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Janvier 2016 
 

Le benzo[a]pyrène 
 
Partie I. Vue d’ensemble et application 
 
1.0 Recommandation

Une concentration maximale acceptable (CMA) de 0,000 04 mg/L (0,04 µg/L) est établie 
pour le benzo[a]pyrène (BaP) dans l’eau potable. 
 
 
2.0 Sommaire 

En général, les concentrations de benzo[a]pyrène (BaP) dans l’eau potable sont très faibles 
au Canada. Il n’existe aucune utilisation industrielle ou commerciale du BaP au Canada, mais il 
est courant de le trouver dans l’environnement parce qu’il est généré par la combustion 
incomplète de la matière organique. On connaît des sources naturelles d’émissions de BaP (p. ex., 
les incendies de forêt, l’activité volcanique), mais les sources anthropiques telles que la 
combustion de combustibles fossiles, le chauffage résidentiel au bois, le bois traité à la créosote et 
les émissions des fours à coke en sont les principales sources d’émission dans l’environnement. 
On trouve du BaP tant dans les eaux de surface que dans les eaux souterraines, mais sa présence 
dans l’eau potable est principalement attribuable à son relargage à partir du revêtement des 
réservoirs de stockage de l’eau et des canalisations de distribution. 

Dans le présent document technique, on recense et on évalue tous les risques que pose la 
présence de BaP dans l’eau potable pour la santé. On y intègre de nouvelles études et 
méthodologies, et on prend en considération la disponibilité des méthodes d’analyse et des 
techniques de traitement appropriées. Sur la base de cet examen, la recommandation pour le BaP 
dans l’eau potable est une concentration maximale acceptable (CMA) de 0,000 04 mg/L 
(0,04 μg/L). 

 
2.1 Effets sur la santé 

Le Centre international de Recherche sur le Cancer (CIRC) a classé le BaP dans le 
groupe 1, c’est-à-dire les substances cancérogènes pour l’homme, en se fondant sur des données 
suffisantes chez les animaux et des données solides indiquant que les mécanismes du cancer 
observé chez les animaux s’appliquent également à l’homme. Les études limitées menées chez les 
humains semblent indiquer l’existence d’un risque accru de cancer pour les personnes exposées à 
des mélanges de substances contenant du BaP, c’est-à-dire les personnes consommant de la 
viande calcinée, celles travaillant dans les fours à coke et les fumeurs. Chez le rongeur, 
l’exposition à long terme au BaP a induit divers types de tumeurs du préestomac, du foie, de 
l’œsophage, des poumons, de la langue, du larynx, de la cavité buccale, de la peau et des glandes 
mammaires. L’évaluation des risques de cancer a été fondée sur les tumeurs du préestomac 
(utilisées comme substitut pour tous les effets cancérogènes) observées chez les souris femelles. 

Outre le cancer, on a noté divers effets sur la santé attribuables à l’exposition au BaP chez 
le rongeur, dont des effets neurologiques et sur le développement neurologique, et cela, à de 
faibles niveaux d’exposition. Cette évaluation considère les risques de cancer et d’effets autres 
que le cancer. La CMA pour le BaP dans l’eau potable est fondée sur l’évaluation des risques de 
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cancer parce que celle-ci est plus protectrice et qu’il existe un plus haut niveau de confiance pour 
les effets cancérogènes du BaP que pour ses effets non cancérogènes. 
 
2.2 Exposition 

Les Canadiens peuvent être exposés au BaP par l’intermédiaire des aliments, de l’air, des 
produits de consommation, de l’eau potable, du sol et, dans certains cas, de leurs milieux de 
travail. Les aliments (p. ex., la viande calcinée) sont la principale source d’exposition au BaP. Il 
est rare que l’on détecte du BaP dans les approvisionnements d’eau potable au Canada, et lorsque 
cela se produit, les quantités détectées sont généralement faibles. Comme le BaP n’est pas volatil 
et qu’il n’est pas facilement absorbé par la peau, on a considéré que la contribution des 
expositions par voie cutanée et par inhalation à l’exposition globale par l’eau potable était 
négligeable. 

 
2.3 Analyse et traitement 

Lorsque l’on établit une recommandation pour la qualité de l’eau potable, il faut prendre 
en compte la capacité de mesurer le contaminant dans l’approvisionnement en eau potable et celle 
de l’en éliminer. On dispose de méthodes d’analyse permettant de mesurer de manière fiable le 
BaP présent dans l’eau potable à des niveaux inférieurs à la CMA. 
 Il existe des techniques de traitement tant à l’échelle municipale qu’à l’échelle 
résidentielle qui permettent de ramener les concentrations de BaP dans l’eau à des niveaux 
inférieurs à la CMA. La meilleure technique dont on dispose pour enlever le BaP de l’eau potable 
est le charbon actif en grains. À l’échelle municipale, les techniques existantes qui devraient être 
en mesure d’atteindre systématiquement des concentrations de BaP inférieures à la CMA sont le 
traitement conventionnel, le charbon actif en grains et le charbon actif en poudre. 
 À l’échelle résidentielle, même s’il n’existe pas actuellement de dispositifs de traitement 
certifiés pour l’élimination du BaP, les dispositifs de traitement faisant appel à des techniques 
telles que le charbon actif pourraient diminuer les concentrations de BaP dans l’eau potable à des 
valeurs inférieures à la CMA. 
 
 
3.0 Application de la recommandation 
Remarque : Des instructions spécifiques concernant l’application des recommandations doivent 
être obtenues auprès de l’autorité appropriée en matière d’eau potable dans le secteur de 
compétence concerné. 

Le BaP est cancérogène pour l’homme, et l’exposition à quelque concentration que ce soit 
du produit, par l’intermédiaire de quelque milieu d’exposition que ce soit, y compris l’eau 
potable, peut accroître le risque de cancer. La recommandation pour l’eau potable est fondée sur 
une exposition pendant la vie entière (70 ans) au BaP dans l’eau potable. 
 La recommandation concernant un cancérogène est généralement établie à une 
concentration à laquelle l’accroissement du risque de cancer est considéré comme étant 
« essentiellement négligeable » pour une exposition pendant la vie entière à cette concentration 
dans l’eau potable. Dans le cadre des recommandations pour l’eau potable, Santé Canada entend 
par « essentiellement négligeable » une plage allant d’un nouveau cas de cancer de plus que le 
niveau de fond pour 100 000 personnes à un nouveau cas de cancer de plus que le niveau de fond 
pour un million de personnes (c.-à-d. 10-5 à 10-6). On vise un accroissement du risque de cancer 
de 10-6 lorsque l’exposition par d’autres sources que l’eau potable est significative. Dans le cas du 
BaP où les aliments constituent la principale source d’exposition, la CMA de 0,000 04 mg/L 
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correspond à la concentration qui présenterait un risque essentiellement négligeable d’un nouveau 
cas de cancer de plus que le niveau de fond pour un million de personnes (c.-à-d. 10−6) exposées 
au BaP dans l’eau potable à sa CMA pendant toute une vie. 

Dans le cas  d’approvisionnements en eau potable où on enregistre des dépassements 
transitoires de la CMA, on conseille d’élaborer et de mettre en œuvre un plan pour remédier à ces 
situations. Dans le cas de dépassements prolongés qui ne peuvent être résolus par le biais de 
traitements, on devrait envisager d’utiliser une autre source d’eau potable. 
 
3.1 Surveillance 
 Il faudrait effectuer une analyse des sources d’eau pour déterminer si elles contiennent du 
BaP. Une surveillance trimestrielle devrait être effectuée lorsque les eaux de surface sont 
touchées par des effluents d’eaux usées municipales, les eaux usées d’une raffinerie de pétrole ou 
des déversements d’hydrocarbures. De plus, les sources d’eau de surface qui ont été ou sont 
susceptibles d’avoir été contaminées par des dépôts d’hydrocarbures aromatiques polycycliques 
(HAP) (p. ex., à cause d’un incendie de forêt) devraient faire l’objet d’une surveillance. Une 
surveillance devrait aussi être effectuée sur les eaux souterraines affectées par une contamination 
de pétrole ou de HAP. Les services publics qui ont des données de base démontrant l’absence de 
BaP peuvent effectuer une surveillance moins fréquente. 

Même si les composants et les revêtements du réseau de distribution doivent maintenant 
être conformes à des normes limitant le relargage de contaminants, les canalisations de 
distribution et les réservoirs de stockage installés avant 1980 peuvent libérer du BaP si des 
produits de goudron de houille (bitume) ou d’asphalte ont été employés pour les enduire. Il est 
recommandé de surveiller la présence de BaP et d’autres HAP dans les réseaux de distribution 
possédant ce type de revêtement. Une surveillance trimestrielle devrait être assurée à l’égard du 
BaP dans les secteurs du réseau de distribution où un revêtement de goudron de houille est 
susceptible d’avoir été utilisé, en particulier aux endroits où le temps de séjour est le plus long 
(p. ex., dans les culs-de-sac) ou lorsque ces secteurs connaissent des perturbations hydrauliques 
(p. ex., le remplacement d’une conduite principale). Les services publics qui ont des données de 
base démontrant l’absence de BaP dans le réseau de distribution peuvent effectuer une 
surveillance moins fréquente. Les autorités peuvent envisager de réduire l’échantillonnage si un 
protocole de rinçage approprié est en place. 
 
3.2 Mesures d’atténuation 

Dans les réseaux de distribution exploités de manière à favoriser la qualité de l’eau et à 
diminuer au maximum l’âge de l’eau, les rejets de BaP seront eux aussi minimaux. On 
recommande l’adoption des mesures ci-dessous pour aider à réduire la concentration de BaP issue 
du réseau de distribution : 
• Appliquer les désinfectants aux doses requises. 
• Éviter les variations du régime hydraulique et les coups de bélier. Des variations de la 

pression de l’eau de plus de 3 bar (45 psi) peuvent entraîner la mobilisation de particules 
contenant des HAP. 

• Réduire le temps de séjour de l’eau dans le réseau de distribution. Les périodes de 
stagnation de plus de sept heures peuvent augmenter les concentrations de HAP. 

• Rincer systématiquement le réseau de distribution pour s’assurer d’éliminer les particules 
s’y trouvant. 
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Partie II. Science et considérations techniques 
 
4.0 Propriétés, utilisations et sources dans l’environnement 

Le benzo[a]pyrène (BaP) (numéro de registre du Chemical Abstracts Service : 50-32-8) 
est une molécule relativement grosse faisant partie de la classe des hydrocarbures aromatiques 
polycycliques (HAP). Il compte cinq cycles non substitués. Il s’agit du HAP le mieux étudié. Sa 
formule chimique est C20H12, et sa masse moléculaire de 252,3 g/mol. Le BaP et d’autres HAP 
sont générés par la combustion ou la pyrolyse incomplète de matière organique. À pression et 
température ambiantes, le BaP est un solide jaune pâle relativement stable dégageant une faible 
odeur aromatique. Le BaP n’est pas facilement volatil ou réactif. Sa plage de fusion se situe entre 
176,5 °C et 179,3 °C et sa plage d’ébullition entre 310 °C et 495 °C, et sa constante de la loi 
d’Henry est de 4,57 × 10−7 à 25 °C. Les coefficients de partage octanol-eau (log Koe) indiqués 
pour le BaP sont relativement élevés, se situant entre 5,97 et 6,35 (CIRC, 2010; OEHHA, 2010; 
HSDB, 2011; CHEMFATE, 2013; U.S. EPA, 2013). La solubilité du BaP dans l’eau est limitée 
(0,001 62 mg/L à 25 °C), mais le produit est très soluble dans les solvants organiques, notamment 
le chloroforme, le benzène, le toluène et le xylène (CIRC, 2010; HSDB, 2011; CHEMFATE, 
2013; U.S. EPA, 2013). On n’a trouvé aucune donnée sur les seuils olfactif et gustatif du BaP 
(ATSDR, 1995; OEHHA, 2010). 

Les HAP sont très répandus dans l’environnement, généralement à de faibles 
concentrations, bien qu’elles puissent être élevées à proximité des sources de HAP. Ils n’ont pas 
d’utilisation industrielle, et on ne les fabrique pas. Cependant, ils sont produits de manière 
naturelle lors des incendies de forêt et des éruptions volcaniques, et en plus grande quantité de 
manière anthropique, notamment par la combustion de combustibles fossiles, les émissions des 
fours à coke et les pratiques de gestion agricole. La source la plus importante est la combustion du 
bois dans les habitations; d’autres sources de HAP affectant les eaux de surface comprennent les 
dépôts atmosphériques, les déversements d’hydrocarbures, le traitement du pétrole, les rejets 
d’eaux usées municipales et les eaux de ruissellement en milieu urbain (ATSDR, 1995). 
 
4.1 Devenir dans l’environnement 

Les propriétés chimiques du BaP favorisent nettement sa sorption sur les particules, les 
sols et les sédiments (Mackay et Paterson, 1991). Ainsi, on estime qu’environ 82 % du BaP rejeté 
dans l’environnement se loge dans les sols, 17 % dans les sédiments, 1 % dans l’eau et moins de 
1 % dans l’air (Hattemer-Frey et Travis, 1991). La demi-vie associée à l’évaporation du BaP dans 
l’eau est estimée à 43 jours, en supposant une profondeur de 1 m, un débit de 1 m/s et une vitesse 
du vent de 3 m/s (Irwin, 1997). L’adsorption sur les sols et les sédiments limite l’évaporation. Il 
peut également y avoir dégradation par photolyse près de la surface et par les bactéries dans les 
milieux naturels. La demi-vie dans le sol peut être de 2 jours à 1,9 ans (U.S. EPA, 2007). Le BaP 
est raisonnablement stable dans l’air et peut être transporté sur des distances considérables. Dans 
l’air, le BaP est dégradé par photolyse et par des réactions avec l’ozone et le dioxyde d’azote. 

 
 

5.0 Exposition 
Les aliments constituent une importante source d’exposition au BaP. Pour les non-fumeurs 

qui ne sont pas exposés au BaP dans le cadre de leur travail, on estime que 70 % de l’exposition 
aux HAP, y compris au BaP, est liée à l’alimentation, surtout aux céréales et aux légumes, sauf 
dans le cas des personnes consommant beaucoup de viande cuite à feu nu (Phillips, 1999). 
L’exposition par inhalation des produits de combustion peut également être une source notable; la 
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contribution de l’ingestion d’eau potable et de sol à l’exposition totale au BaP est moindre quant à 
elle. 
  
5.1 Eau 

Les renseignements sur les concentrations de BaP dans les eaux souterraines sont rares. 
Comme il est fortement lié au sol, le BaP est peu susceptible d’être entraîné jusque dans les eaux 
souterraines par lessivage. Néanmoins, on a signalé la présence de concentrations allant jusqu’à 
0,32 µg/L dans des eaux souterraines à proximité d’une usine de préservation du bois au 
Nouveau-Brunswick (WMS et coll., 1989). 

Les concentrations moyennes de BaP dans les Grands Lacs se situent entre 0,03 et 
0,7 ng/L (Gouvernement du Canada, 1991). 

Les concentrations de BaP dans l’eau potable sont en général très faibles au Canada. On 
n’a généralement pas détecté de BaP dans l’eau potable en Ontario (Ontario Ministry of the 
Environment, 2013), en Colombie-Britannique (British Columbia Ministry of Health, 2013) ou en 
Saskatchewan (Saskatchewan Water Security Agency, 2013). Pour ces provinces, les limites de 
détection de la méthode (LDM) variaient de 0,001 à 1 µg/L, et les détections dans les échantillons 
étaient généralement inférieures ou égales à la LDM. Au Québec, les concentrations de BaP 
étaient inférieures à la limite de détection (de 0,002 à 0,01 µg/L) dans 97,6 % des 6678 
échantillons prélevés dans des réseaux de distribution entre 2002 et 2012. Pour les échantillons 
renfermant des concentrations supérieures à la limite de détection, la concentration médiane était 
de 0,004 µg/L, 16 échantillons contenant une concentration de 0,04 µg/L ou plus (Ministère du 
Développement durable, de l’Environnement, de la Faune et des Parcs du Québec, 2013). On a 
décelé une concentration dépassant 0,04 µg/L dans quatre des 5711 échantillons prélevés au 
Nouveau-Brunswick (LDM de 0,001–0,5 µg/L) (Ministère de la Santé et du Mieux-être du 
Nouveau-Brunswick, 2013) et dans un de 268 échantillons prélevés en Nouvelle-Écosse (LDM se 
situant entre 0,009 et 0,01 µg/L) (Nova Scotia Department of Environment and Labour, 2013). 

Les concentrations de BaP signalées dans l’eau potable aux États-Unis se situent entre 0 et 
1 µg/L (1000 ng/L) (ATSDR, 1995), les concentrations typiques étant d’environ 0,000 55 µg/L 
(0,55 ng/L) (Santodonato et coll., 1981). Kolpin et coll. (2002) ont entrepris une étude à l’échelle 
nationale afin de déterminer la présence d’une série de produits pharmaceutiques, d’hormones et 
de contaminants organiques dans 139 cours d’eau de 30 états américains. Les chercheurs ont 
trouvé du BaP dans 85 échantillons, sa concentration maximale étant de 0,24 µg/L et sa 
concentration médiane de 0,04 µg/L. L’Organisation mondiale de la Santé (OMS, 2003) a indiqué 
que les concentrations de BaP dans l’eau potable se situent entre moins de 0,04 et 914 ng/L à 
l’échelle internationale.  
 
5.1.1 Relargage à partir des revêtements de goudron de houille 

Les concentrations de BaP dans l’eau traitée peuvent être supérieures aux concentrations 
mesurées dans l’eau non traitée à cause du relargage de BaP par le revêtement de goudron de 
houille contenant des HAP sur la paroi des conduites du réseau de distribution et des réservoirs de 
stockage d’eau potable (Basu et coll.; OMS, 2003; OEHHA, 2010). Avant 1980, on utilisait 
couramment l’asphalte ou le bitume comme matériaux de revêtement pour protéger contre la 
corrosion les conduites en fonte ou en fonte ductile, en béton et en acier employées pour 
acheminer l’eau potable, de même que les réservoirs utilisés pour stocker l’eau potable traitée 
(Basu et coll., 1987; OMS, 2003). Même si cette pratique a été en grande partie abandonnée, il 
reste des conduites, des réservoirs et des réservoirs de stockage possédant un tel revêtement, ce 
qui a été prouvé comme contribuant à accroître de façon notable les concentrations de BaP dans 
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l’eau potable (Vu Duc et Huynh, 1981; Basu et coll., 1987; OEHHA, 2010). La présence de 
concentrations élevées de BaP dans des échantillons d’eau potable indique la présence de 
particules provenant de la détérioration de revêtements en goudron de houille ou en asphalte. 

Dans une étude menée à l’échelle nationale aux Pays-Bas, on a examiné des échantillons 
d’eau potable à 120 endroits où les conduites principales d’eau potable étaient en fonte avec un 
revêtement de goudron de houille ou de bitume, et mesuré de fortes concentrations de BaP dans 
l’eau potable lors du rinçage (jusqu’à 22 μg/L), puis constaté une chute rapide des concentrations 
(concentration maximale de 2,1 μg/L) après ce rinçage; lorsque des réparations étaient effectuées 
sur les conduites principales, on a détecté des concentrations de HAP supérieures à 0,01 μg/L, soit 
la norme de qualité de l’eau potable aux Pays-Bas, pendant une période allant jusqu’à 40 jours 
pour certains sites d’échantillonnage (Blokker et coll., 2013). 

Le niveau de relargage du BaP dépend d’un certain nombre de facteurs, dont l’âge de 
l’eau, les perturbations hydrauliques et l’état du revêtement des canalisations et des réservoirs. 
L’étude de Maier et coll. (2000) des facteurs ayant une incidence sur la mobilisation des HAP, 
dont le BaP, a montré que les variations rapides du régime hydraulique (p. ex., les coups de bélier, 
l’augmentation rapide de la vitesse d’écoulement) accroissant le temps de contact entre l’eau et le 
revêtement de goudron de houille, surtout dans le cas d’une eau stagnante en conditions 
anaérobies, pouvaient augmenter de manière importante le relargage du BaP. De plus amples 
détails sur cette étude sont présentés à la section 7.1.6. 
 
5.2 Aliments 

La principale source alimentaire de BaP est la viande calcinée. On estime qu’un steak 
grillé sur charbon de bois renferme en moyenne 9000 ng de BaP par kilogramme de viande. Au 
Canada, la viande, la volaille et le poisson (crus) contiennent jusqu’à 11,0 ng de BaP par 
kilogramme (Gouvernement du Canada, 1991). Cependant, on trouve aussi du BaP dans les 
céréales, les huiles, les fruits et les légumes. Dans une étude portant sur 200 aliments offerts aux 
États-Unis, on a mesuré des concentrations de BaP allant jusqu’à 0,51 ng/g dans les aliments 
autres que la viande, dont les produits laitiers, les pains, les céréales, les sucreries ainsi que les 
fruits et légumes frais, tandis que les produits carnés cuits renfermaient jusqu’à 4,86 ng de BaP 
par gramme (Kazerouni et coll., 2001). On estime qu’un adolescent moyen de 50 kg est exposé à 
80 ng de BaP par kilogramme de poids corporel (p.c.) par jour à cause de la viande fumée et à 
380 ng/kg p.c. par jour à cause de l’huile de canola (Shi et coll., 2010). 
 
5.3 Air 

La majeure partie du BaP présent dans l’air est rapidement adsorbée sur les particules 
atmosphériques, mais le produit peut également être présent sous forme de vapeur. Une étude 
menée dans 120 villes américaines a signalé des concentrations de BaP allant de 0,2 à 19,3 ng/m3 
dans l’air (Pucknat, 1981). On a détecté des concentrations atteignant 460 ng/m3 à proximité 
d’une aluminerie à Shawinigan, au Québec (Ringuette et coll., 1993). De manière générale, les 
concentrations de HAP dans l’air ambiant culminent par temps froid parce que l’on chauffe 
davantage dans ces circonstances (OMS, 1998). On a enregistré des concentrations de HAP entre 
1 et 30 ng/m3 dans diverses villes, mais elles peuvent atteindre 200 ng/m3 dans les grandes villes 
où la circulation routière est dense (OMS, 1998). La fumée du tabac, la cuisson au gaz et les 
appareils de chauffage sont des sources importantes de BaP dans l’air intérieur. Dans les zones 
polluées par la fumée du tabac, les concentrations de BaP vont de 400 à 760 000 ng/m3 (OEHHA, 
2010). 
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5.4 Produits de consommation 
Certains produits de consommation dont les shampooings à base de goudron contiennent 

du BaP. Le tabagisme est une source majeure de BaP. On estime que les cigarettes produites au 
Canada contiennent 6,1 ng de BaP par cigarette, tandis que les cigarettes importées en renferment 
approximativement 5,7 ng (Hammond et O’Connor, 2008). On estime que la teneur en BaP de la 
fumée principale se situe entre 5 et 80 ng par cigarette, celle dans la fumée secondaire étant plus 
forte (25 à 200 ng de BaP par cigarette; OEHHA, 2010). 
 
5.5 Sol 

Le BaP peut s’accumuler dans les sols en raison de ses propriétés hydrophobes. On estime 
que les concentrations de fond de BaP dans les sols en Ontario sont typiquement de 0,30 et de 
0,039 mg/kg dans les espaces verts urbains et ruraux, respectivement (CCME, 2010). En 
Nouvelle-Angleterre, les concentrations de fond de BaP dans les sols se situent entre 0,04 et 
13 mg/kg (Bradley et coll., 1994). Cependant, les concentrations de BaP dans les sols peuvent être 
considérablement plus fortes sur les sites industriels et à proximité de ceux-ci. Par exemple, on a 
mesuré des concentrations de BaP allant jusqu’à 1300 mg/kg sur le site d’une ancienne cokerie à 
Lasalle, au Québec (CCME, 2010), et l’OMS (1998) a signalé des concentrations atteignant 
1000 mg/kg. 
 
5.6 Exposition multivoies par l’eau potable 

L’approche d’évaluation de l’exposition multivoies par l’eau potable établie par Krishnan 
et Carrier (2008) ne convient pas aux composés de masse moléculaire élevée comme le BaP. 
Cependant, il est peu probable que l’exposition cutanée attribuable à l’eau potable contribue de 
manière significative à l’exposition totale, puisque le BaP est une molécule hydrophobe qui est 
habituellement associée aux particules de sol, dont l’absorption et la distribution dans les tissus 
après une exposition cutanée sont limitées (voir les sections 8.1 et 8.2). Comme le BaP n’est pas 
très volatil, l’exposition par inhalation pendant le bain ou la douche est considérée comme 
négligeable. On suppose donc que la contribution de l’exposition par voie cutanée et par 
inhalation à l’exposition globale est négligeable. 

  
 
6.0 Méthodes d’analyse 

La United States Environmental Protection Agency (U.S. EPA) dispose actuellement de 
trois méthodes approuvées (méthodes 525.2, 550 et 550.1) pour l’analyse du BaP dans l’eau 
potable (U.S. EPA, 2009a). Il s’agit de méthodes générales pour l’analyse des composés 
organiques de synthèse faisant appel à une extraction liquide-liquide (ELL) ou à une extraction 
liquide-solide (ELS), suivie d’une chromatographie en phase gazeuse couplée à une spectrométrie 
de masse (CG-SM) ou d’une chromatographie en phase liquide haute performance (CLHP) pour 
séparer les analytes : 
• La méthode 525.2 fait appel à une technique d’ELS, suivie d’une CG-SM sur colonne 

capillaire. La LDM se situe entre 0,032 et 0,23 µg/L (U.S. EPA, 1995, 2003). À l’origine, 
l’U.S EPA avait approuvé la méthode 525.1, qui a ensuite été remplacée par la 
méthode 525.2 plus sensible en 1995 (U.S. EPA, 2003, 2009a). 

• La méthode 550 fait appel à une technique d’ELL et à une CLHP avec détection 
ultraviolette (UV) et par fluorescence. La LDM est de 0,029 µg/L (U.S. EPA, 1990, 
2009a). 
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• La méthode 550.1 fait appel à une technique d’ELS et à une CLHP avec détection UV et 
par fluorescence. La LDM est de 0,016 µg/L (U.S. EPA, 1990, 2009a). 
 
On peut aussi employer une méthode normalisée pour l’analyse du BaP dans l’eau potable 

(APHA et coll., 2012) : il s’agit de la méthode SM 6440B, qui fait appel à une ELL et à une 
CLHP et qui a une LDM de 0,02 µg/L. 

Le seuil pratique d'évaluation quantitative (SPEQ) associé aux méthodes approuvées par 
l’U.S. EPA est de 0,0002 mg/L (0,2 µg/L) et est fondé sur la capacité des laboratoires à mesurer 
la concentration de BaP dans des limites raisonnables de précision et d’exactitude au moment de 
l’adoption de la réglementation (U.S. EPA, 1992). Les évaluations actuelles du SPEQ sont basées 
sur l’une ou l’autre des deux méthodes : 1) la concentration la plus faible que 75 % des 
laboratoires sont en mesure de quantifier dans les limites d’exactitude prescrites établies selon des 
données réelles relatives au rendement, si les données sont suffisantes; 2) la multiplication des 
limites supérieures des LDM pour prendre en compte la variabilité inhérente aux méthodes 
d’essai et aux instruments utilisés pour les analyses, lorsque les données sont insuffisantes. Pour 
établir le SPEQ, l’U.S. EPA préfère utiliser les données sur le rendement des laboratoires pour les 
méthodes approuvées au moment de l’examen plutôt que l’approche de la LDM. 
 Lors des premier et second examens sur six ans des National Primary Drinking Water 
Regulations en vigueur, l’U.S. EPA a déterminé qu’elle ne pouvait pas abaisser le SPEQ du BaP 
(U.S. EPA, 2003, 2009a, 2009b). L’analyse des deux ensembles de données utilisés pour ces deux 
examens a révélé l’absence de données en deçà de l’actuel SPEQ et que la variabilité des résultats 
des tests de rendement du second examen n’appuyait pas la diminution du SPEQ (U.S. EPA, 
2009b). 

L’U.S. EPA a employé deux autres méthodes pour déterminer si l’on pouvait établir un 
niveau estimé d’évaluation quantitative (NEEQ) inférieur au SPEQ : celle utilisant un seuil 
minimal de niveau à rapporter (SMNR) et celle de la multiplication de la LDM basée sur les 
méthodes d’analyse approuvées. Le NEEQ est une estimation de la limite inférieure possible du 
SPEQ. Il est fondé sur une analyse statistique des résultats des tests de rendement relatifs à une 
méthode ou sur le SMNR issu de l’ensemble de données. Les SMNR sont les limites d’analyse en 
laboratoire pour un grand nombre de laboratoires aux États-Unis. D’après les SMNR de plus de 
55 487 dossiers recueillis entre 1998 et 2005, on a déterminé que seulement 55,4 % de ces valeurs 
étaient inférieures ou égales au SMNR global de 0,00002 mg/L. Comme le critère voulant que 
80 % des valeurs de SMNR soient inférieures ou égales au SMNR global n’était pas respecté, 
l’U.S. EPA n’a pas fondé le SEEQ sur le SMNR global (U.S. EPA, 2009b). La multiplication de 
la LDM médiane des trois méthodes d’analyse approuvées (525.2, 550 et 550.1) par un facteur de 
10 a donné un SPEQ possible de 0,0003 mg/L. Comme cette valeur est plus élevée que le SPEQ 
actuel; l’U.S. EPA a déterminé qu’il n’était pas possible d’abaisser le SPEQ du BaP, qui demeure 
donc de 0,0002 mg/L (0,2 μg/L; U.S. EPA, 2009b). 

Il n’existe pas de programme centralisé équivalent pour la collecte et l’analyse statistique 
rigoureuse des données analytiques au Canada. Bien qu’il ne soit pas possible d’établir un SPEQ 
pour les laboratoires canadiens, certains d’entre eux pourraient être capables d’atteindre des 
niveaux d’évaluation quantitative plus bas. 

Dans le cadre du processus d’examen des recommandations, plusieurs provinces ont 
examiné un certain nombre de laboratoires afin d’établir les LDM et les SMNR pouvant être 
obtenus pour l’analyse du BaP. Les LDM fournies par 15 laboratoires commerciaux, qui reposent 
sur des méthodes d’analyse variées dont les méthodes 525.2, 846, 3510, 3541 et 8270 de 
l’U.S. EPA et la SM6410B, se situaient entre 0,001 µg/L et 1,9 µg/L (n > 850 échantillons). Les 
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seuils minimaux de niveau à rapporter du BaP (semblables au SMNR décrit ci-dessus) de ces 
mêmes laboratoires se situaient entre 0,001 et 6,5 µg/L. Onze des douze SMNR fournis étaient 
inférieurs ou égaux à 0,01 µg/L. 
 Les données limitées apparaissant plus haut confirment l’existence de méthodes d’analyse 
permettant de mesurer de façon fiable les concentrations de BaP inférieures ou égales à 
0,01 µg/L. Les méthodes d’analyse ne devraient donc pas être un facteur limitant de la CMA. Les 
autorités responsables devraient établir des mesures de rendement lorsqu’elles indiquent la 
méthode d’analyse à employer (c.-à-d. le volume d’échantillon, les exigences d’échantillonnage, 
la conservation et le stockage des échantillons et la LDM). 
 
 
7.0 Considérations relatives aux techniques de traitement et aux réseaux de 
 distribution 
 
7.1 Échelle municipale 

Les usines de filtration de l’eau municipales faisant appel à des techniques de traitement 
conventionnel (coagulation, sédimentation, filtration et chloration) peuvent réduire les 
concentrations de HAP, comme le BaP, dans les sources d’eau potable (Sorrell et coll., 1980; 
Westerhoff et coll., 2005; Snyder et coll., 2007). En raison de son caractère hydrophobe, le BaP 
présent dans l’eau brute s’adsorbera sur les particules, et il sera ensuite éliminé par les procédés 
de traitement conventionnels (Sorrell et coll., 1980). Bien qu’il n’existe que des données limitées 
à pleine échelle sur l’enlèvement du BaP présent dans l’eau potable à l’aide des techniques de 
traitement conventionnel, celles-ci indiquent que les concentrations de BaP peuvent être réduites à 
des niveaux inférieurs à 0,01 µg/L grâce à ces mêmes techniques. 

L’U.S. EPA indique que le charbon actif en grains (CAG) constitue la meilleure technique 
existante (MTE) pour éliminer le BaP de l’eau potable de manière à ce que la concentration du 
produit atteigne une valeur inférieure au Maximum Contaminant Level (niveau maximal de 
contaminant) de 0,0002 mg/L (0,2 µg/L) (U.S. EPA, 1992). Pour les systèmes de petite taille, les 
techniques pouvant atteindre cet objectif comprennent le CAG, le CAG au point d’utilisation et le 
charbon actif en poudre (CAP) (U.S. EPA, 1992). Les données disponibles indiquent que les 
concentrations de BaP peuvent être réduites à des niveaux bien en deçà de 0,01 µg/L à l’aide de 
CAG ou de CAP. 
 Le BaP est un contaminant préoccupant par sa présence possible dans les conduites en 
fonte ou en fonte ductile, en béton et en acier garnies d’un revêtement à base d’asphalte ou de 
goudron de houille, qui ont été installées principalement avant les années 1980 (Basu et coll., 
1987). Le relargage du BaP à partir des conduites et des réservoirs de stockage peut être réglé en 
remplaçant ces composants, en limitant les variations du régime hydraulique, en évitant les fortes 
perturbations de débit (c.-à-d. les coups de bélier) et en réduisant le temps de séjour de l’eau dans 
le réseau de distribution (Maier et coll., 2000). La gestion des fluctuations hydrauliques dans le 
but de réduire au maximum le décrochement des biofilms ou la libération des dépôts de tartre 
contribuera aussi à limiter les rejets de BaP. En général, dans les réseaux de distribution exploités 
de manière à favoriser la qualité de l’eau et à réduire au maximum l’âge de l’eau, les rejets de 
BaP seront eux aussi réduits au maximum. 
 
7.1.1 Procédés conventionnels de coagulation et de filtration et d’adoucissement à la chaux 

Dans une étude sur l’efficacité d’enlèvement des HAP par des usines de traitement à 
pleine échelle, Sorrell et coll. (1980) ont constaté que les concentrations de BaP semblaient être 
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considérablement réduites par un traitement conventionnel (c.-à-d., coagulation, sédimentation et 
filtration) suivi d’une chloration. L’efficacité du traitement semblait être étroitement liée à 
l’élimination des particules, ce qui a permis aux auteurs de conclure que le traitement 
conventionnel était en général efficace pour éliminer le BaP. Cependant, ils ont aussi noté que, 
dans certaines des études, on indiquait que du charbon actif était utilisé dans le cadre de procédés 
de traitement conventionnel, ce qui pourrait expliquer l’enlèvement accru de BaP. Les auteurs ont 
remarqué que, quand on détectait du BaP dans l’eau brute (en concentrations de 4 à 13 ng/L), le 
traitement réduisait les concentrations jusqu’à des valeurs inférieures à 1 ng/L (élimination de 
75 à 92 % du produit) à tous les sites, sauf dans Jefferson Parish, en Louisiane, où la 
concentration était inférieure à 2 ng/L dans l’eau traitée. 

Snyder et coll. (2007) ont étudié une série de perturbateurs endocriniens et de produits 
pharmaceutiques et de soins personnels, dont le BaP, pour évaluer leur élimination par les 
procédés de traitement de l’eau potable et de recyclage de l’eau. Les concentrations de BaP ont 
été déterminées par chromatographie en phase gazeuse couplée à une spectrométrie de masse en 
tandem (CG-SM/SM). Le niveau de déclaration était de 10 ng/L, avec une LDM de 2,35 ng/L et 
une limite de détection de l’instrument de 4,3 pg/L (Trenholm et coll., 2006). Aux 20 usines de 
traitement de l’eau potable à pleine échelle étudiées, les concentrations de BaP dans l’eau brute 
étaient inférieures au niveau de déclaration de 10 ng/L (Snyder et coll. 2007). Seulement 13 des 
20 usines employaient la coagulation et l’adoucissement à la chaux. Les auteurs ont constaté que 
la coagulation à l’aide d’alun ou de chlorure ferrique combinée à un adoucissement à la chaux 
permettait d’éliminer 50 à 80 % du BaP, sans toutefois préciser le nombre d’usines concernées et 
les concentrations dans l’eau brute. Cette étude contenait très peu de données portant de manière 
précise sur l’élimination du BaP. 

Une étude à l’échelle de banc d’essai sur les procédés conventionnels de production d’eau 
potable portant sur trois eaux naturelles de qualité variable et une eau synthétique (modèle) 
enrichie avec un isolat de matière organique naturelle (MON) a été effectuée à une température de 
20 °C,  des pH de 5,5 et 8,5, une alcalinité de 38 mg/L de carbonate de calcium (CaCO3) et une 
concentration de carbone organique dissous de 3,5 mg/L (Westerhoff et coll., 2005; Snyder et 
coll., 2007). On a simulé un traitement conventionnel en effectuant un mélange rapide pendant 
1 minute, suivi d’une période de floculation de 20 minutes et d’une période de clarification de 
60 minutes. On a soumis l’eau à un traitement de coagulation à l’alun (doses de 30, 35 ou 
40 mg/L) ou au chlorure ferrique (doses de 8,3 à 38 mg/L). L’adoucissement à la chaux a été 
effectué avec des doses d’hydroxyde de calcium se situant entre 53 et 238 mg/L et des doses de 
carbonate de sodium allant de 0 à 177 mg/L, jusqu’à atteindre un pH final de 11,3. Les 
concentrations initiales de BaP se situaient entre 39 et 115 ng/L. On a calculé que les 
concentrations dans l’eau traitée par coagulation à l’alun allaient de 10 à 34 ng/L (taux 
d’élimination de 68 à plus de 74 %) dans le cas des eaux naturelles et de 10 à 51 ng/L (taux 
d’élimination de 43 à 91 %) dans le cas de l’eau synthétique. Les concentrations calculées pour 
l’eau traitée par coagulation au chlorure ferrique étaient similaires, se situant entre 10 et 33 ng/L 
(taux d’élimination de 67 à 80 %) dans le cas des eaux naturelles et étant de 34 ng/L (taux 
d’élimination de 57 %) dans le cas de l’eau synthétique. Les concentrations calculées pour l’eau 
traitée par adoucissement à la chaux étaient également comparables, allant de 10 à 11 ng/L (taux 
d’élimination de plus de 74 % à plus de 90 %) dans le cas des eaux naturelles et étant de 46 ng/L 
(taux d’élimination de 47 %) pour l’eau synthétique. En conclusion, à petite échelle, le traitement 
conventionnel a permis de réduire des concentrations de BaP allant jusqu’à 105 ng/L pour les 
ramener à des valeurs inférieures à 34 ng/L dans des eaux naturelles. L’élimination du BaP 
contenu dans l’eau synthétique semblait moins efficace à pH élevé. Dans l’ensemble, l’alun a 



Le benzo[a]pyrène (janvier 2016) 

Recommandations pour la qualité de l’eau potable au Canada : document technique 
11 

permis d’éliminer en moyenne 72 % du BaP (Westerhoff et coll., 2005). Le chlorure ferrique a 
enlevé 74 % du BaP présent dans l’eau, ce qui n’est pas très différent de l’adoucissement à la 
chaux qui a atteint un taux d’élimination du BaP de 82 % (Snyder et coll., 2007). 
 
7.1.2 Charbon actif 
 Le charbon actif est utilisé pour le traitement de l’eau sous forme de CAG ou de CAP. La 
capacité d’adsorption du charbon actif à l’égard des composés organiques varie en fonction d’une 
série de facteurs, comme la compétition d’autres contaminants, la MON, la température ainsi que 
les propriétés physico-chimiques des composés organiques et du charbon (Speth, 1990).. 
 
7.1.2.1 Charbon actif en grains 

Le CAG est la technique la plus couramment employée pour éliminer le BaP dans les 
petits systèmes de traitement en raison de sa simplicité, sa facilité d’utilisation, sa commodité et 
son accessibilité (Snoeyink, 1990; U.S. EPA, 1998). Lorsque l’on utilise du CAG, les 
contaminants diffusent à travers des granules adsorbantes et s’accumulent sur la surface interne 
des pores à mesure que l’eau traverse le contacteur. 

Des études antérieures ont démontré l’efficacité du charbon actif dans l’élimination des 
HAP tels que le BaP. Basu et Saxena (1978) signalaient la présence de concentrations de BaP 
allant de 0,3 à 42,1 ng/L dans des eaux de surface utilisées comme source d’approvisionnement 
en eau potable dans quatre villes américaines (Huntington, en Virginie-Occidentale; Buffalo, dans 
l’État de New York; Pittsburgh et Philadelphie, en Pennsylvanie). À ces quatre usines de 
traitement de l’eau à pleine échelle, on utilisait un coagulant, du charbon actif (CAG, CAP, ou les 
deux) et du chlore dans la chaîne de traitement. Trois de ces usines utilisaient également de la 
chaux. Aucune précision n’a été fournie au sujet des conditions d’application des divers procédés 
(p. ex., la dose de coagulant, de charbon ou de chlore utilisée, le temps de contact). Les résultats 
d’analyse des échantillons prélevés à ces quatre usines de traitement de l’eau à pleine échelle ont 
montré que les concentrations de BaP dans l’eau traitée à l’aide de techniques conventionnels et 
de CAG se situaient entre 0,2 et 0,5 ng/L (taux d’élimination de 68 % à plus de 99 %). On a noté 
que le site où le taux d’élimination était le plus faible (Buffalo, dans l’État de New York) 
présentait également la plus faible concentration de BaP dans l’eau traitée et ne semblait pas 
utiliser de chaux dans le traitement. Sorrell et coll. (1980) ont examiné les résultats d’études à 
pleine échelle sur l’élimination des HAP et ont constaté que l’utilisation de charbon actif ne 
convenait pas nécessairement à l’élimination de faibles concentrations de HAP, comme le BaP, 
puisque l’efficacité d’élimination peut être plus faible lorsque les concentrations sont basses. 

Stackelberg et coll. (2004) ont étudié une série de composés, dont le BaP, dans l’eau 
d’approvisionnement, l’eau filtrée et l’eau traitée d’une usine de traitement d’eau potable d’une 
capacité de 62 Mgallons/jour (235 ML/jour) faisant appel à un traitement conventionnel, à du 
CAP (pour le goût et l’odeur) et à du CAG (temps de contact de 1,5 à 3 minutes). Le BaP a été 
mesuré par ELL CG/SM en continu, et le niveau de déclaration était de 0,5 µg/L (les limites de 
détection n’étaient pas précisées). Les auteurs ont indiqué que du BaP était présent dans 42 % des 
12 échantillons prélevés dans les cours d’eau alimentant l’usine et aux points d’échantillonnage 
de l’approvisionnement en eau brute de l’usine. À l’aide d’un graphique, on a estimé que les 
concentrations de BaP dans ces échantillons se situaient entre 0,04 et 0,09 µg/L, mais les auteurs 
n’ont pas détecté de BaP dans l’eau traitée (les limites de détection n’étaient pas précisées). 

Dans une étude de suivi, Stackelberg et coll. (2007) ont analysé une série de composés, 
dont le BaP, dans l’eau d’approvisionnement, l’eau clarifiée, l’eau filtrée et l’eau traitée de cette 
même usine. Même si l’on utilisait encore un traitement conventionnel et du CAG à cette usine, 
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certaines modifications avaient été apportées avant l’étude de 2007 : on n’ajoutait plus de CAP; la 
clarification (par floculation et sédimentation) avait été améliorée grâce à l’utilisation de 
microsable; la désinfection primaire avait dorénavant lieu après la clarification; et 9 % de l’eau de 
lavage à contre-courant décantée des filtres était recyclée et réacheminée au début du procédé. 
Les auteurs n’ont pas détecté de BaP dans l’eau d’approvisionnement, l’eau décantée, l’eau filtrée 
ou l’eau traitée. Cependant, des concentrations élevées de BaP ont été mesurées dans les solides 
secs issus des boues du bassin de décantation (48,5 µg/kg) et dans les sédiments provenant du 
lavage à contre-courant des filtres de CAG (15 µg/kg). On a enregistré une réduction de la 
concentration de BaP de 69 % (en poids) dans les solides entre les étapes de sédimentation et de 
filtration. Les auteurs ont attribué la présence de BaP dans les solides sans sa présence 
concomitante dans l’eau à des variations temporelles de l’échantillonnage. Autrement dit, du BaP 
était présent dans l’eau d’approvisionnement et en a été enlevé pendant une période où l’eau n’a 
pas fait l’objet d’un échantillonnage dans le cadre de l’étude. 

 
7.1.2.2 Charbon actif en poudre 

Dans la même étude à l’échelle du banc d'essai de Westerhoff et coll. (2005) décrite dans 
la section 7.1.1, les auteurs ont examiné l’efficacité du charbon actif en poudre (CAP) dans 
l’élimination du BaP en se servant d’une dose de 5 mg/L et en établissant le temps de contact à 
4 heures. L’eau d’approvisionnement contenait une concentration de carbone organique dissous 
de 3,5 mg/L, son alcalinité était de 128 mg/L de CaCO3 et son pH initial de 7,9. Le BaP a été 
mesuré par CG-SM/SM. Le niveau de déclaration était de 10 ng/L, avec une LDM de 2,35 ng/L et 
une limite de détection de l’instrument de 4,3 ng/L (Trenholm et coll., 2006). Les concentrations 
initiales de BaP se situaient entre 66 et 155 ng/L, et les concentrations calculées pour l’eau traitée 
au CAP se situaient entre 9 et 36 ng/L (taux d’élimination de 69 à plus de 94 %), et cela pour 
toutes les eaux étudiées. Dans ces conditions, la concentration initiale moyenne de BaP de 
110 ng/L a été réduite de 83 % dans les quatre eaux échantillonnées (concentration calculée dans 
l’eau traitée de 30 ng/L) (Westerhoff et coll., 2005; Snyder et coll., 2007). Il a également été 
établi que l’élimination des composés tels que le BaP par le CAP ne dépendait pas de la 
concentration initiale de BaP, mais que l’on pouvait améliorer le taux d’élimination en accroissant 
la dose de CAP (Westerhoff et coll., 2005; Snyder et coll., 2007). L’étude a aussi permis de 
déterminer que la valeur du Koe était un bon indicateur de l’efficacité d’élimination du procédé à 
l’égard de plusieurs des composés dans des conditions d’essai au CAP bien contrôlées 
(Westerhoff et coll., 2005). 
 
7.1.3 Procédés d’oxydation 
 La formation de sous-produits, y compris ceux de la désinfection, par l’oxydation du BAP 
ou d’autres composés organiques présents dans l’eau d’approvisionnement devrait être prise en 
considération avant d’utiliser des procédés d’oxydation. Les types et les concentrations de sous-
produits générés dépendent de la qualité de l’eau d’approvisionnement, des concentrations et des 
types d’oxydants et du temps de contact pour la réaction. Par exemple, les procédés d’oxydation 
avancée (POA), comme ozone et peroxyde d’hydrogène ou ozone et lumière UV, peuvent 
produire du bromate dans les eaux contenant des ions bromure (Fronk, 1987; Crittenden et coll., 
2005). La présence de sous-produits peut nécessiter de recourir à d’autres traitements après les 
POA ou d’optimiser le procédé d’oxydation afin de réduire au maximum la formation de sous-
produits. 
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7.1.3.1 Chloration, chloramination et oxydants mixtes 
Dans des études à l’échelle du banc d'essai sur l’élimination du BaP effectuées par 

Westerhoff et coll. (2005), on a appliqué des doses de chlore suffisantes pour que la concentration 
résiduelle de chlore après 24 heures soit de 1 mg/L. Le chlore résiduel a été désactivé à l’aide 
d’acide ascorbique après l’échantillonnage pour empêcher toute réaction subséquente. Avec des 
doses de chlore allant de 2,5 à 6,75 mg/L à pH 5,5 dans de l’eau filtrée, on a réussi à oxyder plus 
de 75 % du BaP présent en concentrations de 30 à 115 ng/L. Les taux d’oxydation étaient 
supérieurs à 80 % lorsque le pH ambiant était de 7,0 ou plus pour une dose de chlore de 3 mg/L. 
Cette étude a aussi examiné les différences entre l’oxydation par le chlore et par la chloramine 
dans des conditions identiques du point de vue de la qualité de l’eau et des concentrations de BaP 
de 83 à 95 ng/L. On a évalué les résultats obtenus avec des doses de chloramine de 2 et de 3 mg/L 
en prélevant des échantillons après 24 et 168 heures de contact pour simuler les conditions dans le 
réseau de distribution (Westerhoff et coll., 2005; Snyder et coll., 2007). Le taux d’oxydation du 
BaP augmentait nettement avec la dose de chloramine et le temps de contact, les taux d’oxydation 
se situant entre 65 % et plus de 89 % (concentrations finales calculées allant de 15 à 33 ng/L). 

Dans cette même étude (Westerhoff et coll., 2005; Snyder et coll., 2007), on a employé 
des oxydants mixtes et de l’eau de Javel pour générer des mélanges de chlore libre et de chlore 
combiné. Les oxydants mixtes peuvent contenir d’autres oxydants (p. ex., des radicaux 
hydroxyles), et l’étude a examiné simultanément le chlore à des fins de comparaison. On a ajouté 
des doses de chlore de 2 et de 3 mg/L à une concentration de BaP de 97 ng/L durant 24 heures de 
contact pour simuler les conditions dans le réseau de distribution,. En doses de 5 à 20 mg/L avec 
un temps de contact allant jusqu’à 20 minutes, les oxydants mixtes n’ont pas été efficaces pour 
oxyder le BaP, le taux d’oxydation atteint n’étant que de 30 % ou moins. 
 
7.1.3.2 Ozonation et procédés d’oxydation avancés 

Les POA font référence à l’utilisation de combinaisons d’oxydants chimiques (p. ex., 
l’ozone), de lumière UV et de catalyseurs (p. ex., le peroxyde d’hydrogène) pour générer des 
radicaux hautement réactifs, comme des radicaux hydroxyles, qui sont de puissants oxydants 
réagissant rapidement et de façon non sélective avec les contaminants organiques. Les propriétés 
physico-chimiques de l’eau à traiter, comme l’alcalinité, le pH, la MON, le fer et le manganèse 
ainsi que la turbidité, ont une profonde incidence sur les POA, puisqu’elles désactivent les 
radicaux hydroxyles libres ou absorbent la lumière UV utilisée pour produire les radicaux 
(Crittenden et coll., 2005). 

Butković et coll. (1983) ont déterminé que la réaction du BaP avec un excès d’ozone dans 
de l’eau distillée suivait une cinétique de réaction du premier ordre. La demi-vie du BaP présent 
en concentration initiale de 18 µg/L, en présence d’ozone 10-4 M à pH 7, était de une seconde. 
D’après cette demi-vie, les auteurs ont estimé que l’ozonation d’eau potable à une dose de 1 mg/L 
oxyderait complètement le BaP et le détruirait. Une étude récente sur la cinétique de réaction du 
BaP dans les procédés d’ozonation corrobore ce résultat (Jin et coll., 2012). 

Dans une étude à l’échelle du banc d'essai utilisant une dose de 0,5 ou de 2,5 mg/L 
d’ozone appliquée successivement (l’ozone en prétraitement) ou simultanément à la 
biodégradation, Yerushalmi et coll. (2006) ont constaté que le fait d’allonger le temps de contact 
de 10 à 60 minutes améliorait le taux d’oxydation du BaP. À 0,5 mg/L, le fait d’appliquer la dose 
successivement ou simultanément, quel que soit le temps de contact, n’a pas produit de différence 
notable. Cependant, à une dose de 2,5 mg/L, on a pu améliorer de manière importante le taux 
d’élimination du BaP en le faisant passer de 26 % pour un temps de contact de 20 minutes à 63 % 
pour un temps de contact de 60 minutes. 
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Snyder et coll. (2007) ont étudié l’efficacité de l’ozonation du point de vue de l’oxydation 
du BaP. Pour les quatre eaux échantillonnées soumises aux essais, le taux moyen d’élimination du 
BaP dépassait 80 % lorsqu’une dose d’ozone de 2,5 à 8,0 mg/L était ajoutée à l’eau filtrée, en se 
fondant sur une concentration d’ozone résiduel cible de 0,2 à 0,3 mg/L  après 3 minutes et de zéro 
après 10 minutes (ce qui correspond à une valeur de concentration de désinfectant et de temps de 
contact associée à la désinfection primaire visant à éliminer les virus ou Giardia). 

 
7.1.3.3 UV et procédés d’oxydation avancés 
 Snyder et coll. (2007) ont réalisé une étude à l’échelle du banc d'essai pour évaluer la 
capacité de la lumière UV et de la lumière UV avec du peroxyde d’hydrogène à diminuer la 
concentration de BaP dans des eaux de qualités variables (concentration dans l’eau brute : 104 à 
332 ng/L) à l’aide d’une lampe à moyenne pression délivrant une dose de 40 ou de 1000 mJ/cm2. 
Le traitement à la lumière UV en dose de 40 mJ/cm2 (dose de désinfection typique) n’a pas 
permis de réduire le BaP de manière notable. Cependant, le traitement à la lumière UV en dose de 
1000 mJ/cm2 a permis d’éliminer 63 à 82 % du BaP. L’utilisation d’un POA (ajout de 5 mg/L de 
peroxyde d’hydrogène avant l’exposition à une dose de 1000 mJ/cm2 de lumière UV) n’a pas 
permis d’améliorer de manière significative l’élimination du BaP. 
 Sanches et coll. (2011) ont évalué la capacité des lampes UV à basse pression à réduire les 
concentrations de BaP dans de l’eau de qualité laboratoire, de l’eau souterraine et de l’eau de 
surface. Avec une dose de lumière UV de 1500 mJ/cm2, on a pu décomposer efficacement le BaP. 
Le taux d’élimination était plus élevé dans l’eau souterraine (93 %) que dans l’eau de qualité 
laboratoire (79 %; concentration de 5,6 µM dans l’eau d’arrivée) ou l’eau de surface (48 %). Les 
auteurs ont conclu que la MON et la matière organique dissoute avaient probablement une 
incidence sur l’efficacité d’élimination. 
 
7.1.4 Séparation par membrane 
 Snyder et coll. (2007) ont réalisé une étude à l’échelle du banc d'essai sur l’élimination du 
BaP par les membranes de nanofiltration (NF) et d’ultrafiltration (UF). Ils ont étudié des 
membranes commerciales de NF et d’UF composites à film mince à l’aide de modules de 
membranes avec cellules à agitation en cul-de-sac qui sont efficaces pour évaluer la rétention 
relative de composés. Les membranes étaient constituées de polyimide ultramince revêtu soit d’un 
polyamide aromatique, soit d’un polyéthersulfone sulfoné. On a soumis trois eaux naturelles et 
une eau synthétique à la filtration sur membrane, à pH ambiant dans le cas des eaux naturelles 
(6,8 à 8,2) et à pH 7,5 dans le cas de l’eau synthétique. On a fait passer un premier volume de 
300 mL de l’échantillon à travers la membrane, puis recueilli 200 mL de perméat. On a répété 
cette opération jusqu’à ce qu’on ait recueilli 1 L de perméat au total. Les concentrations de BaP 
dans les eaux au départ étaient de 40 à 155 ng/L, et les taux de rétention atteints se situaient entre 
plus de 75 % et plus de 94 % (concentrations calculées dans le perméat : 9 à 20 ng/L). Le taux de 
rétention du BaP était semblable pour les membranes de NF et les membranes d’UF. 
 
7.1.5 Autres techniques de traitement 

Une technique encore au stade expérimental permettrait d’éliminer les HAP, dont le BaP, 
de l’eau, mais les renseignements dont on dispose sont encore insuffisants pour évaluer 
pleinement son efficacité : 

• Adsorption sur complexes organo-inorgano-argileux : Srinivasan et Folger (1990) ont 
comparé l’efficacité d’élimination du BaP des eaux industrielles des complexes organo-
inorgano-argileux (COIA) et du CAG. Les COIA sont des adsorbants argileux ayant été 
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modifiés à l’aide de polycations inorganiques et d’agents de surface cationiques. D’après 
leurs travaux antérieurs, l’orientation du carbone organique adsorbé et la quantité 
d’adsorbants organiques seraient deux facteurs dont l’incidence sur l’efficacité du sorbant 
serait déterminante. Comme le BaP est hydrophobe et que sa solubilité dans l’eau est 
relativement faible, il est facilement adsorbé sur les surfaces lipophiles des COIA. 

 
7.1.6 Considérations relatives au réseau de distribution 
 La principale source de BaP se retrouvant dans l’eau potable est habituellement le 
revêtement à base de goudron de houille utilisé dans le réseau de distribution plutôt que l’eau 
d’approvisionnement (OMS, 2003). Même si les nouvelles canalisations que l’on installe ne sont 
plus munies de ce genre de revêtement, d’anciennes conduites à revêtement de goudron de houille 
demeurent en service (Maier et coll., 2000). On peut envisager la réfection ou le remplacement 
des conduites à revêtement de goudron de houille; l’avenue à privilégier est déterminée en 
fonction des conditions propres au site (p. ex., le matériau de fabrication des conduites, des signes 
de corrosion externe, l’estimation de la durée de vie restante et le diamètre des conduites). Il 
existe des stratégies de fonctionnement permettant de limiter les rejets de BaP dans le réseau de 
distribution jusqu’à ce que les canalisations munies d’un revêtement de goudron de houille 
puissent être remplacées. 

Maier et coll. (2000) ont examiné les facteurs ayant une incidence sur la mobilisation de 
13 HAP (dont le BaP) provenant du revêtement de goudron de houille des conduites d’eau 
principales. Une surveillance exhaustive a été exercée dans 22 zones d’approvisionnement en eau 
où l’on comptait 834 km de canalisations installées avant 1972. Ce programme de surveillance a 
révélé que la hausse des concentrations de HAP dépendait de la réduction de l’activité du biofilm 
microbien sur la paroi interne des conduites, du décollement du biofilm s’accompagnant de la 
libération de particules provenant des incrustations, de la perturbation du régime hydraulique et 
du temps de stagnation (rétention). Ces facteurs ont été étudiés de manière plus approfondie en 
laboratoire, à l’aide de bancs d'essai de tuyaux et sur le terrain. 

On a étudié l’élimination du BaP dans le cadre d’études sur le terrain menées dans une 
zone d’approvisionnement en eau permettant de passer d’une eau d’approvisionnement 
désinfectée à une eau d’approvisionnement non désinfectée. Cinq expériences ont été effectuées, 
et les effets du chlore et du dioxyde de chlore sur le relargage des HAP ont été étudiés à des doses 
de 0,025 à 0,3 mg/L pendant une période allant jusqu’à 444 jours. Les auteurs ont constaté que 
l’augmentation des doses de chlore et de dioxyde de chlore entraînait une hausse de la 
concentration de plusieurs HAP dans le réseau de distribution, sans toucher les concentrations de 
BaP. 

Maier et coll. (2000) ont exposé trois tronçons de 10 m d’un réseau de distribution 
possédant des conduites en fonte garnies d’un revêtement de goudron de houille à trois conditions 
différentes de qualité de l’eau, pour différents débits, niveaux de désinfection et régimes 
hydrauliques. On a procédé à un échantillonnage à 10 emplacements dans les tronçons, y compris 
avant et après le point d’application du désinfectant. Les auteurs ont confirmé que les 
concentrations de HAP augmentaient avec les doses de chlore et de dioxyde de chlore. De plus, 
ils ont noté que la diminution d’oxygène dans le réseau de distribution entraînait une baisse de 
l’activité microbienne du biofilm, produisant ainsi une hausse des concentrations de HAP. 

Maier et coll. (2000) ont constaté que l’accroissement du temps de stagnation provoquait 
une hausse des concentrations de HAP et de la turbidité. De plus, ils ont montré qu’un pH 
inférieur à 5 causait une hausse importante des concentrations de HAP dans le réseau de 
distribution. Les perturbations hydrauliques augmentaient à la fois la turbidité et les 
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concentrations de BaP (68 ng/L) et d’autres HAP. La filtration effectuée afin de réduire la 
turbidité, ramenait les concentrations de BaP à des valeurs inférieures à la limite de détection 
analytique. 

Blokker et coll. (2013) ont mesuré les HAP, dont le BaP, dans diverses conditions de 
fonctionnement pour déterminer lesquelles d’entre elles étaient associées à des hausses des 
concentrations de HAP dans l’eau potable. Les auteurs ont prélevé des échantillons d’eau potable 
à 120 emplacements pendant le fonctionnement normal, pendant et après le rinçage des conduites 
et après le retrait d’une section de canalisation. Des échantillons ont été recueillis à chaque 
emplacement à 8 reprises sur une période de 2,5 semaines. Parmi les échantillons récoltés, 49 % 
des échantillons prélevés aux bouches d’incendie à faible débit et 61 % des échantillons prélevés 
aux bouches d’incendie à débit élevé contenaient des concentrations de BaP supérieures à 
0,01 µg/L. Les concentrations maximales de BaP dans les diverses conditions de fonctionnement 
se situaient entre 0,003 et 22 µg/L. Les plus faibles concentrations provenaient des échantillons 
prélevés pendant le fonctionnement normal (sans perturbation) et les plus fortes des échantillons 
prélevés aux bouches d’incendie pendant le rinçage des conduites. Les concentrations diminuaient 
rapidement après le rinçage. Des concentrations élevées de HAP ont également été mesurées dans 
les échantillons recueillis après la réfection des conduites principales, et il a fallu jusqu’à 40 jours 
après la réfection pour les ramener au-dessous de la norme de 0,01 μg/L. Les auteurs ont constaté 
qu’il n’y avait pas de corrélation entre les concentrations de HAP et la turbidité ou la vitesse de 
rinçage. 

Dans les essais en laboratoire effectués par Maier et coll. (2000), des coupons d’acier 
inoxydable revêtus de goudron de houille ont été exposés à de l’eau potable pendant 4 à 
32 semaines. La surface de goudron de houille constituait le substrat de croissance du biofilm. 
Ces coupons ont ensuite été étudiés dans le cadre d’essais par lots afin de déterminer le taux de 
relargage sur une période de 24 heures dans diverses conditions. Les chercheurs ont noté que le 
biofilm avait un effet protecteur et que les concentrations de HAP générées par relargage étaient 
considérablement plus faibles en présence de biofilm sur les coupons. Ils se sont basés sur ces 
résultats pour recommander des stratégies visant à réduire les concentrations de HAP, dont le 
BaP, dans l’eau potable issue du réseau de distribution. Le fait d’appliquer les désinfectants aux 
doses requises, d’éviter les coups de bélier et les variations du régime hydraulique, et de réduire le 
temps de séjour ou la stagnation de l’eau dans le réseau de distribution contribuera à empêcher les 
concentrations de HAP d’augmenter. Il convient de rincer le réseau de distribution de manière 
systématique pour s’assurer d’éliminer toutes les particules s’y trouvant (Vreeburg, 2010). Cette 
affirmation est corroborée par les résultats obtenus par Maier et coll. (2000) et par Blokker et coll. 
(2013) au sujet de la présence de particules contenant des HAP pendant les perturbations et le 
rinçage. 

Les matériaux utilisés à l’heure actuelle dans le réseau de distribution, qui répondent à la 
norme 61 de NSF International (NSF) et de l’American National Standards Institute (ANSI) 
(NSF/ANSI, 2013), ne devraient relarguer que de très faibles quantités de BaP dans l’eau potable. 
Pour que les matériaux obtiennent une certification de conformité à cette norme, ils ne peuvent 
pas libérer par relargage plus de 0,02 µg/L de BaP dans l’eau. Ce critère d’acceptation est la 
concentration permise par produit individuel (CPPI), laquelle est établie à partir des valeurs 
réglementaires de l’U.S. EPA à l’égard des contaminants (un dixième de la valeur réglementaire 
de 0,2 µg/L) (NSF/ANSI, 2013). 
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7.2 Échelle résidentielle 
En général, il n’est pas recommandé d’utiliser des dispositifs à usage résidentiel pour 

traiter l’eau déjà traitée par les municipalités. Cependant, la migration de BaP à partir des 
conduites du réseau de distribution qui possèdent un revêtement de goudron de houille est une 
source possible de BaP dans les réseaux de distribution de l’eau potable. Dans ce cas, et dans 
celui où un particulier tire son eau potable d’un puits privé, il peut être indiqué d’employer un 
dispositif de traitement de l’eau potable à usage résidentiel pour réduire les concentrations de BaP 
présentes dans l’eau potable. 

Santé Canada ne recommande pas de marques particulières de dispositifs de traitement de 
l’eau potable, mais conseille vivement aux consommateurs de n’utiliser que les dispositifs 
certifiés par un organisme de certification accrédité comme étant conformes aux normes 
appropriées de NSF/ANSI. Ces normes visent à protéger la qualité de l’eau potable en aidant à 
garantir l’innocuité des matériaux et le rendement des produits qui entrent en contact avec l’eau 
potable. Les organismes de certification garantissent qu’un produit est conforme aux normes en 
vigueur et doivent être accrédités par le Conseil canadien des normes (CCN). Au Canada, le CCN 
a accrédité les organismes suivants, qu’il autorise ainsi à certifier les dispositifs de traitement et 
les produits liés à l’eau potable qui respectent les normes NSF/ANSI (CCN, 2015) : 

• CSA Group (www.csagroup.org – disponible en anglais seulement); 
• NSF International (www.nsf.org – disponible en anglais seulement); 
• Water Quality Association (www.wqa.org – disponible en anglais seulement); 
• UL LLC (www.ul.com – disponible en anglais seulement); 
• Bureau de normalisation du Québec (www.bnq.qc.ca); et 
• International Association of Plumbing and Mechanical Officials (www.iapmo.org – 

disponible en anglais seulement). 
Une liste à jour des organismes de certification accrédités peut être obtenue auprès du 

CCN (2015). 
On trouve peu de renseignements dans les publications sur l’efficacité du traitement au 

CAG à l’échelle résidentielle et, à l’heure actuelle, il n’existe pas de dispositif de traitement à 
l’échelle résidentielle qui est certifié pour la réduction des concentrations de BaP dans l’eau 
potable. Des filtres au charbon peuvent s’installer au robinet (point d’utilisation) ou à l’endroit où 
l’eau entre dans l’habitation (point d’entrée). Certaines techniques de traitement au point d’entrée 
ou au point d’utilisation, comme celles qui font appel au charbon actif, peuvent ramener les 
concentrations de BaP dans l’eau potable au-dessous de la CMA. Aucun dispositif de traitement 
de l’eau potable n’est certifié spécifiquement pour l’élimination du BaP à l’heure actuelle, 
puisque ce produit n’est visé par aucune norme ANSI/NSF applicable aux unités de traitement de 
l’eau potable pour l’instant. 
 Avant d’installer un dispositif de traitement, il convient de faire analyser l’eau afin d’en 
caractériser la chimie générale et d’en vérifier la concentration de BaP. L’eau devrait être 
analysée régulièrement par un laboratoire accrédité à son entrée et à sa sortie du dispositif de 
traitement pour en vérifier l’efficacité. Les dispositifs fonctionnant par adsorption peuvent 
devenir moins efficaces avec l’usage et le temps et doivent donc être entretenus ou remplacés. Les 
consommateurs devraient vérifier la durée de vie prévue du matériel d’adsorption de leur 
dispositif de traitement conformément aux recommandations du fabricant et veiller à son 
entretien. 
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8.0 Cinétique et métabolisme 
 
8.1 Absorption 

Chez le rat, l’analyse des matières fécales a révélé qu’environ 60 % du BaP administré par 
voie orale en doses supérieures à 250 mg/kg p.c. par jour dans les aliments était absorbé (Chang, 
1943). L’absorption du BaP à partir du tractus gastro-intestinal, évaluée par fluorescence du BaP 
sur les parois de l’estomac glandulaire de souris et de chats, semble être facilitée par sa 
solubilisation par les sels biliaires (Ermala et coll., 1951). La biodisponibilité du BaP par voie 
orale chez le rat a été estimée à 10 % (Foth et coll., 1988) ou à 40 % (Ramesh et coll., 2001b) 
selon la dose de BaP administrée (3 µg/kg p.c. ou 100 mg/kg p.c., respectivement). Les écarts 
quant à la quantité de BaP biodisponible pourraient être attribuables au fait que des doses plus 
élevées de BaP ont été employées dans la dernière des deux études, ce qui pourrait entraver 
l’extraction du produit par les fluides gastrointestinaux (Ramesh et coll., 2001b). L’absorption du 
BaP après son administration par voie orale dépend aussi de la présence d’huiles et de graisses 
dans le tractus gastro-intestinal (ATSDR, 1995) et elle est accrue par les solvants renfermant des 
constituants hydrophiles et hydrophobes (Ekwall et coll., 1951). Cette relation non linéaire entre 
la dose de BaP et sa biodisponibilité, de même que l’excipient employé auront une incidence sur 
l’absorption du BaP après une exposition par voie orale. 
 Environ 90 % du BaP radiomarqué inhalé a été éliminé des poumons de rats Fischer 344 
en 30 minutes (Sun et coll., 1982). Chez les animaux de laboratoire, l’inhalation du BaP peut 
entraîner un passage rapide des poumons à la circulation systémique. Chez les rats exposés par 
inhalation par le nez seulement à du BaP sous forme d’aérosol de noir de carbone (0, 0,1, 1,0 et 
2,5 mg/m3 pendant 4 heures), les concentrations plasmatiques maximales de BaP ont été atteintes 
en une heure; seules des quantités traces étaient encore détectables au bout de cinq heures 
(Ramesh et coll., 2001a). De manière similaire, environ 40 % de la dose de 1 μg/kg p.c. de BaP 
radiomarqué au 3H dissous dans le triéthyleneglycol, administrée à des rats par instillation 
intratrachéale, a été éliminée des poumons dans les cinq minutes suivant l’exposition; au bout de 
six heures, il ne restait environ que 5 % de la dose initiale (Weyand et Bevan, 1986). Ainsi, le 
BaP est absorbé rapidement après son inhalation. Comme on l’avait noté dans le cas de 
l’administration par voie orale, l’excipient est un facteur ayant une incidence importante sur 
l’absorption du BaP après une exposition par inhalation; le fait que le BaP soit associé avec des 
particules ou non et la taille de ces particules auront un effet sur son absorption (Creasia et coll., 
1976). 

L’exposition in vitro au BaP par voie cutanée à l’aide d’échantillons de peau de souris, de 
rats, de lapins, de cobayes, de ouistitis et d’humains a produit des taux d’absorption de 0,1 % à 
10 %. L’induction d’enzymes métabolisant les médicaments dans la peau accroît la pénétration du 
BaP appliqué par voie topique, ce qui semble indiquer que le métabolisme du BaP est déterminant 
pour son absorption par voie cutanée (Kao et coll., 1985). L’excipient employé est un autre 
facteur ayant une incidence sur l’absorption du BaP par voie cutanée. Chez les macaques rhésus, 
le taux d’absorption du BaP était de 51 ± 22 % lorsque le produit était appliqué dans l’acétone et 
de 13,2 ± 3,4 % lorsqu’il était appliqué dans de la terre (Wester et coll., 1990). Les expériences in 
vitro sur de la peau de cadavres tendue au-dessus de sérum humain agissant comme fluide 
receveur ont montré qu’environ 1,4 % de la dose totale appliquée pénétrait dans la peau et que 
0,01 % pénétrait dans le sérum lorsque le BaP était appliqué dans de la terre; lorsque l’on utilisait 
de l’acétone comme excipient, on détectait environ 24 % et 0,1 % de la dose totale appliquée dans 
la peau et dans le sérum, respectivement (Wester et coll., 1990). 
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8.2 Distribution 
L’administration de BaP par voie orale peut mener à sa distribution rapide dans le sang, le 

foie et d’autres organes. Par exemple, chez les rats ayant reçu une dose de BaP de 100 mg/kg p.c. 
par voie orale, la plus grande quantité de BaP a été mesurée dans le sérum (~ 67 % de la dose 
totale non métabolisée) huit heures après l’exposition. Dans le foie, on a observé un profil de 
rétention du BaP en deux phases comportant des pics à environ 10 % de la dose totale métabolisée 
2 et 24 heures après l’exposition (Ramesh et coll., 2001b). De manière similaire, le BaP a été 
distribué rapidement dans la circulation sanguine chez des rats exposés par voie orale chez qui on 
a détecté des concentrations mesurables une heure après son administration (Ramesh et coll., 
2002). 

Chez des animaux de laboratoire exposés par inhalation au BaP, on a noté des 
concentrations élevées de BaP dans les poumons peu après l’exposition, puis une distribution du 
produit aux divers organes par la circulation systémique. Après avoir instillé du BaP radiomarqué 
par voie intratrachéale à des rats, on a vu que la majeure partie de la dose administrée était 
distribuée dans les poumons (59,5 %), la carcasse (14,4 %) et le foie (12,5 %) dans les cinq 
minutes suivant l’exposition initiale. Six heures après l’exposition, la plus grande partie du BaP se 
trouvait dans l’intestin (45 % dans le contenu de l’intestin et 15 % dans les tissus), puis dans la 
carcasse (21,5 %), l’estomac (5,8 %), les poumons (5,2 %), le foie (4,6 %) et les reins (2,0 %). Le 
sang renfermait environ 4 % de la dose totale pendant les 15 premières minutes ayant suivi 
l’exposition et approximativement 1 à 2 % 0,5 à 6 heures après l’exposition (Weyand et Bevan, 
1986). La nature de l’excipient (c’est-à-dire si le BaP administré était adsorbé sur des particules 
ou sous forme vaporisée) était un facteur important dans la distribution du BaP après inhalation 
(Creasia et coll., 1976). 

Après l’application chez la souris d’une dose topique de 50 mg/kg p.c. de BaP 
radiomarqué au 3H, on a détecté le produit principalement dans la peau et des quantités 
négligeables dans le foie, les poumons et l’estomac (Carlson et coll., 1986). En outre, on a détecté 
du BaP dans l’urine et les globules blancs de patients à qui l’on avait appliqué un onguent au 
goudron de houille par voie topique (Godschalk et coll., 1998). Approximativement 13 à 51 % de 
la dose administrée, selon l’excipient employé, avait pénétré dans la peau chez les singes rhésus et 
1 à 24 % chez les humains (Wester et coll., 1990). Ces résultats semblent indiquer que le BaP 
peut pénétrer dans la peau, mais qu’il y reste ensuite en majeure partie. 

On a étudié la distribution systémique du BaP après une exposition par voie intraveineuse. 
Cinq minutes après l’exposition de rats à une dose de 15 mg/kg p.c. de BaP radiomarqué au 14C, 
on a constaté que, la majeure partie de la radioactivité se trouvait dans les poumons, puis dans le 
foie, le cœur, les reins, le sang, le cerveau, la rate, les testicules et les tissus adipeux (Moir et coll., 
1998). Une étude plus récente (Marie et coll., 2010) a confirmé que le BaP était distribué dans 
divers organes et tissus chez les rats après son administration par voie intraveineuse. Deux heures 
après l’administration, la plus grande partie du BaP se trouvait dans les poumons (17,0 %), puis 
dans la peau (7,6 %), les tissus adipeux (2,5 %), le foie (2,3 %) et les reins (0,5 %). 

On a aussi mesuré des concentrations accrues de BaP dans des fœtus de rats après son 
administration par voie orale dans de l’huile de maïs à des rates gravides. La plus forte 
concentration de BaP dans les tissus des fœtus a été détectée deux à trois heures après 
l’administration de 200 mg/kg p.c. aux mères, environ 1,5 % de la dose totale étant parvenue 
jusqu’aux fœtus (Shendrikova et Aleksandrov, 1974). Une autre étude a montré qu’il y avait 
passage transplacentaire de BaP après son inhalation par les mères, des métabolites étant présents 
chez les petits jusqu’à 15 jours après l’exposition pendant la gestation (Wu et coll., 2003). 
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8.3 Métabolisme 
 Le métabolisme du BaP a été bien étudié, et il a récemment été réexaminé par le CIRC 
(2010). Le récepteur des arylhydrocarbures (AhR) est le principal facteur de transcription qui 
régit l’activation des enzymes de phase I et de phase II. Une fois le BaP lié à l’AhR, le complexe 
BaP-AhR est transporté dans le noyau de la cellule où il forme un dimère avec la protéine de 
translocation nucléaire de l’AhR et se lie avec les promoteurs des gènes comportant des éléments 
de réponse de l’AhR, ce qui active la production d’enzymes (Michaelson et coll., 2011). Ainsi, le 
BaP induit son propre métabolisme en jouant le rôle tant d’inducteur que de substrat des enzymes 
métaboliques. 

Dans le métabolisme de phase I, le BaP est converti en époxyde principalement par les 
enzymes du cytochrome P450 (CYP) (CYP1A1 et CYP1B1), mais aussi par d’autres enzymes, 
dont la prostaglandine-synthase (Trush et coll., 1982). Les époxydes du BaP sont hydratés par 
l’époxyde-hydrolase pour former des diols. Les aldo-céto reductases convertissent les diols de 
BaP en catéchols (Lan et coll., 2004). L’époxydation secondaire par les CYP donne des diols-
époxydes. Le BaP-7,8-diol-9,10-époxyde (BPDE) est le diol-époxyde de BaP le plus mutagène et 
le plus étudié, formant des adduits covalents avec l’acide désoxyribonucléique (ADN) en position 
N2 de la désoxyguanosine (Fang et coll., 2001). Il est aussi possible que les CYP catalysent 
l’oxydation monoélectronique du BaP pour former un cation radical de BaP (Cavalieri et Rogan, 
1992). Ces métabolites sont des composés génotoxiques directs qui forment des adduits instables 
avec les bases puriques (Straif et coll., 2005). De plus, les CYP peuvent subir un découplage de 
leurs réactions catalytiques, ce qui entraîne la production de superoxyde (·O2

−) et d’autres espèces 
réactives de l’oxygène, dont le peroxyde d’hydrogène (H2O2) et des radicaux hydroxyle (HO·) 
(Shertzer et coll., 2004). 

Pendant le métabolisme de phase II, les métabolites du BaP sont conjugués avec des 
groupements hydrophiles (glutathion, acide glucuronique ou sulfate) afin d’accroître leur 
solubilité dans l’eau, ce qui en permet l’excrétion par l’urine et les matières fécales (Garg et coll., 
2008; Meinl et coll., 2008; Bock et Bock-Hennig, 2010). Les enzymes en jeu dans le métabolisme 
de phase II comprennent les glutathion-S-transférases, les uridine diphosphate–glucuronosyl 
transférases et les sulfotransférases. 

Il est à noter que les rats mâles et femelles ne semblent pas métaboliser le BaP de la même 
façon. On a détecté des quantités considérablement plus faibles de métabolites dans les matières 
fécales et l’urine des femelles que dans celles des mâles après une exposition par voie orale (Van 
de Wiel et coll., 1993), bien qu’on ne sache pas si de telles différences surviennent chez d’autres 
espèces. Le principal métabolite détecté dans les matières fécales et l’urine des rats était le 
3-hydroxybenzo[a]pyrène, qui représentait environ 6 à 12 % de la dose totale de BaP administrée 
par voie orale (Van de Wiel et coll., 1993). 
 
8.4 Excrétion 
 Chez le rat, après ingestion de BaP, 60 à 80 % de l’élimination du produit est attribuable à 
l’excrétion par les matières fécales (Foth et coll., 1988; Van de Wiel et coll., 1993). Par 
comparaison, la voie urinaire contribue relativement peu à l’excrétion du BaP, représentant moins 
de 1 % de l’excrétion après une exposition par voie orale. Chez les rats traités au BaP par infusion 
intraduodénale, l’intestin a absorbé environ 40 % du composé, et le taux d’extraction hépatique de 
premier passage représentait 40 %. On pense qu’environ 10 % de la dose originale subit une 
extraction pulmonaire (Foth et coll., 1988). 

L’excrétion du produit après exposition par inhalation se fait essentiellement par les 
matières fécales et quelque peu par l’urine. L’inhalation par le nez seulement chez les rats d’une 
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dose (unique ou sur une période de quatre semaines) de 4,8 mg/m3 de BaP radiomarqué a entraîné 
un taux d’excrétion par les matières fécales de 96 % (Wolff et coll., 1989). 

Le BaP n’est pas facilement absorbé par l’organisme après exposition par voie cutanée; 
par conséquent, l’excrétion n’est pas en jeu. 
 
8.5 Modèles PBPK 

Les modèles pharmacocinétiques à base physiologique (PBPK) dont on dispose à l’heure 
actuelle ne sont pas adéquats pour décrire l’ensemble des expériences sur des animaux portant sur 
la pharmacocinétique du BaP. Une seule publication (Crowell et coll., 2011) présente un modèle 
PBPK décrivant les séries temporelles de données disponibles dans la littérature scientifique au 
sujet du BaP chez le rat et la souris. Cependant, ce modèle PBPK préliminaire n’utilise pas les 
valeurs physiologiques appropriées. En particulier, le débit cardiaque employé dans le modèle ne 
correspond pas aux valeurs de référence citées par Brown et coll. (1997). Les valeurs de débit 
sanguin de Crowell et coll. (2011) sont 10 à 100 fois plus faibles que les valeurs réelles citées par 
Brown et coll. (1997). Même après correction des valeurs de débit sanguin, les prédictions du 
modèle PBPK ne concordent pas avec les données présentées et validées par Crowell et coll. 
(2011). À cause de ce manque de cohérence, il est difficile de confirmer la structure du modèle et 
les processus pharmacocinétiques proposés dans ces travaux. 

Dans une publication de Haddad et coll. (1998), on décrit un modèle PBPK relatif à la 
pharmacocinétique du pyrène, un autre HAP. Cependant, l’extrapolation de ce modèle PBPK au 
BaP a donné des résultats irréguliers à cause de l’incertitude associée aux constantes de fixations 
tissulaires employées dans le modèle. Dans une publication de Heredia-Ortiz et coll. (2011), on 
présentait un modèle toxicocinétique à compartiments pour décrire la pharmacocinétique du BaP 
chez le rat. Bien qu’il concorde avec les données expérimentales chez le rat, le modèle emploie 
des constantes de vitesse plutôt que des paramètres physiologiques. Ces constantes de vitesse 
correspondent aux données ajustées seulement et ne peuvent être extrapolées à d’autres espèces, 
comme l’homme ou la souris, ou à des conditions de dosage autres que celles employées dans 
l’étude. 

Il faudra effectuer d’autres recherches sur les paramètres pharmacocinétiques tels que le 
partage sang-tissus et élaborer des modèles à partir de données sur la pharmacocinétique du BaP 
tirées de la littérature afin de correctement établir un lien entre la dose d’exposition au BaP et les 
mesures de doses internes. 
 
 
9.0 Effets sur la santé 
 
9.1 Effets chez les humains 
9.1.1 Toxicité aiguë 

On n’a trouvé aucune donnée sur la toxicité aiguë chez les humains. 
 
9.1.2 Toxicité subchronique et chronique et cancérogénicité 

Les données épidémiologiques sur le BaP se limitent aux expositions concomitantes à 
d’autres substances, dont d’autres HAP. L’exposition par voie orale a été étudiée surtout à partir 
de la consommation de viandes calcinées, tandis que l’exposition par inhalation a été évaluée en 
contexte professionnel dans les fours à coke, les alumineries et les usines sidérurgiques ainsi que 
chez les fumeurs. Dans chaque cas, l’exposition au BaP est survenue sous forme de mélange. Il 
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n’est donc pas possible de tirer des conclusions valables au sujet de la cancérogénicité du BaP ou 
d’autres effets chroniques attribuables spécifiquement à l’exposition au BaP chez les humains. 
Même si on n’a pas pu formuler de conclusion à partir d’une seule étude, il est à noter que la 
plupart des études semblaient indiquer l’existence d’une association positive entre l’exposition au 
BaP par ingestion ou par inhalation et le cancer chez les humains. 
 
9.1.2.1 Tumorigenèse et cancérogenèse 

Des incidences accrues de tumeurs et de cancers étaient les éléments le plus souvent 
corrélés avec l’exposition au BaP chez les humains. L’exposition par voie alimentaire a été 
associée avec des cancers et des adénomes colorectaux (Butler et coll., 2003; Gunter et coll., 
2005; Sinha et coll., 2005a, 2005b; Ferrucci et coll., 2012), des cancers du pancréas (Anderson et 
coll., 2005; Li et coll., 2007) et des cancers du poumon (Tram et coll., 2009). Dans d’autres 
études, on a examiné l’association entre l’exposition au BaP par voie orale et le cancer de la 
prostate, les lymphomes non hodgkiniens, le cancer du sein et le cancer de l’œsophage, et les 
résultats étaient négatifs ou non concluants (Cross et coll., 2005, 2006; Hakami et coll., 2008; Fu 
et coll., 2011). Les plus faibles doses de BaP auxquelles des effets ont été observés après une 
exposition par voie orale sont indiquées dans une étude d’Anderson et coll. (2005). L’étude 
portait sur l’ingestion d’amines hétérocycliques et de BaP par 193 personnes atteintes d’un cancer 
du pancréas et 674 témoins par leur consommation habituelle de viande préparée selon les 
méthodes courantes. On a enregistré une hausse de l’incidence de cancer, mise en évidence par les 
rapports des cotes de 2,0 (intervalle de confiance [IC] à 95 % : 1,1 à 3,7) et de 2,2 (IC à 95 % : 1,2 
à 4,0) indiqués pour des doses médianes de BaP de 10,4 et de 53,7 ng/jour, respectivement. Il est 
à noter que les études sur la consommation de viande prenaient en compte l’exposition à divers 
composés mutagènes et cancérogènes et que les estimations de la concentration de BaP étaient 
fondées sur une remémoration de la consommation de viande, ce qui peut produire des résultats 
biaisés. Il est donc difficile d’interpréter les résultats des études décrites ci-dessus en raison du 
manque de données précises sur les doses ingérées. 

Des études ont aussi associé l’inhalation de BaP à divers effets cancérogènes. On signale 
que, chez les fumeurs et les travailleurs exposés en contexte professionnel, les concentrations 
d’adduits de BPDE à l’ADN, qui sont propres à l’exposition au BaP, sont plus élevées (Haugen et 
coll., 1986; Perera et coll., 1988; Hemminki et coll., 1990; Izzotti et coll., 1991; De Flora et coll., 
1993; Mumford et coll., 1993; Pan et coll., 1998). Les principaux effets cancérogènes observés 
dans le cadre d’expositions professionnelles au BaP étaient liés au cancer du poumon (Armstrong 
et coll., 1994; Friesen et coll., 2007; Armstrong et Gibbs, 2009; De Stefani et coll., 2009). Un 
rapport des cotes pour le cancer du poumon de 1,6 (IC à 95 % : 1,2 à 2,3) a été associé à une 
exposition cumulative de BaP de 0,85 à 1,96 μg/m3·année dans un complexe sidérurgique en 
Chine, même s’il y avait une exposition concomitante à d’autres HAP et à la poussière (Xu et 
coll., 1996). On a aussi estimé que l’incidence des cancers de la vessie augmentait de 2,3 % par 
μg/m3·année en supposant une période de latence de 10 ans chez les personnes travaillant dans 
une aluminerie exposées au BaP et à des matières solubles dans le benzène (Armstrong et coll., 
1986). 

Certains éléments semblent donc indiquer que l’exposition au BaP est associée à un risque 
excédentaire de cancer. 
 
9.1.3 Toxicité pour la reproduction et le développement 

Certaines données semblent indiquer l’existence d’un lien entre l’exposition aux HAP et la 
survenue d’effets néfastes sur la reproduction et le développement. Dans une étude, on a examiné 
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l’exposition par voie alimentaire au BaP, entre autres HAP, pendant la grossesse et signalé une 
association significative avec la diminution du poids et de la longueur à la naissance. Cependant, 
ces effets n’étaient significatifs que chez les femmes dont la consommation de vitamine C était 
faible (Duarte-Salles et coll., 2012). Des études sur l’exposition par inhalation chez des femmes 
enceintes près d’une centrale thermique au charbon et à proximité des incendies au World Trade 
Center ont mis en évidence une association entre la présence d’adduits de BaP à l’ADN dans le 
sang ombilical et la diminution du poids des fœtus (Perera et coll., 2005; Tang et coll., 2006), 
mais aucun effet significatif sur la naissance n’a été noté dans une étude sur des minorités des 
quartiers centraux de ville exposées au BaP et à d’autres HAP (Perera et coll., 2004). 
 
9.2 Effets chez les animaux de laboratoire 

On dispose d’une vaste base de données sur les effets du BaP chez les animaux. Par 
conséquent, ce sont surtout les études dans lesquelles les renseignements sur la relation dose-
réponse étaient adéquats qui sont décrites ci-dessous. 
 
9.2.1 Toxicité aiguë 
 On a trouvé peu d’information sur la toxicité aiguë chez les animaux. On considère que la 
toxicité aiguë du BaP par voie orale est assez faible, sa dose létale moyenne (DL50) étant 
supérieure à 1600 mg/kg p.c. chez la souris (Awogi et Sato, 1989). L’injection intrapéritonéale de 
BaP a donné une DL50 de 232 mg/kg p.c. chez la souris. (Salamone, 1981). Chez le rat, l’injection 
sous-cutanée a mené à l’établissement d’une DL50 de 50 mg/kg p.c. (RTECS, 1994). 
 
9.2.2 Exposition de courte durée 
 
9.2.2.1 Toxicité rénale et hépatique 

On a constaté une augmentation du poids du foie chez les rats mâles et femelles ayant reçu 
une dose de BaP de 30 mg/kg p.c. par jour par gavage ainsi que chez les rats mâles ayant reçu une 
dose de 10 mg/kg p.c. par gavage (5 jours/semaine pendant 90 jours) (Kroese et coll., 2001) et 
chez les rats mâles exposés à une dose de 90 mg/kg p.c. par jour (5 jours/semaine pendant 
35 semaines) (De Jong et coll., 1999). Une vaste étude sur la relation dose-réponse a été menée 
sur des rats F-344 mâles et femelles ayant reçu par voie alimentaire une dose de BaP de 0, 5, 50 
ou 100 mg/kg p.c. par jour pendant 90 jours. On a enregistré une hausse significative du rapport 
entre le poids du foie et le poids corporel chez les mâles traités à la plus forte dose (100 mg/kg 
p.c. par jour), mais pas chez les femelles, quelle que soit la dose (Knuckles et coll., 2001). 

Dans une étude, on a administré par voie alimentaire à des rats F-344 mâles et femelles 
des doses de BaP de 5, 50 ou 100 mg/kg p.c. par jour pendant 90 jours. On a noté une 
augmentation des cylindres urinaires dans les reins des mâles traités aux doses intermédiaires et 
fortes, mais on n’a relevé aucun effet chez les femelles, quelle que soit la dose (Knuckles et coll., 
2001). 

Les éléments indiquant que le BaP aurait des effets sur les fonctions rénale et hépatique 
sont donc limités. 
 
9.2.2.2 Toxicité cardiovasculaire 

Deux études ont été menées sur la susceptibilité à l’athérosclérose après une exposition au 
BaP. On a noté une augmentation de la taille moyenne des lésions athéroscléreuses dans l’arbre et 
les racines aortiques chez les souris sujettes à l’athérosclérose (sans apoliprotéine E [ApoE]) 
ayant reçu du BaP par gavage en dose de 2,5 mg/kg p.c. par semaine pendant 24 semaines par 
rapport à des témoins traités à l’huile d’olive (Yang et coll., 2009). On a aussi observé une 
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athérosclérose chez les souris sans ApoE ayant reçu du BaP par gavage en dose de 5 mg/kg p.c. 
deux fois en une semaine par rapport à des témoins traités à la tricapryline (Knaapen et coll., 
2007). 

Parmi les autres effets cardiovasculaires relevés figurait une augmentation du poids du 
cœur et des marqueurs de l’hypertrophie. On a noté une hausse du rapport entre le poids du cœur 
et le poids corporel ainsi que des marqueurs de l’hypertrophie chez des rats Sprague-Dawley 
ayant reçu par injection intrapéritonéale une dose de BaP de 20 mg/kg p.c. par jour pendant 
7 jours par rapport aux témoins traités à l’huile de maïs (Aboutabl et coll., 2009, 2011). Les effets 
cardiovasculaires néfastes du BaP pourraient également être transmis à la progéniture. Une étude 
semble indiquer que l’exposition in utero à du BaP en dose de 0,6 ou 1,2 mg/kg p.c. entre les 14e 
et 17e jours embryonnaires (par gavage de rates à capuchon Long-Evans gravides) prédispose les 
petits à des déficits fonctionnels au niveau du développement cardiovasculaire et à des troubles 
cardiaques plus tard au cours de leur vie (Jules et coll., 2012). 
 
9.2.2.3 Neurotoxicité 

Les principaux effets neurologiques observés après une exposition au BaP étaient une 
baisse de l’apprentissage et de la mémoire spatiaux. Xia et coll. (2011) ont administré du BaP à 
des rats Sprague-Dawley (0, 1,0, 2,5 ou 6,25 mg/kg p.c. par jour) sur une base quotidienne par 
injection intrapéritonéale pendant 13 semaines, puis ont soumis les animaux au test du labyrinthe 
aquatique de Morris. Ils ont constaté un retard dans la performance chez les rats traités avec une 
dose de 2,5 mg/kg p.c. par jour, alors qu’aucun effet significatif n’a été observé à la dose de 
1,0 mg/kg p.c. par jour. De plus, cette étude a montré que d’autres effets observés, comme les 
taux de neurotransmetteurs et les paramètres relatifs au stress oxydatif dans l’hippocampe, étaient 
également sensibles au BaP, même à la plus faible dose. Parmi les autres effets 
neurocomportementaux signalés après une exposition au BaP figuraient un comportement agressif 
et une augmentation de l’activité sexuelle (Bouayed et coll., 2012), une diminution de l’anxiété 
(Grova et coll., 2008; Bouayed et coll., 2012) et une perturbation de l’activité motrice (Saunders 
et coll., 2006). 

 
9.2.2.4 Immunotoxicité 

L’exposition au BaP par diverses voies a été associée à une immunosuppression, mise en 
évidence par une diminution de la production d’anticorps et du poids du thymus, une inhibition 
des réponses lymphocytaires et d’autres altérations du système immunitaire. 

On a enregistré une diminution du poids du thymus proportionnelle à la dose chez les rats 
après une période d’exposition par gavage de trois mois, les résultats étant significatifs à des 
doses de BaP supérieures à 15 g/kg p.c. chez les mâles et à 50 g/kg p.c. chez les femelles (Kroese 
et coll., 2001). On a observé une réduction de la production d’anticorps dans plusieurs études. 
Chez des souris B6C3F1 adultes ayant subi 10 injections sous-cutanées quotidiennes de BaP dans 
de l’huile de maïs (0, 50, 200 ou 400 mg/kg p.c.) sur 14 jours, on a noté une diminution du 
nombre de cellules formatrices d’anticorps, même à la plus faible dose d’exposition (Dean et 
coll., 1983). La baisse de la production d’anticorps à de faibles doses de BaP a en outre été 
démontrée chez des souris B6C3F1 femelles exposées à du BaP dans de l’huile de maïs en doses 
de 0, 5, 20 ou 40 mg/kg p.c. par injection sous-cutanée. Encore une fois, des changements étaient 
visibles dans la production d’anticorps à la plus faible dose (White et Holsapple, 1984). De plus, 
l’exposition in utero à une dose de 150 mg/kg p.c. par jour de BaP administrée par injection 
intrapéritonéale à des souris gravides aux jours 11 à 17 de la gestation a entraîné une 
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immunosuppression, mesurée par la réduction de la capacité à produire des cellules formatrices 
d’anticorps chez les petits de 18 mois (Urso et Gengozian, 1984). 

On a également relevé une inhibition des réponses lymphocytaires après exposition à du 
BaP. Chez des souris C57 et C3H de huit semaines exposées à du BaP par injection 
intrapéritonéale (0, 0,5, 5 ou 50 mg/kg p.c.), on a constaté une inhibition de la liaison des 
lymphocytes aux deux doses les plus élevées (Wojdani et Alfred, 1984). L’exposition in utero à 
une dose de 150 mg/kg p.c. par jour de BaP administrée par injection intrapéritonéale à des souris 
gravides aux jours 11 à 17 de la gestation a entraîné une diminution de la capacité des 
lymphocytes à participer à une réaction lymphocytaire mixte chez les rejetons à l’âge de 18 mois 
(Urso et Gengozian, 1984). 
 Parmi les autres immunotoxicités figuraient des effets sur le thymus et les cellules 
immunitaires autres que les lymphocytes. Dans une étude menée par De Jong et coll. (1999), des 
rats Wistar ont été exposés à du BaP par voie orale (0, 3, 10, 30 ou 90 mg/kg p.c. par jour) 
pendant 35 jours. À toutes les doses sauf la plus faible, on a noté une diminution du nombre 
d’érythrocytes, du nombre de lymphocytes B dans la rate, de même que du poids du thymus, 
autant de signes d’immunotoxicité. Chez les rats Wistar ayant reçu une dose de BaP de 
150 mg/kg p.c. par jour par voie alimentaire pendant 30 jours, on a noté une diminution du 
nombre de cellules dans la moelle osseuse et la rate (Fischer et coll., 2011). 
 
9.2.3 Exposition de longue durée et cancérogénicité 

Le Centre international de recherche sur le cancer (CIRC, 2012) a classé le BaP dans le 
groupe 1, c’est-à-dire les substances cancérogènes pour l’homme, en se fondant sur des données 
suffisantes chez les animaux et des données solides indiquant que les mécanismes du cancer 
observés chez les animaux s’appliquent également à l’homme. On a constaté que toutes les voies 
d’exposition causaient des effets cancérogènes localisés et systémiques. Les éléments indiquant 
une cancérogenèse chez les animaux sont présentés ci-dessous en fonction du site des tumeurs. 
 
9.2.3.1 Tumeurs du tube digestif 

Le site le plus sensible à la formation de tumeurs après une exposition par voie orale était 
le préestomac. Chez des souris A/J femelles (30 par dose) ayant été nourries avec des aliments 
contenant 0, 16 ou 98 mg/kg de BaP (dose totale de 0, 11 et 67 mg) pendant 260 jours, on a vu 
des tumeurs du préestomac se développer à toutes les doses d’exposition (Weyand et coll., 1995). 
Dans une autre étude, chez des souris B6C3F1 femelles (48 par dose) ayant été nourries avec des 
aliments contenant 0, 5, 25 ou 100 mg/kg de BaP (correspondant à environ 0, 0,7, 3,3 et 
13,0 mg/kg p.c. par jour) pendant deux ans, on a vu se développer des tumeurs du préestomac aux 
doses de 25 et à 100 mg/kg et des tumeurs de l’œsophage à la dose de 100 mg/kg. L’incidence 
combinée de papillomes et de carcinomes du préestomac était de 1/48, 3/47, 36/46 et 46/47 pour 
les souris exposées respectivement à 0, 5, 25 et 100 mg/kg dans les aliments. On a aussi observé 
des tumeurs de la langue à la plus forte dose. Le BaP pur et un mélange complexe de goudron de 
houille contenant la même quantité de BaP avaient une capacité tumorigène similaire (Culp et 
coll., 1998). Dans une autre étude, chez des souris CFW mâles et femelles ayant été nourries avec 
des aliments contenant 0, 1, 10, 20, 30, 40, 45, 50, 100 ou 250 mg/kg de BaP (correspondant à 
environ 0, 0,1, 1,3, 2,6, 3,9, 5,2, 5,9, 6,5, 13,0 et 32,5 mg/kg p.c. par jour), on a vu des papillomes 
et des carcinomes malpighiens se développer dans le préestomac à toutes les doses supérieures à 
40 mg/kg par rapport aux témoins, l’effet étant proportionnel à la dose. Cependant, les groupes 
utilisés dans cette étude étaient formés d’animaux des deux sexes et d’âges divers, et la durée 
d’exposition variait, ce qui rend l’interprétation des résultats difficile (Neal et Rigdon, 1967). 
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Dans une autre étude sur l’exposition chronique, on a administré par gavage une dose de BaP de 
0, 3, 10 ou 30 mg/kg p.c. par jour, 5 jours/semaine pendant 104 semaines à des rats Wistar mâles 
et femelles (52 sujets de chaque sexe par dose). Les mâles se sont montrés plus sensibles aux 
tumeurs du préestomac que les femelles, comme le montrait la présence de tumeurs à 3 mg/kg p.c. 
par jour chez les mâles et 10 mg/kg p.c. par jour chez les femelles. L’incidence combinée de 
papillomes et de carcinomes du préestomac était de 0/52, 7/52, 18/52 et 17/52 chez les mâles et de 
1/52, 6/51, 30/51 et 50/52 chez les femelles à 0, 3, 10 et 30 mg/kg p.c. par jour, respectivement 
(Wester et coll., 2012). Dans une étude sur toute la durée de vie chez les rats, on a administré du 
BaP par gavage en dose de 0,1 mg/kg p.c., soit 5 jours/semaine, soit tous les 3 et 9 jours, causant 
ainsi un accroissement des tumeurs du préestomac. Cependant, l’administration de la même dose 
dans l’alimentation plutôt que par gavage (0,15 mg/kg p.c. 5 fois par semaine ou tous les 9 jours) 
n’a pas entraîné d’augmentation significative des tumeurs du préestomac (Brune et coll., 1981). 

Dans une autre étude par ingestion, chez des souris B6C3F1 femelles (48 par dose) ayant 
été nourries avec des aliments contenant 0, 5, 25 ou 100 mg/kg de BaP pendant deux ans, on a vu 
des tumeurs de la langue se développer à la plus forte dose (Culp et coll., 1998). On a aussi 
observé des tumeurs du tube digestif après exposition par inhalation. Des hamsters mâles (24 par 
groupe) ont été traités avec du BaP par inhalation (0, 2,2, 9,5 ou 46,5 mg/m3) 4,5 heures/jour 
pendant 10 semaines, puis 3 heures/jour pendant le reste de leur vie (dose totale moyenne de 0, 
29, 127 et 383 mg de BaP par animal). Chez les hamsters traités aux deux plus fortes doses, on a 
enregistré une hausse de l’incidence des papillomes et des carcinomes à cellules squameuses dans 
le tube digestif supérieur pour les doses aussi faibles que 9,5 mg/m3 (Thyssen et coll., 1981). 
 
9.2.3.2 Tumeurs du foie 

L’exposition de rats Wistar mâles et femelles (52 de chaque sexe par dose) à du BaP 
administré par gavage en doses de 0, 3, 10 ou 30 mg/kg p.c. par jour, 5 jours/semaine pendant 
104 semaines a causé des tumeurs du foie chez les mâles et les femelles traités aux deux plus 
fortes doses (Wester et coll., 2012). 
 
9.2.3.3 Tumeurs des voies respiratoires 

On a observé des tumeurs des voies respiratoires après exposition au BaP par voie orale et 
par inhalation. Chez des souris A/J femelles (30 par dose) ayant été nourries avec des aliments 
contenant 0, 16 ou 98 mg/kg de BaP (dose totale de 0, 11 et 67 mg) pendant 260 jours, on a 
observé des tumeurs pulmonaires à toutes les doses (Weyand et coll., 1995). Dans une étude sur 
l’exposition par inhalation, des hamsters mâles (24 par groupe) ont été traités avec des doses de 
BaP de 0, 2,2, 9,5 ou 46,5 mg/m3 pendant 4,5 heures/jour sur une période de 10 semaines, puis 
3 heures/jour pendant le reste de leur vie (doses totales moyennes de 0, 29, 127 et 383 mg de BaP 
par animal). Chez les hamsters traités aux deux plus fortes doses, on a enregistré une hausse de 
l’incidence des papillomes et des carcinomes à cellules squameuses dans les voies respiratoires 
supérieures (Thyssen et coll., 1981). 
 
9.2.3.4 Tumeurs de la peau 

L’application cutanée de BaP a également entraîné la formation de tumeurs chez les 
rongeurs. Les souris étaient particulièrement sensibles et développaient des tumeurs bénignes (des 
papillomes à cellules squameuses et des kérato-acanthomes) et malignes (surtout des carcinomes 
à cellules squameuses) lorsque l’on appliquait du BaP sur leur peau pendant une période 
prolongée (Poel, 1959, 1963; Roe et coll., 1970; Habs et coll., 1980, 1984; Sivak et coll., 1997). 
C’est dans une étude sur des souris C3H/HeJ que l’on a enregistré la plus faible dose à laquelle 
des tumeurs cutanées ont été observées. Chez des souris exposées à des niveaux de 0,5 ou de 
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5,0 µg de BaP dans le cyclohexanone et l’acétone appliqués sur une partie rasée de la peau du dos 
deux fois par semaine, on a observé le développement de tumeurs de la peau chez 20 % (5/30) et 
90 % (27/30) des sujets, respectivement (Sivak et coll., 1997). On a également vu des tumeurs se 
développer dans des études sur l’exposition aiguë au BaP par voie cutanée, suivie d’expositions 
répétées à des promoteurs (Hoffmann et coll., 1972; Slaga et coll., 1978, 1980; Wood et coll., 
1980; Cavalieri et coll., 1981, 1991; El-Bayoumy et coll., 1982; LaVoie et coll., 1982; Weyand et 
coll., 1992). 

 
9.2.3.5 Autres tumeurs 

On a aussi observé des tumeurs des glandes mammaires après une ingestion de BaP. Chez 
des rats ayant reçu une dose de 50 µmol de BaP par gavage une fois par semaine pendant huit 
semaines, on a noté une hausse du nombre d’adénocarcinomes des glandes mammaires. 
Cependant, on ne connaît pas la plus faible dose à laquelle cet effet peut se manifester (El-
Bayoumy et coll., 1995). 
 
9.2.4 Génotoxicité 

Il a été démontré que le BaP causait invariablement des mutations ponctuelles in vitro 
chez Salmonella typhimurium ainsi que des lésions chromosomiques dans les cellules de 
mammifères, y compris les cellules humaines, après activation métabolique. C’est pourquoi le 
BaP est souvent utilisé comme contrôle positif dans des essais biologiques sur d’autres composés. 
Dans la monographie publiée en 2010 par le CIRC, on répertorie tous les cas in vivo d’adduits de 
BaP à l’ADN observés dans la peau de souris après traitement topique, de même que dans les 
organes internes et les lymphocytes du sang après administration de BaP par voie orale, par 
inhalation ou par voie intrapéritonéale (CIRC, 2010). Parmi toutes les études in vivo examinées, 
c’est dans celle de Garner et coll. (1985) que l’on a administré la dose la plus faible ayant produit 
des adduits. Dans cette étude, des rats Wistar mâles ont reçu une dose unique de BaP 
(2 mg/kg p.c.) par injection intrapéritonéale, et on a détecté des adduits à l’ADN dans les 
poumons et le foie. En raison des très nombreux éléments indiquant que le BaP est génotoxique, 
on a retenu principalement les résultats obtenus in vivo. 

Diverses études ont montré que le BaP induit des mutations. Le BaP a induit trois types de 
mutations Ki-ras du codon 12 dans les adénomes pulmonaires de souris A/J : GGT→TGT 
(56,3 %), GGT→GTT (25 %) et GGT→GAT (19 %) (Mass et coll., 1993). Le BaP a aussi induit 
des mutations du codon 13 (DiGiovanni et coll., 1993) et du codon 61 (Chakravarti et coll., 1995) 
du c-Ha-ras dans des papillomes cutanés de souris Sencar. Le BaP a provoqué, dans des 
fibroblastes d’embryons murins provenant de souris knock-in (Hupki) chez lesquelles on avait 
introduit le gène TP53 humain, des mutations similaires à celles observées dans les cancers du 
poumon causés par le tabagisme chez les humains (Liu et coll., 2005). Chez des souris mâles 
MutaMCMouse exposées à des doses de BaP de 25, 50 ou 75 mg/kg p.c. par jour pendant 28 jours, 
puis sacrifiées 3 jours après la dernière exposition, on a constaté une augmentation de la 
fréquence des mutants au niveau du transgène lacZ dans les poumons (Labib et coll., 2012), le 
foie, l’estomac glandulaire, l’intestin grêle et la moelle osseuse (Lemieux et coll., 2011) à toutes 
les doses. On a aussi noté une hausse proportionnelle à la dose des phénotypes mutants Pig-a chez 
ces souris (Lemieux et coll., 2011; Labib et coll., 2012). Dans une méta-analyse des études de 
génotoxicité in vivo antérieures, on a utilisé la méthode de la dose de référence (BMD) pour 
calculer la dose correspondant à un changement de 10 % de l’effet chez les animaux exposés par 
rapport aux témoins (BMD10) à partir de données d’essais biologiques sur la relation dose-réponse 
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relative à l’induction de mutations chez les rongeurs transgéniques. On a déterminé des BMD10 
d’à peine 2,08 mg/kg p.c. pour les mutations (Hernandez et coll., 2011). 

On a aussi constaté que l’exposition au BaP accroissait la fréquence de micronoyaux. 
Awogi et Sato (1989) ont exposé des souris MS/Ae mâles à une dose unique de BaP de 62,5, 125, 
250 ou 500 mg/kg p.c. par injection intrapéritonéale et mesuré la fréquence des micronoyaux dans 
leur moelle osseuse. Ils ont enregistré une augmentation des micronoyaux à toutes les doses, sauf 
la plus faible. Dans une autre étude, des souris HRA/SKh mâles ont été exposées à des doses de 
BaP de 0,5, 5, 50, 100 ou 500 µg par voie topique, en parallèle avec des témoins, et des 
échantillons ont été prélevés 24 heures après le traitement. On a noté un accroissement des 
micronoyaux à toutes les doses dans les kératinocytes de culture (He et Baker, 1991). Chez des 
souris MutaMCMouse mâles exposées par gavage à du BaP en doses de 25, 50 ou 75 mg/kg p.c. 
par jour pendant 28 jours et sacrifiées 3 jours après la dernière exposition, on a relevé des hausses 
significatives de la fréquence des réticulocytes micronucléés et des érythrocytes normochromes à 
toutes les doses (Lemieux et coll., 2011). Dans une méta-analyse des études de génotoxicité in 
vivo antérieures, on a utilisé la méthode de la BMD pour calculer la BMD10 à partir de données 
sur la relation dose-réponse relative à la fréquence de micronoyaux dans le sang; cette BM f10 
était de 1,28 mg/kg p.c. (Hernandez et coll., 2011). 

On dispose d’éléments probants montrant clairement que le BaP induit d’autres effets 
génotoxiques, dont des coupures simple brin et double brin d’ADN, des échanges de chromatides 
sœurs et des aberrations chromosomiques (ATSDR, 1995). Par exemple, chez des hamsters 
chinois mâles et femelles traités au BaP par injection intrapéritonéale à raison de 450 mg/kg p.c. 
par jour pendant deux jours consécutifs, on a noté une augmentation significative du nombre de 
métaphases des cellules de la moelle osseuse assortie d’aberrations chromosomiques et 
d’échanges de chromatides sœurs (Roszinsky-Kocher et coll., 1979). Chez des souris DBA/2 
mâles ayant reçu deux doses de BaP de 10 ou de 100 mg/kg p.c. par voie intragastrique, on a noté 
une hausse significative de la fréquence des échanges de chromatides sœurs dans la moelle 
osseuse aux deux doses, alors qu’on n’a relevé qu’un faible effet chez les souris C57BL/6J mâles 
traitées avec des doses de 100 mg/kg p.c. (Wielgosz et coll., 1991). Chez des rats bruns ayant subi 
une exposition unique à une dose de BaP de 62,5 mg/kg p.c. administrée par voie intragastrique, 
on n’a pas observé d’induction de synthèse non programmée de l’ADN. Cependant, on a noté une 
augmentation significative des coupures simple brin d’ADN par rapport aux témoins (Mullaart et 
coll., 1989). 

 
9.2.5 Toxicité pour la reproduction et le développement 
 
9.2.5.1 Toxicité pour la reproduction 

On a noté des effets sur la fertilité chez des animaux de laboratoire des deux sexes. Chez 
les rats Sprague-Dawley mâles, l’exposition par gavage à une dose de BaP de 1 ou de 
5 mg/kg p.c. par jour pendant 90 jours a entraîné une baisse de la testostérone ainsi que des 
changements des macrophages testiculaires par rapport aux témoins (Zheng et coll., 2010). Divers 
effets ont été notés chez des rats Swiss albinos mâles exposés par voie orale à une dose de BaP de 
50 mg/kg p.c. par jour pendant 10 jours (Arafa et coll., 2009) ainsi que chez des rats Sprague-
Dawley mâles exposés par voie orale à une dose de BaP de 5 mg/kg p.c. par jour pendant 
12 semaines (Chen et coll., 2011), notamment une diminution du nombre de spermatozoïdes, une 
augmentation du nombre de spermatozoïdes anormaux et des changements des taux de 
testostérone et d’enzymes testiculaires. On a également constaté la présence d’ovotoxicité chez 
des rongeurs adultes exposés au BaP. Par exemple, la production de l’hormone sexuelle 
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17β-estradiol a été supprimée chez les rats femelles après une exposition à une dose de BaP de 5 
ou 10 mg/kg p.c. par voie intragastrique tous les 2 jours pendant 60 jours (Xu et coll., 2010). 
 On a aussi observé des effets néfastes sur la reproduction pendant toute la vie adulte 
d’animaux de laboratoire exposés au BaP in utero. Dans une étude, les effets sur la reproduction 
chez les rejetons se produisaient à des doses plus faibles que chez les adultes directement exposés. 
On a enregistré une diminution des gestations et de la viabilité des portées chez les souris CD-1 
exposées à une dose de BaP de 160 mg/kg p.c. par jour, tandis que l’exposition à des doses de 
BaP aussi faibles que 10 mg/kg p.c. par jour aux jours 7 à 16 de la gestation a entraîné une 
diminution de la fertilité chez les rejetons mâles et des effets marqués sur les tissus gonadiques, 
notamment une atrophie des tubes séminifères et un nombre accru de cellules interstitielles dans 
les testicules des rejetons mâles, de même que des réductions considérables des tissus ovariens 
chez les femelles. Parmi les autres signes indiquant l’existence d’effets transgénérationnels sur la 
reproduction figurent l’ovotoxicité chez les rejetons de souris NMRI traitées avec du BaP par 
gavage à raison de 10 mg/kg p.c. par jour aux jours 7 à 16 de la gestation (Kristensen et coll., 
1995), de même qu’une réduction du poids des testicules et de la numération des spermatozoïdes 
chez les souris après un traitement avec du BaP en doses de 2 ou 10 mg/kg p.c. par jour aux jours 
7 à 16 de la gestation (Nakamura et coll., 2012). 
 Dans l’ensemble, ces effets néfastes sur la reproduction ont été observés à des doses de 
BaP aussi faibles que 1 mg/kg p.c. par jour et de 2 mg/kg p.c. par jour chez les adultes et les 
petits, respectivement. 
 
9.2.5.2 Toxicité pour le développement 

Parmi les signes indiquant des effets toxiques sur le développement figuraient une 
diminution du taux de survie des fœtus ainsi que du poids à la naissance, une prédisposition au 
cancer à l’âge adulte, des effets sur le développement neurologique, des malformations ainsi que 
l’immunotoxicité. 

On a enregistré un poids corporel réduit 20 et 42 jours après la naissance chez les petits de 
souris CD-1 traitées par gavage avec du BaP en doses de 40 ou de 160 mg/kg p.c. par jour aux 
jours 7 à 16 de la gestation, mais pas chez les sujets ayant reçu 10 mg/kg p.c. par jour (Mackenzie 
et Angevine, 1981). On a noté une diminution du taux de survie des fœtus à cause des résorptions 
et des mortinatalités ainsi qu’une incidence accrue de malformations fœtales chez les petits de 
souris exposées à des doses de BaP de 50 à 300 mg/kg p.c. par injection intraperitonéale pendant 
la gestation (Shum et coll., 1979). Chez les rates gravides ayant inhalé des concentrations de BaP 
de 25, 50 ou 100 µg/m3 4 heures/jour pendant 10 jours, on a enregistré jusqu’à 70 % de 
résorptions fœtales (Wu et coll., 2003). 

L’exposition au BaP pendant le développement gestationnel accroît l’incidence de cancers 
du poumon, du foie et des ovaires à l’âge adulte (examen de l’U.S. EPA, 2007). Le nombre de 
tumeurs touchant chaque site était significativement accru même chez les générations F2 à F5 non 
exposées issues de souris F1 exposées in utero par injection sous-cutanée, mais seulement dans le 
cas des sujets exposés à une dose très élevée de BaP de 150 mg/kg p.c. par jour (Urso et 
Gengozian, 1982, 1984; Turusov et coll., 1990). Dans une autre étude, on note que l’exposition 
par voie orale de rates gravides à des doses de BaP de 0,6 et de 1,2 mg/kg p.c. par jour peut 
prédisposer les petits à des troubles cardiaques plus tard au cours de leur vie (Jules et coll., 2012). 

Les effets du BaP sur le développement neurologique chez les rongeurs ont été examinés 
dans plusieurs études. On a examiné le développement neurologique chez les souris exposées par 
le lait maternel produit par des mères exposées au BaP. L’exposition des mères à des doses de 2 et 
20 mg/kg p.c. durant les 14 premiers jours de la lactation a entraîné une diminution significative 
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des réflexes chez les petits et une altération de l’expression des gènes neuronaux. On a observé 
une perturbation du comportement dans le test du labyrinthe en croix surélevé plusieurs jours 
après la fin de l’exposition (Bouayed et coll., 2009). L’étude menée par Chen et coll. (2012) est 
l’étude la plus complète sur le développement neurologique, puisqu’elle portait sur une vaste 
gamme de concentrations de BaP (0, 0,02, 0,2 et 2 mg/kg p.c. par jour) et examinait les 
conséquences d’une exposition en début de vie sur le comportement anxieux et l’apprentissage 
spatial à l’âge adulte. On a administré du BaP par gavage à des rats Sprague-Dawley nouveau-nés 
des deux sexes aux jours 5 à 11 après la naissance, puis évalué leur développement neurologique 
à divers moments jusqu’au 75e jour après la naissance (début de l’âge adulte). On a observé peu 
d’effets sur les jalons du développement et sur les réponses sensorielles chez les sujets juvéniles, 
mais la neurotoxicité était plus apparente chez les jeunes adultes. Dans le test du labyrinthe en 
croix surélevé (qui mesure le comportement anxieux), on a noté des effets anxiolytiques 
significatifs à partir de 0,2 mg/kg p.c. par jour chez les mâles et de 0,02 mg/kg p.c. par jour chez 
les femelles. Dans le test du labyrinthe de Morris (labyrinthe aquatique mesurant l’apprentissage 
spatial), on a relevé des effets aux doses de 0,2 mg/kg p.c. par jour et plus chez les rats mâles et 
femelles. Selon cette étude, la dose minimale avec effet nocif observé (LOAEL) serait de 
0,02 mg/kg p.c. par jour, soit la plus faible dose administrée. Cependant, il existe peu d’autres 
études pour corroborer ces effets sur le développement neurologique, surtout à des doses aussi 
faibles. 

En outre, l’exposition in utero au BaP par injection intrapéritonéale d’une dose de 
150 mg/kg p.c. par jour à des souris gravides aux jours 11 à 17 de la gestation a provoqué une 
immunosuppression en réduisant leur capacité à produire des cellules formatrices d’anticorps et 
une altération de la fonction des lymphocytes chez les petits âgés de 18 mois (Urso et Gengozian, 
1984). 
 
9.3 Toxicogénomique 

De nombreuses études ont fait appel aux profils d’expression génique du génome entier 
(toxicogénomique) pour identifier les changements moléculaires à des stades précoces qui 
permettent de prédire le cancer et d’autres effets. Ces analyses permettent de déterminer et de 
quantifier les réponses cellulaires à l’exposition à un produit chimique grâce à l’analyse de 
l’activité de l’expression génique. La plupart de ces études ont été menées in vitro sur des cellules 
hépatiques (Hockley et coll., 2006, 2009; Michaelson et coll., 2011; Lizarraga et coll., 2012), du 
côlon (de Waard et coll., 2008; Hockley et coll., 2008), mammaires (Gwinn et coll., 2005; 
Keshava et coll., 2005; Gwinn et Weston, 2008), épithéliales pulmonaires (Hirano et coll., 2013), 
de la prostate (Hrubá et coll., 2011), amniotiques (Lu et coll., 2009, 2010) et épithéliales orales 
(Li et coll., 2008). Certaines de ces études portaient sur des cellules humaines normales non 
transformées et d’autres sur des cellules se rapportant aux organes touchés. Ces études ainsi que 
les études in vivo menées sur divers tissus ont été considérées comme les plus pertinentes, et sont 
donc décrites donc ci-dessous. 

Dans deux études, on a examiné les profils d’expression des gènes hépatiques et 
pulmonaires chez des souris B6C3F1 mâles âgées de cinq semaines (5 par dose) traitées avec du 
BaP dans de l’huile de maïs administré par gavage en doses de 0 (huile de maïs seule), 5, 50, 150 
ou 300 mg/kg p.c. par jour pendant 3 jours consécutifs (Halappanavar et coll., 2011; Yauk et coll., 
2011). Des échantillons ont été prélevés en vue de l’analyse de l’expression génique 4 ou 
24 heures après la dernière exposition. L’analyse de l’expression des gènes hépatiques chez les 
souris exposées à des doses de BaP de 150 ou de 300 mg/kg p.c. par jour pendant 3 jours a révélé 
qu’approximativement 836 et 1541 gènes, respectivement, étaient altérés par rapport aux gènes 
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des témoins (régulés à la hausse ou à la baisse, avec un facteur de changement [FC] ≥ 1,5 et une 
valeur p ajustée en fonction d’un taux de fausses découvertes [TFD] ≤ 0,05). Dans les poumons 
de ces souris, 558 et 1267 gènes étaient différentiellement exprimés (FC ≥ 1,5 et p TFD ≤ 0,05) 
après une exposition à 150 et à 300 mg/kg p.c. par jour de BaP, respectivement, par rapport aux 
témoins. La réponse globale de l’expression génique dans le foie concordait avec la fonction 
physiologique connue de cet organe, y compris son rôle primordial dans la détoxification des 
composés xénobiotiques. La réponse de l’expression génique pulmonaire au BaP comprenait des 
changements des mécanismes biologiques intervenant dans la signalisation des récepteurs des 
lymphocytes B, l’inflammation, les réponses aux dommages à l’ADN et l’immunosuppression. 
Dans l’ensemble, ces mécanismes indiquent des changements profonds du métabolisme, de la 
réparation de l’ADN et du stress oxydatif survenant dans les poumons et le foie après une 
exposition par gavage. Tous ces mécanismes moléculaires confirment les propriétés cancérogènes 
du BaP. 
 Trois autres études ont été menées sur les réponses de l’expression des gènes des poumons, 
du foie et du préestomac chez des souris MutaMCMouse mâles âgées de 25 semaines (5 par 
groupe) exposées par gavage à du BaP dans de l’huile d’olive en doses de 0, 25, 50 ou 
75 mg/kg p.c. par jour pendant 28 jours consécutifs (Labib et coll., 2012; Malik et coll., 2012). 
Les souris ont été sacrifiées 72 heures après la dernière exposition. Les analyses ont révélé des 
changements significatifs au niveau des produits de la transcription (et FC ≥ 1,5 et p TFD ≤ 0,05) 
de 6, 7 et 121 gènes dans le foie, de 20, 145 et 373 gènes dans les poumons, et de 9, 135 et 
408 gènes dans le préestomac des souris des groupes exposés à 25, 50 et 75 mg/kg p.c. par jour, 
respectivement. Dans le foie, les gènes étaient principalement associés à des processus 
biologiques tels que le métabolisme des xénobiotiques et la signalisation p53 indiquant des 
dommages à l’ADN. Dans les poumons, on a aussi noté un enrichissement significatif de la 
signalisation p53 et d’autres mécanismes liés au cancer. Même si la voie de signalisation p53 était 
aussi perturbée dans le préestomac, les processus les plus enrichis concernaient le traitement et la 
présentation des antigènes, la réponse immunitaire, la chimiotaxie et la différenciation des 
kératinocytes, ce qui semble indiquer des réponses inflammatoires, immunitaires et aux 
dommages à l’ADN. Les résultats obtenus dans les poumons et dans le foie concordent avec les 
changements attendus de l’expression génique en réponse à une substance cancérogène 
génotoxique, tandis que les résultats enregistrés dans le préestomac indiquent d’autres 
mécanismes ayant trait à la cancérogenèse. 
 Les mécanismes moléculaires identifiés in vitro dans les cellules humaines traitées peuvent 
fournir des indications sur la pertinence de ces réponses dans les tissus humains. Par exemple, des 
mécanismes en jeu dans la régulation des cycles cellulaires, l’apoptose et l’anti-apoptose, 
l’assemblage de la chromatine et le stress oxydatif ont été relevés dans des lignées cellulaires de 
carcinomes du foie et du sein (cellules MCF-7 et HepG2) à des taux induisant une cytotoxicité 
minimale (Hockley et coll., 2006). Les cellules amniotiques humaines non transformées traitées 
avec du BPDE ont également répondu par des changements au niveau de la régulation du cycle 
cellulaire, de la croissance et de l’apoptose (Lu et coll., 2009, 2010). Ces résultats confirment que 
les résultats observés quant à la cancérogénicité chez les animaux de laboratoire se transposent 
chez les humains. 

 
9.4 Mode d’action 

Les analyses du mode d’action (MA) permettent de déterminer les mécanismes qui 
mènent aux effets toxiques et leur pertinence chez les humains. Étant donné les données 
extrêmement nombreuses indiquant la formation de tumeurs chez les animaux de laboratoire et les 
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données limitées sur d’autres effets toxiques, on a concentré l’analyse du MA sur le 
développement des tumeurs. Le principal mécanisme en jeu dans l’initiation des tumeurs est lié à 
la formation de métabolites du BaP après liaison à l’AhR, comme on l’explique ci-dessous. 

Les métabolites du BaP se sont invariablement montrés génotoxiques et mutagènes in vivo 
et in vitro, et l’exposition à des concentrations de BaP équivalant à celles que l’on trouve dans 
l’environnement a entraîné des cassures de brins d’ADN, la formation d’adduits à l’ADN de 
même que des aberrations chromosomiques chez des animaux de laboratoire (voir la 
section 9.2.4). Ainsi, on considère que la génotoxicité découlant des métabolites du BaP est le 
principal MA de la tumorigénèse induite par le BaP. La liaison du BaP à l’AhR est l’étape 
critique qui mène à la formation des métabolites. C’est pourquoi les souris dépourvues d’AhR 
n’ont pas développé de tumeurs après une exposition au BaP (Shimizu et coll., 2000), même s’il 
faut souligner que la présence d’autres produits chimiques capables d’induire les enzymes 
métaboliques indiquées ci-dessous peut contribuer en partie au métabolisme supplémentaire du 
BaP. La liaison du BaP à l’AhR a également lieu chez l’homme, bien que l’affinité de liaison peut  
grandement varier (Harper et coll., 2002) et ainsi avoir une incidence sur la sensibilité 
interindividuelle à l’exposition. 

La liaison à l’AhR produit une induction des enzymes du P450, dont CYP1A1 et 
CYP1B1, qui sont responsables de la métabolisation du BaP en cations de carbone ou en 
époxydes génotoxiques comme le BPDE (Cavalieri et Rogan, 1995). La nécessité de ces enzymes 
pour le métabolisme du BaP est corroborée par les études de knock-out sur des animaux. Par 
exemple, les concentrations de BaP dans le sang chez des souris knock-out CYP1A1−/− et 
CYP1A1−/− CYP1B1−/− sont respectivement 25 et 75 fois plus élevées que chez les témoins, et 
ces souris sont moins sensibles à de nombreuses toxicités du BaP (Uno et coll., 2006). En outre, 
certaines données indiquent clairement que le BaP est métabolisé en métabolites réactifs chez les 
humains. Le BaP-7,8-dihydrodiol, un métabolite du BaP constituant un précurseur du métabolite 
génotoxique BPDE, est produit dans les microsomes de donneurs humains de foie et de poumons 
(Shimada et coll., 1989). De manière similaire, le 3-OH BaP est facilement détectable dans l’urine 
de personnes exposées au BaP en contexte professionnel, notamment dans les fours à coke et les 
installations de production d’électrodes en graphite (Forster et coll., 2008). 

Les métabolites du BaP, en particulier le BPDE, forment des adduits covalents 
directement avec l’ADN, de même qu’avec des protéines. Par un mécanisme parallèle mais 
secondaire, les espèces réactives de l’oxygène générées comme sous-produits du métabolisme du 
BaP (par le cycle redox catéchol–quinone du BaP) peuvent aussi oxyder l’ADN (Lan et coll., 
2004). La formation accrue d’adduits cause des changements héréditaires de l’ADN, comme le 
montrent les mutations observées dans divers systèmes d’essai (voir la section 9.2.4) et chez des 
non-fumeurs exposés au BaP (DeMarini et coll., 2001). Les données semblent donc indiquer que 
la génotoxicité des métabolites du BaP est la principale cause de la tumorigenèse et de la 
cancérogenèse chez les animaux de laboratoire. L’ensemble des éléments probants est suffisant 
pour permettre de conclure, comme le fait le CIRC (2010), que ce MA s’applique à l’homme. 
 
 



Le benzo[a]pyrène (janvier 2016) 

Recommandations pour la qualité de l’eau potable au Canada : document technique 
33 

10.0 Classification et évaluation 
 
10.1 Évaluation des risques de cancer 

Le Centre International de Recherche sur le Cancer (2010) a classé le BaP dans le 
groupe 1, c’est-à-dire les substances cancérogènes pour l’homme, en se fondant sur des données 
suffisantes chez les animaux et des données solides indiquant que les mécanismes du cancer 
observés chez les animaux s’appliquent également à l’homme. Les effets cancérogènes chez 
l’homme sont corroborés par les risques accrus de cancer chez les personnes consommant de la 
viande calcinée, chez les travailleurs des fours à coke et chez les fumeurs. Les rongeurs exposés 
de manière chronique au BaP développent tant des tumeurs au point d’entrée que des tumeurs 
découlant de la distribution systémique du BaP. Les tissus touchés comprennent le préestomac, le 
foie, l’œsophage, les poumons, la langue, le larynx, la cavité buccale, la peau et les glandes 
mammaires. Les analyses du MA de même que les données sur la génotoxicité in vivo et in vitro 
indiquent que les métabolites du BaP causent des dommages directs à l’ADN. 

On a pris en compte deux études d’évaluation de l’induction de tumeurs chez la souris et 
le rat pour établir une valeur basée sur la santé (VBS) pour le BaP dans l’eau potable (Culp et 
coll., 1998; Wester et coll., 2012). Il s’agit de deux études d’exposition chronique employant des 
doses multiples et comportant un nombre suffisant d’animaux par groupe. De plus, les deux 
études s’appliquent à une exposition par voie orale au BaP. Chez des souris B6C3F1 femelles, on 
a noté une incidence accrue de papillomes et de carcinomes du préestomac, de l’œsophage et du 
larynx (Culp et coll., 1998). Chez des rats Wistar mâles et femelles, on a enregistré une incidence 
accrue de papillomes et de carcinomes du préestomac, du foie et de la cavité buccale (Wester et 
coll., 2012). Tous les effets ont été pris en compte dans le calcul de la VBS. On a eu recours à une 
modélisation de la BMD effectuée en utilisant la version 2.2 du logiciel BMDS (U.S. EPA, 2011) 
pour estimer la limite inférieure de l’intervalle de confiance à 95 % de la BMD10 (BMDL10) pour 
chaque effet cancérogène. Il a été déterminé que le préestomac était le tissu le plus sensible dans 
les deux études. Comme l’homme n’a pas de préestomac, l’utilisation de données relatives aux 
tumeurs du préestomac chez le rongeur pour prédire les risques de cancer associés à un produit 
chimique en particulier chez l’homme devrait répondre à certains critères, dont un MA 
cancérogène et l’induction de tumeurs à plusieurs sites et chez diverses espèces (Proctor et coll., 
2007). Le BaP répond à ces critères, agissant selon un MA génotoxique, l’exposition au produit 
par voie orale causant des tumeurs à plusieurs sites chez diverses espèces et chez les deux sexes, 
et son MA en jeu dans la cancérogenèse étant compris et considéré comme applicable à l’homme. 
La plus faible BMDL10 déterminée en fonction des deux études était de 0,5389 mg/kg p.c. par 
jour (Moffat et coll., 2015), enregistrée chez les souris femelles à l’aide du modèle le mieux ajusté 
(log-logistique). Cette valeur a été utilisée comme point de départ afin d’établir une VBS pour le 
BaP. 

Les modèles PBPK actuels ne sont pas adéquats pour élaborer une recommandation pour 
l’eau potable (voir la section 8.5), et l’on ne dispose pas de renseignements sur les différences de 
toxicocinétique et de toxicodynamique entre les espèces nécessaires à l’application de facteurs 
d’ajustement propres à un produit chimique donné. Par conséquent, on a ajusté le point de départ 
par mise à l’échelle allométrique, de manière à représenter plus correctement l’exposition 
humaine : 
 
Dose équivalente chez l’homme = 0,5389 mg/kg p.c. par jour × (0,03 kg/70 kg)¼ 

 
    = 0,07758 mg/kg p.c. par jour 
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où : 

• 0,5389 mg/kg p.c. par jour est la plus faible BMDL10 déterminée pour les tumeurs du 
préestomac chez les souris femelles (Culp et coll., 1998; Moffat et coll., 2015); 

• 0,03 kg est le poids corporel par défaut d’une souris; 
• 70 kg est le poids corporel par défaut d’un humain adulte; 
• (0,03 kg/70 kg)¼ est le facteur d’ajustement allométrique prenant en compte les 

différences interspécifiques de sensibilité au BaP. 
 

 On a utilisé la dose équivalente chez l’homme pour dériver le facteur de pente du cancer 
(FPC) : 
 
FPC  =  0,1/0,07758 mg/kg p.c. par jour 
  
  = 1,2890 (mg/kg p.c. par jour)-1 

 

où : 
• 0,1 est la dose de référence correspondant à un changement de 10 % de l’effet; 
• 0,07758 mg/kg p.c. par jour est la dose équivalente chez l’homme calculée ci-dessus. 

 
La dose associée avec chaque risque à vie est calculée en divisant le risque à vie 

correspondant par le FPC calculé ci-dessus.  
 

Tableau 1 : Dose calculée en fonction des différents niveaux de risque 

Risque à vie Dose (mg/kg p.c. par jour) 
10−4 0,776 × 10−4 
10−5 0,776 × 10−5 
10−6 0,776 × 10−6 

 
 L’équation permettant de convertir une dose en concentration dans l’eau potable est la 
suivante : 
 

VBS (mg/L) = X (mg/kg p.c. par jour) × 70 kg   
1,5 L/jour 

où : 
• X est la dose calculée ci-dessus; 
• 70 kg est le poids corporel par défaut d’un humain adulte; 
• 1,5 L/jour est la consommation moyenne quotidienne d’eau d’un adulte. 

 
 D’après les risques unitaires calculés, les concentrations estimées qui correspondent à des 
excès de risque de cancer à vie de 10-4, 10-5 et 10-6 chez l’homme sont les suivantes : 
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Tableau 2 : Concentrations estimées dans l’eau potable pour les différents niveaux de risque 
 

Risque à vie Concentration estimée dans l’eau potable (µg/L) 
10−4 4 
10−5 0,4 
10−6 0,04 

 
 Un excès de risque de cancer à vie de 10−6 ou moins est utilisé lorsque l’absorption par 
d’autres sources est considérable (Krishnan et Carrier, 2013). Comme il existe d’autres sources 
d’exposition significatives au BaP (soit les aliments), on a employé un excès de risque de cancer à 
vie de 10−6 pour établir une VBS de 0,04 µg/L. 
 
10.2 Évaluation des risques autres que le cancer 

Certains éléments indiquent que l’exposition au BaP entraîne des effets autres que le 
cancer, dont des effets neurologiques et sur le développement neurologique néfastes pouvant se 
manifester à de faibles doses. On a remarqué une performance retardée et des marqueurs de 
neurotoxicité dans l’hippocampe de rats auxquels on avait injecté 2,5 mg/kg p.c. par jour de BaP 
pendant 13 semaines (Xia et coll., 2011). Dans une étude portant sur des rats nouveau-nés 
exposés au BaP par voie orale aux jours 5 à 11 après leur naissance, on a constaté que les effets 
neurologiques néfastes, se traduisant par de piètres résultats obtenus au cours de deux tests du 
labyrinthe, s’aggravaient à l’âge adulte (résultats enregistrés aux jours 70 et 75 après la naissance 
comparativement à ceux obtenus aux jours 35 et 40 après la naissance dans le test du labyrinthe 
en croix surélevé et dans le test du labyrinthe de Morris, respectivement) (Chen et coll., 2012). 
Ces effets étaient significatifs à partir de doses de BaP aussi faibles que 0,02 mg/kg p.c. par jour 
chez les rats femelles dans le test du labyrinthe en croix surélevé et à partir de doses de 0,2 mg/kg 
p.c. par jour chez les rats mâles et femelles dans le test du labyrinthe de Morris. 

Comme ces effets étaient significatifs à des doses de BaP d’au moins 0,2 mg/kg p.c. par 
jour, une NOAEL de 0,02 mg/kg p.c. par jour (soit 20 µg/kg p.c. par jour) peut être utilisé comme 
point de départ pour calculer l’apport quotidien tolérable (AQT). L’AQT pour les effets sur le 
développement neurologique est donc calculée de la façon suivante : 

 

AQT = 20 µg/kg p.c. par jour 
300 

   
 = 0,0667 µg/kg p.c. par jour 
 
où : 

• 0,02 mg/kg p.c. par jour est la NOAEL (Chen et coll., 2012) 
• 300 est le facteur d’incertitude (× 10 pour la variation intraespèces; × 10 pour la variation 

interespèces; et × 3 pour tenir compte des lacunes dans la base de données). 
 

Un facteur d’incertitude de 3 a été inclus pour tenir compte des lacunes dans la base de 
données sur les effets non-cancer du BaP, à cause des effets neurologiques et sur le 
développement neurologique, et parce que les données sur les effets à faible dose sont limitées, et 
qu’il existe des données limitées pour appuyer les MA non-cancer du BaP. En se servant de 
l’AQT calculé ci-dessus, une VBS peut être dérivée comme suit :  
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VBS = 0,0667 µg/kg p.c. par jour × 70 kg × 0.2 
1.5 L/jour 

   
 = 0,6223 µg/L  
 ≈ 0,0006 mg/L (0,6 µg/L) 
 
où : 

• 0,0667 µg /kg p.c. par jour correspond à l’AQT calculé ci-dessus; 
• 70 kg correspond au poids corporel moyen d’un adulte; 
• 0,2 est le facteur d’attribution par défaut pour l’eau potable, utilisé en tant que valeur 

seuil, comme l’eau potable n’est pas une source importante d’exposition et qu’il y a des 
preuves de présence généralisée dans au moins un autre milieu (air, aliments, sol ou 
produits de consommation) (Krishnan et Carrier, 2013). 

• 1,5 L/jour correspond au volume quotidien d’eau consommée par un adulte; on ne 
considère pas que l’exposition par voie cutanée et par inhalation pendant les bains et les 
douches soit importante (comme il est décrit à la section 5.6). 

 
10.3 Comparaison des évaluations de risques de cancer et d’effets autres que le cancer 

On a dérivé une VBS de 0,04 µg/L pour les effets cancérogènes du BaP dans l’eau 
potable, basé sur la concentration associée à un risque à vie excédentaire de 10–6 pour l’effet 
critique de tumeurs le plus sensible (tumeurs du pré-estomac) chez les souris femelles. On a 
calculé une VBS de 0,6 µg/L pour les effets non cancérogènes, en fonction des effets 
neurologiques dans la progéniture de rats exposés au BaP. Puisque l’évaluation des risques de 
cancer produit une VBS pour le BaP plus protectrice que celle produite par l’évaluation des 
risques non-cancer, l’évaluation des risque de cancer est considérée déterminante pour établir une 
CMA pour le BaP dans l’eau potable. En outre, il existe un plus haut niveau de confiance pour les 
effets cancérogènes que pour les effets non cancérogènes du BaP. Par conséquent, la VBS de 
0,000 04 mg/L (0,04 µg/L) qui a été calculée pour les effets cancérogènes est donc estimée 
comme étant suffisante pour protéger contre tous les cancers et contre les effets sur les 
développement du BaP.  
 
10.4 Considérations internationales 

On présente dans cette section les diverses lignes directrices et normes pour l’eau potable 
fixées par d’autres organisations internationales. Les limites varient en fonction de la date 
d’évaluation et des politiques et des approches employées, y compris le choix de l’étude 
principale et l’utilisation de différents taux de consommation, poids corporels et facteurs 
d’attribution. 

L’U.S. EPA (1992) a établi à 0,2 µg/L son Maximum Contaminant Level pour le BaP 
dans l’eau potable, d’après les données de l’étude de Neal et Rigdon (1967). Un FPC de 
7,3 (mg/kg p.c. par jour)-1 a été dérivé en utilisant la moyenne géométrique de quatre FPC 
calculés à partir d’hypothèses différentes, selon des études de Neal et Rigdon (1967) et de Brune 
et coll. (1981). 

L’OMS (2011) a fixé une valeur de référence de 0,7 µg/L pour le BaP en 1996, ce qui 
correspond à un excès de risque de cancer à vie de 10−5. Cette valeur est également fondée sur 
l’étude de cancérogénicité par voie orale menée par Neal et Rigdon (1967). Cette valeur a été 
calculée à l’aide d’un modèle en deux étapes des mutations entre la naissance et la mort. 
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La California Environmental Protection Agency (OEHHA, 2010) a établi un objectif de 
santé publique de 0,007 µg/L et une concentration maximale de 0,2 µg/L pour le BaP dans l’eau 
potable, d’après les effets cancérogènes notés chez les animaux de laboratoire. Pour cela, 
l’organisation s’est basée sur des études portant sur des souris (Culp et coll., 1998) et des rats 
(Kroese et coll., 2001) plutôt que sur l’étude de Neal et Rigdon (1967) qui comporte 
d’importantes limitations. Les données de Kroese et coll. (2001) sont les mêmes que celles de 
Wester et coll. (2012). Un modèle du délai qui précède l’apparition de tumeurs a été employé 
pour obtenir la limite inférieure des estimations de la dose associée à une augmentation de 10 % 
de l’incidence des tumeurs de la cavité buccale chez les souris femelles et les rats des deux sexes, 
de même que des tumeurs du foie chez le rat. Les tumeurs de la cavité buccale et du préestomac 
chez les souris femelles étaient associées à la plus basse limite inférieure de la dose associée à une 
augmentation de 10 % de l’incidence des tumeurs. L’objectif de santé publique a été calculé 
d’après le pouvoir cancérogène, lequel a été déterminé en supposant une relation linéaire entre la 
dose et la réponse aux faibles doses, avec une correction pour l’âge et l’exposition en début de 
vie. Un niveau de protection de la santé de 4 µg/L a également été fixé d’après les données sur la 
toxicité rénale chez le rat tirées de l’étude de Knuckles et coll. (2001) afin de prendre en compte 
les effets autres que le cancer en se servant d’un facteur d’incertitude de 3000, d’une contribution 
relative de la source de 0,1 et de l’ingestion de 0,044 L/kg p.c. par jour. 

 
 
11.0 Justification 

Bien que le BaP ne soit ni fabriqué ni importé, il est très répandu dans l’environnement 
parce qu’il est généré par des processus naturels et anthropiques de combustion. Le réseau de 
distribution peut également être une source de contamination de l’eau potable par le BaP, car 
celui-ci peut être relargué à partir des revêtements en goudron de houille (bitume) ou en asphalte 
des réservoirs de stockage de l’eau et des canalisations du réseau de distribution. Cependant, l’eau 
potable n’est pas une source majeure d’exposition au BaP. 

Le BaP a été classé dans le groupe 1, c’est-à-dire les substances cancérogènes pour 
l’homme, en se fondant sur des données suffisantes chez les animaux et des données solides 
indiquant que les mécanismes du cancer observés chez les animaux s’appliquent également à 
l’homme. Il existe des données probantes que l’exposition au BaP entraîne des effets autres que le 
cancer, dont des effets neurologiques et sur le développement neurologique chez les rongeurs, et 
cela, à de faibles niveaux d’exposition au BaP. Cette évaluation considère les risques de cancer et 
d’effets autres que le cancer. La CMA pour le BaP dans l’eau potable est fondée sur l’évaluation 
des risques de cancer parce que celle-ci est plus protectrice et qu’il existe un plus haut niveau de 
confiance pour les effets cancérogènes du BaP que pour ses effets non cancérogènes.
 L’estimation du risque de cancer au cours de la vie associé à une exposition à des 
concentrations de BaP dans l’eau potable se situant entre 0,04 et 0,4 µg/L est considérée comme 
étant « essentiellement négligeable ». La recommandation concernant un cancérogène est 
généralement établie à une concentration à laquelle l’accroissement du risque de cancer est 
considéré comme étant « essentiellement négligeable » pour une exposition pendant la vie entière 
à cette concentration dans l’eau potable. Dans le cadre des recommandations pour la qualité de 
l’eau potable, Santé Canada entend par « essentiellement négligeable » une plage allant d’un 
nouveau cas de cancer de plus que le niveau de fond pour 100 000 personnes à un nouveau cas de 
cancer de plus que le niveau de fond pour un million de personnes (c.-à-d. 10-5 à 10-6). On vise un 
accroissement du risque de cancer de 10-6 lorsque l’exposition par d’autres sources que l’eau 
potable est significative. Dans le cas du BaP où les aliments constituent la principale source 
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d’exposition, la CMA correspond à la concentration qui présenterait un risque essentiellement 
négligeable d’un nouveau cas de cancer de plus que le niveau de fond pour un million de 
personnes (c.-à-d. 10−6) exposées au BaP dans l’eau potable à sa CMA pendant toute une vie, 
prenant en considération le traitement. 
 En résumé, une CMA de 0,000 04 mg/L (0,04 µg/L) est établie pour le BaP en tenant 
compte des éléments suivants : 

• Elle se situe dans la plage de risques considérés comme étant « essentiellement 
négligeables ». 

• Elle est détectable et mesurable, avec une limite de détection de la méthode bien plus 
faible que la CMA. L’U.S. EPA a fixé un SPEQ de 0,0002 mg/L d’après la capacité des 
laboratoires à mesurer la concentration de BaP dans des limites raisonnables de précision 
et d’exactitude à l’aide de méthodes approuvées. Bien qu’il n’existe aucun processus 
similaire pour établir un SPEQ propre au Canada, une enquête limitée de laboratoires 
commerciaux révèle que ceux-ci sont capables de mesurer de façon fiable les 
concentrations de BaP inférieures ou égales à 0,01 µg/L. 

• La CMA doit pouvoir être atteinte à un coût raisonnable. Les techniques de traitement à 
l’échelle municipale peuvent systématiquement enlever le BaP de l’eau potable jusqu’à 
des concentrations inférieures à la CMA de 0,04 µg/L. À l’échelle résidentielle, même s’il 
n’existe pas actuellement de dispositifs de traitement certifiés pour l’élimination du BaP, 
on s’attend à ce que les dispositifs de traitement faisant appel à des techniques telles que le 
charbon actif puissent enlever le BaP jusqu’à des niveaux inférieurs à la CMA. 
 
Santé Canada continuera, dans le cadre de son processus continu de révision des 

recommandations, à suivre les nouvelles recherches à ce sujet et à recommander au besoin toute 
modification jugée nécessaire. 
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Annexe A : Liste des acronymes 
 
ADN acide désoxyribonucléique 
AhR récepteur des arylhydrocarbures 
ANSI American National Standards Institute 
ApoE apoliprotéine E 
BaP benzo[a]pyrène 
BMD dose de référence 
BMD10 dose de référence correspondant à un changement de 10 % de l’effet  
BMDL10 limite inférieure de l’intervalle de confiance à 95 % de la dose de référence 
 correspondant à un changement de 10 % de l’effet  
BPDE benzo[a]pyrène-7,8-diol-9,10-époxyde 
CAG charbon actif en grains 
CAP charbon actif en poudre 
CCN Conseil canadien des normes 
CG-SM chromatographie en phase gazeuse couplée à la spectrométrie de masse 
CG-SM/SM chromatographie en phase gazeuse couplée à une spectrométrie de masse en tandem 
CIRC Centre international de Recherche sur le Cancer 
CLHP chromatographie en phase liquide haute performance 
CMA concentration maximale acceptable 
COIA complexe organo-inorgano-argileux 
CYP cytochrome P450 
DL50 dose létale moyenne 
ELL extraction liquide-liquide 
ELS extraction liquide-solide 
EPA Environmental Protection Agency (États-Unis) 
FC facteur de changement 
FPC facteur de pente du cancer 
FDR taux de fausses découvertes 
HAP hydrocarbure aromatique polycyclique 
IC intervalle de confiance 
Koe coefficient de partage octanol-eau 
LDM limite de détection de la méthode 
LOAEL dose minimale avec effet nocif observé 
MA mode d’action 
MON matière organique naturelle 
NF nanofiltration 
NEEQ niveau estimé d’évaluation quantitative 
NSF NSF International 
OMS Organisation mondiale de la Santé 
PBPK pharmacocinétique à base physiologique  
p.c. poids corporel 
POA procédé d’oxydation avancé 
SMNR seuil minimal de niveau à rapporter 
SPEQ seuil pratique d’évaluation quantitative  
UF ultrafiltration 



Le benzo[a]pyrène (janvier 2016) 

Recommandations pour la qualité de l’eau potable au Canada : document technique 
54 

UV ultraviolet 
VBS valeur basée sur la santé 
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