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L’uranium

Partie | : Vue d’ensemble et application

1.0 Recommandation

Une concentration maximale acceptable (CMA) de 0,02 mg/L (20 ug/L) est établie pour
I’uranium naturel total dans I’eau potable.

La recommandation pour la CMA est basée sur la toxicité chimique de I’uranium naturel.

2.0 Sommaire

L’uranium est trés répandu dans la nature et a été identifie dans de nombreux minéraux. Il
existe dans plusieurs états d’oxydation chimique. Bien que I’uranium naturel soit considéré
comme faiblement radioactif, les principaux effets sur la santé associés a I’uranium naturel sont
attribuables a sa toxicité chimique. La recommandation est basée sur la toxicité chimique de
I’uranium naturel et le présent document met uniquement I’accent sur les propriétés chimiques
de I’uranium. Les formes radiologiques et les isotopes radioactifs du strontium sont traités dans
un document distinct (Santé Canada, 2009).

Ce document technique passe en revue et évalue tous les risques connus pour la santé qui
sont associes a la présence d’uranium naturel dans I’eau potable. On y evalue les études et
approches nouvelles, en plus de tenir compte de la disponibilité de techniques de traitement
appropriées. D apres cet examen, la recommandation pour I’'uranium dans I’eau potable ré-établit
la concentration maximale acceptable (CMA) de 0,02 mg/L (20 pg/L).

2.1  Effetssur lasanté

En ce qui a trait a la toxicité chimique de I’uranium, les organisations internationales
s’entendent sur le fait qu’il n’y a pas suffisamment de preuves pour conclure que I’exposition par
voie orale a I’'uranium naturel peut causer le cancer chez les humains ou les animaux. Des études
sur les humains indiquent qu’une exposition chronique a I’'uranium dans I’eau potable peut avoir
des effets sur les reins. Par conséquent, la CMA de 0,02 mg/L a été élaborée en fonction des
études des effets sur les reins des rats. L exposition par inhalation ou par contact cutané n’est pas
considérée significative.

2.2  Exposition

Les Canadiens sont principalement exposés a I’uranium par voie de I’eau potable et de la
nourriture. L’uranium peut étre présent dans I’eau dans I’environnement en raison de la
météorisation et de la lixiviation des dép6ts naturels, des retombées d’éruptions volcaniques, de
son rejet dans les déchets d’usine, d’émissions provenant de I’industrie nucléaire, I’utilisation
d’engrais phosphatés et de la combustion du charbon et d’autres combustibles. Les niveaux
d’uranium dans I’eau potable varient considérablement dans I’ensemble du Canada, en fonction
principalement des formations géologiques et, dans une moindre mesure, des activités humaines
dans le bassin hydrographique.



L’uranium (mai 2019)

2.3  Analyse et traitement

Il existe plusieurs méthodes d’analyse approuvees permettant de mesurer la concentration
d’uranium total dans I’eau potable a des niveaux bien inférieurs a la CMA.

La concentration d’uranium naturellement présent dans les eaux souterraines dépend de
facteurs tels que le pH, le potentiel d’oxydoréduction et la présence d’oxygéne dissous et
d’agents complexants. La spéciation chimique de I’'uranium dans I’approvisionnement en eau est
importante pour assurer la réussite de son élimination pendant le processus de traitement. La
plupart des eaux souterraines contiennent des complexes d’uranium solubles.

A I’échelle municipale, les meilleures techniques disponibles pour le traitement de
I’uranium sont la coagulation/filtration, I’adoucissement a la chaux, I’échange d’ions et I’osmose
inverse. En outre, les stratégies de gestion de I’uranium comprennent des pratiques comme le
passage a une nouvelle source, le mélange et I’interconnexion avec un autre réseau
d’alimentation en eau.

Au niveau résidentiel, il n’y a pas d’appareils de traitement résidentiel certifiés pour
enlever I’uranium de I’eau potable. Toutefois, les techniques de traitement de I’eau potable
capables d’éliminer efficacement I’uranium comprennent I’échange d’ions et I’osmose inverse. Il
est important de souligner que les systemes d’osmose inverse devraient étre installés seulement
au point d’utilisation, car I’eau traitée peut étre corrosive pour les éléments de plomberie interne.

2.4  Considérations internationales

Les recommandations, normes et / ou directives relatives a la qualité de I'eau potable
établies par des gouvernements étrangers ou des agences internationales peuvent varier en raison
des connaissances scientifiques disponibles au moment de I'évaluation, ainsi que de l'utilisation
de differentes politiques et approches, telles que le choix d'une étude clé, et l'utilisation de taux
de consommation, de poids corporels et de facteurs d'attribution différents.

La concentration maximale de contaminant de I’United States Environmental Protection
Agency (U.S. EPA) et la valeur provisoire de I’Organisation mondiale de la santé sont toutes
deux de 30 pg/L pour I’uranium. L’Australian National Health and Medical Research Council a
établi une recommandation de 17 pg/L. En 2018, I’Union Européenne n’avait pas établi de
valeur pour I’eau potable pour I’uranium

3.0 Application de la recommandation

Remarque : Des conseils spécifiques concernant I’application des recommandations pour I’eau
potable devraient étre obtenus auprés de I’autorité appropriée en matiere d’eau potable dans le
secteur de compétence concerne.

Bien que I’uranium naturel soit considéré comme faiblement radioactif, les principaux
effets sur la santé associés a I’uranium naturel sont attribuables a sa toxicité chimique. La CMA
est basée sur la toxicité chimique de I’uranium naturel et le présent document met uniquement
I’accent sur les propriétés chimiques de I’uranium. Les formes radiologiques et les isotopes
radioactifs du strontium sont traités dans un document distinct (Santé Canada, 2009).

Dans le cas des approvisionnements en eau potable ou on enregistre des dépassements
transitoires de la valeur de la recommandation pour I’uranium, il est conseillé d’élaborer et de
mettre en ceuvre un plan pour geérer la situation. Dans le cas des dépassements plus importants de
longue durée que le traitement ne peut régler, il convient d’envisager d’autres sources d’eau
potable.

Comme d’autres radionucléides peuvent coexister avec I’uranium, des précautions
spéciales peuvent étre requises lorsque les eaux residuaires sont traitées, stockées, éliminées ou
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transportées. On devrait consulter les autorités compétentes pour s’assurer que I’élimination des
déchets liquides ou solides provenant du traitement de I’eau contenant de I’uranium est conforme
a la réglementation applicable. Sur le plan résidentiel, on ne s’attend généralement pas a ce que
les appareils contiennent suffisamment de radioactivité pour justifier des précautions spéciales de
la part des personnes qui occupent ces lieux.

3.1  Surveillance
3.1.1 Caractérisation de la source

Il'y a lieu de caractériser I’eau a la source pour déterminer si elle contient de I’uranium.
Etant donné la nature omniprésente des nitrates dans les eaux souterraines et leur forte
corrélation avec la mobilisation de I’uranium, on devrait également tester les eaux souterraines
pour déterminer la présence d’uranium et de nitrates. Dans le cas des eaux souterraines dont la
concentration de nitrates se situe au-dessus ou a proximité de la CMA, il faudrait envisager une
surveillance plus fréquente de la source d’eau afin de déterminer si elle contient de I’uranium.
Les autorités peuvent réduire la surveillance lorsqu’il a été démontré que I’uranium est présent a
des concentrations bien inférieures a la CMA dans I’eau a la source, qu’il n’y a aucune raison de
s’attendre a ce que la concentration d’uranium varie considérablement avec le temps ou qu’un
traitement approprié est en place. Etant donné que certains radionucléides comme le radium
peuvent étre présents en méme temps que I’uranium, les autorités peuvent devoir envisager un
dépistage de I’activité alpha brute lorsque I’'uranium est présent. Pour de plus amples
renseignements a ce sujet, on devrait consulter le document technique sur les parametres
radiologiques.

Les services publics mettant en pratique des options de contréle pour diminuer la
concentration d’uranium dans I’eau de source destinée a la consommation humaine devraient
évaluer la qualité de I’eau des nouvelles sources pour s’assurer qu’elle n’interfere pas avec le
processus de traitement, n’a aucune incidence sur le systéme de distribution et ne cause pas
d’autres problémes de qualité de I’eau.

3.1.2 Surveillance du traitement et des processus

Les services publics qui traitent leur eau pour en enlever I’uranium doivent procéder a
une surveillance fréquente de I’eau traitée afin de faire des rajustements au processus et de
veiller a ce que les processus de traitement retirent efficacement I’uranium et d’autres co-
contaminants pour que leurs concentrations soient inférieures a leurs CMA respectives.

Les services publics qui utilisent la coagulation/filtration classique et I’adoucissement a
la chaux pour I’élimination de I’uranium devraient effectuer une surveillance opérationnelle du
pH. L’eau traitée par adoucissement a la chaux peut nécessiter une re-carbonatation pour réduire
le pH, ainsi que I’ajout de produits chimiques inhibiteurs de corrosion pour protéger le réseau de
distribution.

Les services publics qui utilisent I’échange d’ions pour éliminer I’uranium devraient
surveiller le pH de I’eau traitée, en particulier au début d’un cycle de traitement par échange
d’ions. Les résines échangeuses d’anions fraichement régénérées réduisent le pH ainsi que
I’alcalinité totale, et le pH peut devoir étre augmenté pendant cette période pour controler la
corrosion. Un autre aspect opérationnel dont il faut tenir compte est le pic chromatographique de
certains autres anions, notamment I’arsenic. Comme les complexes d’uranium ont une grande
affinité pour les résines échangeuses d’anions, un anion moins préféré pourrait étre libéré dans
I’eau traitée.
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L’osmose inverse et I’échange d’ions sont souvent utilisés avec un mélange en
contournement d’une partie de I’eau brute avec I’eau traitée pour obtenir la qualité d’eau désiree.
Dans de tels cas, il est important de surveiller la qualité de I’eau mélangée pour déterminer la
concentration finale d’uranium.

3.1.3 Surveillance de la conformite

Lorsqu’il y a de I’uranium dans la source de I’eau, il est recommandé de surveiller sur
une base annuelle la conformité afin de confirmer que la CMA n’est pas dépassee. Les
échantillons doivent étre prélevés avant la distribution de I’eau (généralement au point d’entrée
du réseau de distribution) et analysés par un laboratoire agréé.

3.1.4 Réseau de distribution

Tout comme d’autres substances inorganiques, I’uranium peut s’accumuler dans les
réseaux de distribution et étre relargué plus tard. Etant donné que la stabilité des métaux
accumulés dans les incrustations est imprévisible, il est difficile d’établir un programme de
surveillance pour I’uranium dans les réseaux de distribution. Les facteurs qui influencent
I’accumulation et les rejets d’uranium dans le réseau de distribution (cooccurrence du fer et du
manganése dans les dépots, changements dans les conditions de pH et perturbations
hydrauliques) pourraient étre utilisés comme indicateurs du moment et de I’endroit ou il faut
surveiller les rejets d’uranium dans les reseaux de distribution. Quand des perturbations
hydrauliques ou de la qualité de I’eau se produisent dans le systeme, les rejets d’uranium et
d’autres contaminants peuvent étre indiqués par le changement de la couleur de I’eau ou
I’augmentation de la turbidité découlant du rejet de dépots présents sur les parois des conduites.
Quand cela se produit, il faut assurer une surveillance de I’'uranium et d’autres composants. La
surveillance relative a I’uranium devrait étre effectuée conjointement avec d’autres métaux qui
peuvent coexister dans le réseau de distribution (p. ex., fer, manganése, arsenic, plomb).
Toutefois, I’absence de changement de couleur de I’eau ne doit pas étre interprétée comme
signifiant I’absence de métaux dans I’eau.
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Partie Il. Science et considérations techniques

4.0 Propriétés, utilisation et sources dans I’environnement
4.1  Propriétés

L’uranium (n° CAS 7440-61-1) est un métal faiblement radioactif dense, blanc argenté
qui s’oxyde rapidement lorsqu’il est exposé a I’air (CCME, 2007; Haynes, 2014). L’uranium
naturel n’est jamais présent dans son état élémentaire et est toujours combiné a d’autres éléments
(McDiarmid et coll., 2012). Il a été repére dans 150 minéraux différents et est répandu dans la
nature, étant présent dans les granites, les roches métamorphiques, le lignite, les sables
monazités, le phosphate et divers autres dép6ts de minéraux (Cothern et Lappenbusch, 1983;
McDiarmid et coll., 2012; Haynes, 2014). L’uranium existe aux états d’oxydation +2, +3, +4, +5
ou +6, bien que les états tétravalents et hexavalents soient les plus courants (CCME, 2007;
Haynes, 2014). L’état hexavalent est aussi la forme la plus stable en solution et la forme la plus
pertinente du point de vue biologique (Cothern et Lappenbusch, 1983; LaTouche et coll., 1987).

L’uranium naturel est un mélange de trois radioisotopes *®U, 2°U et 2*U, en
concentrations de 99,2745 %, 0,720 % et 0,0055 %, respectivement (Haynes, 2014). Ces trois
isotopes ont le méme nombre de protons et présentent la méme toxicité chimique. En dépit de
tous les isotopes d’uranium naturellement présents considéres comme étant faiblement
radioactifs, les effets sur la santé de I’uranium naturel sont attribuables a sa toxicité chimique
(Kathren et Burklin, 2008; ATSDR, 2013).

4.2  Utilisation

L’uranium est exploité principalement comme combustible dans les centrales nucléaires
(OMS, 2011). Le Canada est le deuxieme plus grand producteur mondial d’uranium, avec 15 %
de la production mondiale en 2012. L’industrie canadienne de I’uranium extrait, raffine et
convertit I’uranium en dioxyde d’uranium et en hexafluorure d’uranium, et produit des grappes
de combustibles. La seule raffinerie d’uranium du Canada se trouve a Blind River, en Ontario
(Ressources naturelles Canada, 2014). Un traitement supplémentaire est effectué a Port Hope, en
Ontario. Des grappes ou granules de combustibles sont fabriqués a Port Hope, Peterborough et
Toronto (Commission canadienne de streté nucléaire, 2012). Le Canada ne possede pas d’usine
d’enrichissement d’uranium et ne produit pas d’uranium appauvri (UA) (Commission
canadienne de sdreté nucléaire, 2009).

4.3  Sources et devenir

Selon la formation rocheuse sous-jacente, certaines zones géographiques contiennent
naturellement des concentrations élevées d’uranium (CCME, 2011). Le Canada posséde
d’importants gisements d’uranium avec des ressources connues de 490 000 tonnes, et des
gisements de minerais d’uranium ont été identifiés en Colombie-Britannique (Blizzard et
Prairie Flats); dans la région de I’ Athabasca du nord de la Saskatchewan (gisement Midwest); en
Ontario (Bancroft et South March); au Labrador (Kaipokok); et dans les Territoires du Nord-
Ouest (lac Lineament) (CCME, 2007; Ressources naturelles Canada, 2014). Les effluents des
usines, produits lors de I’extraction de I’uranium, peuvent rejeter du sélénium et du molybdene
dans I’environnement (Commission canadienne de sdreté nucléaire, 2014).

L’uranium est présent dans les sources d’eau en raison de la météorisation et de la
lixiviation des dépdts naturels, des retombées provenant d’éruptions volcaniques, de son rejet
dans les déchets d’usine de traitement, des émissions provenant de I’industrie nucléaire et de la
combustion du charbon et d’autres combustibles (Dreesen et coll., 1982; Cothern et

9
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Lappenbusch, 1983; Essein et coll., 1985; Tadmor, 1986). Les engrais phosphatés, qui peuvent
contenir de I’uranium a des concentrations aussi élevées que 150 mg/kg, peuvent aussi contribuer
aux concentrations en uranium présentes dans les eaux souterraines, tandis que les engrais a base
de nitrate peuvent mobiliser les réserves d’uranium existantes (Spalding et Sackett, 1972;
Jacques et coll., 2008; Nolan et Weber, 2015).

La mobilité de I’'uranium dans I’environnement depend fortement de la forme chimique et
physique de I’'uranium, de son état d’oxydation, de son pH, de sa solubilité, de la présence de
ligands organiques et inorganiques de méme que de son adsorption et de sa désorption dans les
sédiments de I’eau de surface (EFSA, 2009; ATSDR, 2013). Les formes oxydées de I’uranium
sont relativement solubles et peuvent s’échapper des roches par lixiviation avant de migrer dans
I’environnement (ATSDR, 2013). Dans les eaux oxiques naturelles, I’uranium est présent
principalement & Iétat U(VI) (oxydg), sous la forme de I’ion uranyle libre UO,?* ou complexés
avec un ligand pour former des complexes solubles avec des ions de carbonate, de bicarbonate,
de fluorure ou de sulfate, ce qui rehausse sa mobilité. Il se complexe également avec des
phosphates pour former des précipités insolubles (Cothern et Lappenbusch, 1983). L uranium
tétravalent est présent dans des environnements fortement réducteurs (p. ex. les eaux anoxiques)
ou il interagit avec les hydroxydes, les fluorures hydratés et les phosphates pour former des
composeés insolubles a partir d’une solution (CCME, 2007; ATSDR, 2013). Dans des conditions
oxydantes, I’état tétravalent est facilement oxydé pour passer a I’état hexavalent (EFSA, 2009).

Des études ont montré que la présence de nitrate et de fer ferreux [Fe (11)] dans les eaux
souterraines contenant des sédiments U(1V) entraine la remobilisation d’U(1V) par
I’intermediaire de diverses réactions d’oxydation (Senko et coll., 2002; Istok et coll., 2002).
L’oxydation de Fe(ll) par des microorganismes (Straub et coll., 2001; Lack et coll., 2002) ou par
des nitrites qui s’accumulent dans des conditions de réduction dissimilatoire des nitrates (c.-a-d.,
la dénitrification) (Senko et coll., 2002, 2005) peut entrainer la présence de Fe(lll). Nevin et
Lovley (2000) et Senko et coll. (2002) ont soutenu que I’oxydation d’U(IV) dépendante des
nitrates s’effectue en fait par I’oxydation d’U(IV) a U(V1) par Fe(l1l). Il a été démontré que ces
processus se produisent a un pH a peu pres neutre et que le Fe(l11) produit est extrémement
réactif avec U(IV) (Senko et coll., 2005).

Le nitrate est un contaminant commun des eaux souterraines qui altére la solubilité de
I’uranium par oxydation de I’U(IV) en U(VI). Les réactions abiotiques et biotiques de réduction
du nitrate produisent du nitrite et de I’oxyde nitreux qui sont capables également d’oxyder
I’U(IV) en U(VI) (Senko et coll., 2002, 2005). Nolan et Weber (2015) ont étudié la cooccurrence
du nitrate et de I’uranium dans deux aquiféres importants des Etats-Unis (High Plains et Central
Valley; n =53 352 puits) et ont établi un lien entre les concentrations de nitrate et d’uranium.
Les auteurs ont indique que les secteurs affichant une concentration de nitrate de 7,0 mg/L ou
plus présentaient une forte corrélation avec des concentrations d’uranium égales ou supérieures
a 20 pg/L. L’étude a révélé qu’il y avait une forte corrélation entre la concentration de nitrate et
la concentration d’uranium et a permis de conclure que les puits d’eau souterraine peu profonds
sont plus sensibles a la co-contamination que les puits profonds.

La quantité d’uranium mobilisée dans les eaux de surface et souterraines peut changer au
fil du temps, augmentant avec les conditions changeantes d’oxydation ou d’alcalinité (p. ex.,
augmentation du calcium a partir de I’épandage des sels de voirie), et en raison d’un prélévement
excessif causé par le pompage des eaux souterraines ou les fluctuations saisonniéres (Brown et
coll., 2007; Keith et coll., 2007; Jurgens et coll., 2010; Drage et Kennedy, 2013; Bexfield et
Jurgens, 2014). Les changements dans les conditions environnementales (p. ex. les périodes
seches suivies de pluie) peuvent aussi influer sur les concentrations d’uranium dans les plans
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d’eau (Gilson et coll., 2015). Dans la plupart des eaux, les sédiments agissent comme un puits
pour I’uranium et les concentrations d’uranium dans les sédiments et les solides en suspension
sont supérieures de plusieurs ordres de grandeur aux concentrations dans les eaux environnantes
(ATSDR, 2013). Il existe une forte corrélation entre les concentrations d’uranium et de
bicarbonate qui porte a croire que I’uranium est lessive a partir des sédiments peu profonds par
de I’eau contenant des ions bicarbonate (Jurgens et coll., 2010).

5.0 Exposition

Les aliments et I’eau représentent les principales sources d’exposition a I’uranium, mais
la contribution de ces sources peut étre tres variable. Dans le cas de I’eau potable au Canada, la
concentration en uranium peut varier grandement selon les formations géologiques et les
activités anthropiques dans les environs de la source d’eau. L attribution de 50 % de la
contribution de I’eau potable a I’ensemble des sources est jugée appropriée, puisque seulement
deux sources d’exposition principales ont été établies (Krishnan et Carrier, 2013) et que les
données relatives a ces sources d’exposition sont tres variables. Cette attribution est également
soutenue par I’ Autorité européenne de sécurité des aliments (EFSA, 2009) et par le National
Council on Radiation Protection and Measurements (NCRPM, 1984) qui ont tous deux estimé
que I’eau potable représente 50 % de I’apport en uranium chez les humains. Le California
Environmental Protection Agency (OEHHA, 2001) et Anke et coll. (2009) ont attribué 40 % et
41 % de I’apport en uranium a I’eau potable et a I’eau potable et aux boissons, respectivement.

5.1 Eau

Les niveaux d’uranium dans I’eau potable peuvent varier grandement selon les
formations géologiques qui entourent la source d’eau, la présence de facteurs ayant une
incidence sur la mobilisation de I’'uranium (section 4.3) et la proximité de la source d’eau par
rapport aux installations d’uranium. Au Canada, les donnees indiquent que I’uranium est présent
dans I’ensemble du pays. D’apres les données initiales fournies par les provinces et les
territoires, la teneur moyenne en uranium de I’eau potable a été établie a 4,35 pg/L dans
I’ensemble du pays, et la consommation d’eau potable des adultes s’établissait & 0,09 pg/kg p.c.
par jour.

La teneur moyenne en uranium des 3 221 échantillons bruts d’eau de surface et d’eaux
souterraines a Terre-Neuve était de 1,5 pug/L. La plage de valeurs était de 0,1 a 20 pg/L
(Newfoundland and Labrador Department of Environment and Conservation, 2015).

Les échantillons recueillis sur une période d’environ dix ans en Nouvelle-Ecosse ont
donné une moyenne de 2,27 ug/L d’uranium dans I’eau brute et I’eau traitée provenant d’eaux
de surface et d’eaux souterraines. Les concentrations variaient de < 0,1 a 19 ug/L, et
586 echantillons sur 1 055 étaient inférieurs a la limite de détection de < 0,1 pg/L (Nova Scotia
Environment, 2015).

Au Nouveau-Brunswick, 3 745 échantillons d’eau brute et d’eau traitée ont été analysés
sur une période de dix ans; ils contenaient en moyenne 0,11 pg d’uranium par litre. Les valeurs
variaient de < 0,05 & 165 pg/L. Seulement quatre valeurs ont dépasse 30 pg/L; elles provenaient
toutes d’échantillons d’eau brute (ministere de la Santé du Nouveau-Brunswick, 2015).

Les données recueillies au Québec pendant neuf ans présentaient une concentration
moyenne d’uranium de 6,7 pg/L. Sur les 28 214 échantillons analyses, 3 294 dépassaient la
limite de détection de 1 pg/L. La valeur maximale enregistrée était de 360 ug/L. En tout,

128 échantillons depassaient la limite provinciale de 20 pg/L pour I’uranium (ministére du
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Développement durable, de I’Environnement et de la Lutte contre les changements climatiques
du Québec, 2015).

Pour I’Ontario, un total de 11 528 échantillons d’eau brute et d’eau traitée, préleves sur
une periode de 11 ans, ont été analysés pour déterminer leur teneur en uranium, qui était en
moyenne de 0,6 pg/L. Les valeurs variaient de non détectables a 17,5 pg/L (Ontario Ministry of
the Environment and Climate Change, 2015).

Les concentrations d’uranium total dans les eaux de surface au Manitoba sont
naturellement élevées. Entre 2000 et 2016, environ 8 315 échantillons d’eau de surface (p. ex.,
lacs, riviéres, ruisseaux, cours d’eau, milieux humides) ont été prélevés et analysés pour
I’uranium total par Développement durable Manitoba. En tout, la concentration d’uranium dans
4 267 des 8 315 echantillons (51 %) dépassait 1 pg/L. De plus, certaines riviéres et certains
ruisseaux dépassaient la recommandation de 14 ug/L pour la qualité de I’eau potable (p. ex.,
ruisseau Sturgeon, riviére Boyne, riviére Souris, lac Wood), bien que cela ait été rare. Environ
14 % des observations (c.-a-d. 1 215 sur 8 315 échantillons) présentaient une concentration
inférieure a la limite de détection de 0,0001 mg/L (ou 0,1 ug/L) (Développement durable
Manitoba, 2018).

La Saskatchewan présentait une concentration moyenne d’uranium de 5,5 pg/L, ce qui
représente 10 annees de données comprenant 3 910 échantillons d’eau traitée et d’eau brute. Les
valeurs variaient entre 0,0034 et 183 pg/L. Un total de 253 échantillons présentaient des
concentrations supérieures a 20 pg/L. Ces échantillons contenaient une concentration moyenne
d’uranium de 36,9 pg/L (Saskatchewan Water Security Agency, 2015).

Les donneées recueillies au cours des 16 dernieres annees en Alberta ont montré que des
échantillons d’eau brute (n = 461) présentaient une concentration moyenne d’uranium de
0,8 ng/L, avec une concentration maximale de 11 ug/L, tandis que des échantillons d’eau traitée
(n =1 500) contenaient une concentration moyenne de 0,7 pug/L et une concentration maximale
de 34 pg/L (Alberta Environment and Parks, 2015).

Une concentration moyenne combinée d’uranium de 11,4 ug/L a été calculée pour la
Colombie-Britannique en fonction de 11 échantillons d’eau brute et d’eau traitée. Les valeurs
variaient de 0,035 a 29 pg/L (British Columbia Ministry of Health, 2015).

Les concentrations d’uranium dans les eaux souterraines des régions du Lower Mainland
et de I’Okanagan/Kamloops sont disponibles pour Osoyoos (83,6 pug/L), Kelowna (33,6 pg/L et
193,8 ug/L), Surrey (35 pg/L), Kamloops (37 pg/L et 50 pg/L), Dawson Creek (160,1 pg/L)
(British Columbia Ministry of Environment and Climate Change Strategy, 2017). Une
concentration moyenne d’uranium de 13,32 pg/L pour I’eau brute et I’eau traitée était disponible
pour le Yukon pour 2011-2015. Un total de 91 échantillons a été prélevé sur 26 sites avec une
plage de < 0,1 a 246 pg/L. Huit valeurs étaient supérieures a 20 pg/L; elles provenaient toutes
du méme endroit pour I’eau non traitée (Yukon Environmental Health Services, 2015).

En tout, 20 échantillons (source : 1 glacier, 19 eaux de surface) d’eau brute recueillis au
Nunavut présentaient une concentration variant entre 0,010 et 2,19 pg/L d’uranium, avec une
concentration moyenne de 0,29 pg/L (Nunavut Department of Health, 2015).

Les données provenant de I’Etude nationale sur I’eau potable (Santé Canada, 2015d) se
chiffraient en moyenne a 0,52 ug/L (n = 646) et variaient entre des valeurs inférieures a la limite
de detection de 0,1 et 32 pg/L.

5.2 Aliments

La teneur en uranium dans les aliments est tres variable et dépend de la concentration
d’uranium dans le sol agricole, de I’absorption préférentielle d’uranium par certaines plantes et
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parties de plantes et de I’age de la plante. Les plantes a feuilles cultivées dans un sol riche en
uranium ont accumulé plus d’uranium que les tubercules, les plantes a tige épaisse, les fruits ou
les céréales, tandis que la teneur en uranium diminuait avec I’augmentation de 1’age de la plante
(Anke et coll., 2009). Les produits alimentaires animaux sont genéralement faibles en uranium,
sauf les poissons marins et les mollusques et crustacés, qui peuvent en contenir des
concentrations élevées (Shiraishi et coll., 2000). Selon le régime alimentaire d’une personne et la
source des aliments consommeés (p. ex., locale), la nourriture peut étre une source importante d
’uranium consomme, représentant environ 40 a 60 % de I’absorption quotidienne d’uranium
(OEHHA, 2001; Anke et coll., 2009; EFSA, 2009).

Une Etude canadienne sur I’alimentation totale (ECAT) a été faite par Santé Canada entre
1993 et 2012. Elle a utilisé des taux de consommation typiques pour divers aliments
(210 aliments) pour évaluer une gamme d’absorption quotidienne moyenne d’uranium pour
différents groupes d’age et sexe de Canadiens. L’étude a été menée a Ottawa, St. John’s,
Vancouver, Montréal, Winnipeg, Toronto et Halifax. Les concentrations d’uranium pour les
aliments échantillonnés (n = 1676) variaient entre des concentrations inférieures aux limites de
détection (< 0,008 ng/g) et 314 ng/g, avec une concentration moyenne de 0,704 ng/g. La plupart
des aliments (97 % des échantillons) présentaient des concentrations d’uranium de < 10 ng/g
(Santé Canada, 2015a).

Dans la méme étude, les concentrations d’uranium dans le lait (y compris 1 %, 2 %,
écréme et entier) étaient toutes inferieures a 0, 07 ng/g (moyenne de 0,03 ng/g), tandis que les
concentrations dans les préparations pour nourrissons reconstituées variaient de 0,39 a 4,3 ng/g
pour les préparations a base de lait (moyenne de 2,70 ng/g) et de 3,9 a 8,2 ng/g pour les
préparations a base de soja (moyenne de 6,30 ng/g). Les fruits, la plupart des céréales, les noix,
le sucre, le miel, les viandes (sauf les viandes transformees) et les poissons d’eau douce
contenaient de faibles teneurs en uranium, avec des valeurs moyennes inférieures a 0,40 ng/g.
Les poissons de mer (moyenne 1,46 ng/g), les mollusques et crustacés (moyenne 7,21 ng/g), la
plupart des legumes analysés (moyenne 3,62 ng/g; fourchette de 0,12 & 8,17 ng/g) et les herbes et
épices (moyenne 13,22 ng/g) présentaient des teneurs supérieures en uranium. Les produits
affichant les plus fortes concentrations en uranium étaient la poudre a pate (moyenne de
184 ng/g) et la gomme a macher (moyenne de 120 ng/g; maximum de 314 ng/g) (Santé Canada,
2015a).

La plage des apports alimentaires moyens en uranium dans toutes les villes était de 0,06 a
0,09 ng/kg de poids corporel (p.c.) par jour, avec une moyenne globale de 0,07 pg/kg p.c. par
jour pour tous sexes et groupes d’age (Santé Canada, 2011). Certaines différences d’age ont été
signalées. Les nourrissons de jusqu’a 6 mois avaient des valeurs d’absorption de 0,22 pg/kg p.c.
par jour. Les niveaux d’absorption étaient de 0,12, 0,09 et 0,06 pg/kg p.c. par jour pour les
enfants &ges de 7 mois a 4 ans, de 5 a 11 ans et de 12 & 19 ans, respectivement. Les adultes
(> 20 ans) affichaient des taux d’absorption d’uranium de 0,08 pg/kg p.c. par jour (Santé
Canada, 2011).

On n’a trouve aucune donnee canadienne sur la concentration en uranium dans le lait
maternel, malgré la disponibilité de données provenant d’études européennes. Une étude menée
en Pologne, en Allemagne et en Reépublique tcheque a permis de constater des concentrations
moyennes d’uranium de 0,03 pg/L dans le lait maternel a partir d’échantillons prélevés tous les
jours sur une période de deux a huit semaines (n = 19) (Wappelhorst et coll., 2002). On a
également mesuré I’apport alimentaire maternel en uranium provenant de la consommation
d’aliments, ce qui donne une moyenne de 0,03 pg/kg p.c. par jour. Une étude menee en Suede a
révélé une teneur moyenne en uranium de 0,42 pg/L dans le lait maternel échantillonné deux fois
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par jour par les meres (n = 60) pendant une semaine. Les échantillons de chaque mére ont été
regroupés. On n’a releve aucune donnée concernant I’apport alimentaire maternel en uranium
(Ljung Bjorklund et coll., 2012).

53 Air

Des données sur les concentrations atmosphériques ambiantes d’uranium au Canada
étaient disponibles auprés d’Environnement Canada. Prés de dix mille échantillons d’air
(n =9 703) ont été préleves entre 2010 et 2015, avec des valeurs se situant entre les
concentrations non détectables et 0,081 ng/m 2 avec une concentration moyenne globale dans
I”air de 0,002 ng/m® dans I’ensemble du Canada. Dix-sept des 26 valeurs supérieures a
0,020 ng/m*® ont été recueillies en Ontario. Les concentrations atmosphériques moyennes
d’uranium par province et territoire pour lesquelles des donnees étaient disponibles sont les
suivantes : 0,001 ng/m® pour la Colombie-Britannique, le Nouveau-Brunswick et la Nouvelle-
Ecosse; 0,002 ng/m® pour I’ Alberta, I’Ontario et le Québec; et 0,03 ng/m*® pour le Manitoba et les
Territoires du Nord-Ouest (Santé Canada, 2015b).

Santé Canada surveille I’exposition a I’uranium a I’intérieur et autour des
deux installations d’uranium de Port Hope (Ontario) depuis plus de 30 ans (Commission
canadienne de sdreté nucléaire, 2009). Les plus récents échantillons préleves en 2011 montrent
que les concentrations dans I’air ambiant variaient de 0,28 & 5 ng/m® (Commission canadienne de
sOreté nucleaire, 2009; Lane et coll., 2011) et diminuent avec le temps par rapport aux donnees
historiques (< 0,06 & 200 ng/m®) (Tracy et Meyerhof, 1987; Ahier et Tracy, 1997). Des données
plus récentes fournies par Cameco dans son rapport annuel de 2014 ont donné une moyenne
annuelle pour la concentration d’uranium dans I’air ambiant & Port Hope de 2 ng/m® (Cameco,
2015).

En raison de ces faibles concentrations d’uranium dans I’air ambiant, I’absorption
provenant de I’air est négligeable, en comparaison avec celle provenant d’autres sources.

5.4  Produits de consommation

Aucun produit de consommation actuel précis n’a été identifié comme étant une source
d’exposition a I’'uranium pour I’ensemble de la population canadienne. Par le passé, I’uranium a
été ajouté comme colorant au verre et aux vernis de céramique utilisés pour les aliments et aux
articles de verrerie comme la céramique vernie et I’ouraline. Uranium peut se détacher de ces
antiquités en quantités allant de 30 pg/L (ouraline) a 300 000 pg/L (céramique vernie) aprés un
contact avec des aliments ou des boissons (Landa et Councell, 1992; Sheets et Thompson, 1995).

55  Sol

Puisque I’uranium est naturellement présent, sa répartition dans tout le pays peut varier
grandement selon le type de roche (CCME, 2007). En géneral, la teneur en uranium de la roche
varie de 0,5 a 4,7 pg/g dans les roches ignées comme les basaltes et les granites, a 2,0 pg/g dans
les roches carbonatées et jusqu’a 3,7 pg/g dans les roches sédimentaires comme le schiste
(NCRPM, 1984). La concentration de fond moyenne d’uranium dans le sol est d’environ 2 pg/g
(NCRPM, 1984; CCME, 2007).

On a trouve des données sur les concentrations d”uranium dans les sols canadiens pour la
Colombie-Britannique, la Saskatchewan, le Manitoba, I’Ontario, le Nouveau-Brunswick et le
Québec. Ces données variaient de 0,4 a 15 pg/g (van Netten et Morley, 1982; Gordon, 1992;
MEEOQ, 1993; Gizyn, 1994; Lin et coll., 1996; Pilgrim et Schroeder, 1997; Thomas, 2000;
Rasmussen et coll., 2001; CCME, 2007; Commission canadienne de sOreté nucléaire, 2014).

14



L’uranium (mai 2019)

5.6  Exposition multivoies par I’eau potable

Compte tenu des propriétés physicochimiques de I’uranium, une évaluation de
I’exposition multivoies, telle que décrite par Krishnan et Carrier (2008), n’a pas pu étre
effectuée. L exposition a I’uranium par inhalation pendant la douche ne devrait pas se produire,
car rien n’indique que I’uranium forme des espéces volatiles dans de telles conditions (Clark
et coll., 2006). De plus, seules de petites particules de moins de 2,5 microns se déposent dans les
poumons, tandis que les grandes particules d’uranium (p. ex., en gouttelettes d’eau) sont bien
éliminées par I’action mucociliaire (Patocka, 2014).

La pénétration de I’uranium a travers la peau intacte chez les humains n’a pas été bien
documentée (ATSDR, 2013). Une seule étude par test épicutané a I’aide de gelée de pétrole
contenant jusqu’a 25 % d’acétate d’uranyle, appliquée sur la peau d’anciens combattants exposés
précédemment a de I’uranium appauvri a indiqué qu’il se pouvait que I’uranium soit absorbé a
travers la peau, bien que la dose élevee d’uranium utilisée et la présence d’uranium appauvri
absorbé rendent les conclusions difficiles a appliquer a I’exposition environnementale
(Shvartsbeyn et coll., 2011). Peu de données sur les animaux montrent que I’absorption par voie
cutanée est possible chez les animaux aprées I’application de grandes quantités de composés
d’uranium solubles (de Rey et coll., 1983). Les valeurs de la dose létale médiane (DLsg)
[cutanée] pour I’hexahydrate de nitrate d’uranyle, mesurées sous forme d’uranium, variaient de
59 mg/kg p.c. pour les lapins a 7 600 mg/kg p.c. pour les souris (Orcutt, 1949). Seuls les
animaux morts présentaient des Iésions aux reins. Les sites d’application présentaient une
nécrose de coagulation superficielle, ce qui porte a croire que les dommages a la peau causés par
le produit chimique pourraient avoir contribué a accroitre I’absorption. De plus, on n’a pas
empéché les animaux de lécher le site d’application, ce qui pourrait avoir contribué a la toxicité
observée. De Rey et coll. (1983) ont laissé entendre que la grande quantité d’uranium absorbée
sous forme de nitrate d’uranyle pourrait étre causée par I’interaction de I’anion NO; avec les
complexes de lipoprotéines des membranes. La pertinence de ces constatations chez les humains
est incertaine, car les concentrations d’uranium appliquées a ces animaux étaient extrémement
éleveées, et il est peu probable que des humains soient exposés a des niveaux aussi éleves dans
I’environnement.

Par conséquent, aux concentrations d’uranium généralement retrouvées dans les sources
d’eau potable du Canada, I’exposition par voie cutanée et par inhalation ne devrait pas étre
importante pendant la douche et le bain.

5.7  Concentrations dans le sang et I’urine dans la population canadienne

Les concentrations d’uranium dans I’urine sont considérées comme étant la meilleure
méthode de surveillance biologique des populations exposées dans I’environnement et au travail
(McDiarmid et coll., 2012; ATSDR, 2013) et elles ont été utilisées dans un certain nombre
d’études épidémiologiques (Harduin et coll., 1994; Limson Zamora et coll., 1998; Kurttio et
coll., 2002; Al-Jundi et coll., 2004); cependant, les valeurs de base pour les populations non
exposées sont insuffisantes. Les concentrations d’uranium dans I’urine sont parfois normalisées
en fonction des concentrations de créatinine dans I’urine, bien que cette pratique ait recemment
fait I’objet de débats (Hoet et coll., 2015). Le sang, les cheveux et les ongles ont également été
utilises a des fins de biosurveillance. On discute de la question de savoir si I’utilisation des
cheveux (Karpas et coll., 2005; Muikku et coll., 2009; Israelsson et Pettersson, 2014; Joksi¢ et
Katz, 2014) et des ongles (Karpas et coll., 2005) est appropriée pour une surveillance a long
terme.
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Des données nationales sur les concentrations de produits chimiques environnementaux,
y compris I’uranium, ont été recueillies dans le cadre de I’Enquéte canadienne sur les mesures de
la santé (ECMS), une enquéte nationale continue sur les mesures directes de la santé lancée en
2007 par Statistique Canada, en partenariat avec Sante Canada et I’ Agence de la santé publique
du Canada (Santé Canada, 2010, 2013 et 2015c). Des données sur I’uranium pour le cycle 1 de
I’ECMS ont été recueillies entre mars 2007 et février 2009 aupres d’environ 5 600 Canadiens
agés de 6 a 79 ans sur 15 sites partout au Canada, tandis que des données concernant I’uranium
pour le cycle 2 ont été recueillies entre aot 2009 et novembre 2011, d’environ 6 400 Canadiens
agés de 3 a 79 ans sur 18 sites partout au Canada. Les moyennes géométriques n’ont pas pu étre
calculées pour les concentrations d’uranium dans le sang entier ou dans I’urine pour le cycle 1 et
le cycle 2, puisque les résultats des échantillons étaient inférieurs aux limites de détection (LD
pour le sang entier : cycle 1 — 0,005 pg/L, cycle 2 — 0,007 pg/L, LD pour I’urine des cycles 1 et 2
— 0,01 pg/L) [Santé Canada, 2010, 2013]. L uranium n’a pas été inclus dans le programme de
surveillance du cycle 2012-2013 (Santé Canada, 2015c).

6.0 Méthodes d’analyse

L’United States Environmental Protection Agency (U.S. EPA) a approuvé plusieurs
méthodes pour mesurer la quantité totale d’uranium dans I’eau potable, dont des méthodes
fondées sur la masse et sur la radioactivité. Les méthodes fondées sur la masse sont
exclusivement recommandées dans le présent document, car les effets sur la santé dépendent des
propriétés chimiques de I’uranium et sont calculés sur la base de I’exposition de masse. Les
méthodes radiologiques approuvées par I’U.S. EPA ne sont pas appropriées, car elles s’appuient
sur des facteurs de conversion pour estimer la masse d’uranium d’apres la radioactivité, ce qui
pourrait entrainer des inexactitudes. Les méthodes d’analyse fondées sur la masse approuveées
pour I’uranium qui suivent ont des limites de détection qui varient entre 0,001 et 5 pg/L :

e EPA 200.8 Rev. 5,4 utilise une méthode de spectrométrie de masse a plasma a couplage
inductif (ICP-MS) et a une limite de détection de la méthode (LDM) de 0,1 pg/L quand
I’instrument est en mode balayage ou de 0,01 pg/L quand I’instrument est en mode de
détection d’ions determinés (U.S. EPA, 1994).

e EPA 908.1 utilise une méthode fluorométrique et peut étre utilisée pour déterminer les
concentrations solubles supérieures & 0,1 pg/L (U.S. EPA, 1980).

e SM 3125 utilise une méthode ICP-MS, et la limite de détection de I’appareil est de
0,032 pg/L pour I’U 235 ou 0,001 pg/L pour I’U 238 (APHA et coll., 1998, 2005).

e SM 7500 U-C utilise une méthode fluorométrique. Les échantillons contenant plus de
20 pg/L peuvent étre identifiés directement, et les échantillons avec moins de 20 pg/L
peuvent étre prétraites (APHA et coll., 1989).

e USGS R-1180-76 utilise une méthode fluorométrique directe, avec un niveau minimum
de détection de 0,3 pg/L (Thatcher et coll., 1977a).

e USGS R-1181-76 utilise une méthode fluorométrique avec procédure d’extraction, avec
un niveau minimum de détection de 0,01 pg/L (Thatcher et coll., 1977b).

e ASTM D2907-91 et ASTM D2907-97 (retiré par ASTM en 2003, aucun remplacement)
utilisent une méthode fluorométrique directe, avec une plage de valeurs de 0,005 a
50 mg/L (ASTM, 19914, 1997a).

e ASTM D5174-91, ASTM D5174-97, ASTM D5174-02 et ASTM D5174-07 utilisent une
phosphorimétrie a laser pulsé, avec une limite de détection de la méthode de 0,1 pg/L
(ASTM, 1991b, 1997b, 2002, 2007).
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e ASTM D5673-10, ASTM D5673-05 et ASTM D5673-03 utilisent une méthode ICP-MS,
avec une limite de détection d’instrument estimée a 0,02 pg/L (ASTM, 2003, 2005,
2010).

e USDOE U-04-RC est une méthode de préparation pour fluorimétrie (USDOE, 1997a). U-
04-RC prescrit la méthode U-01-E pour déterminer la présence d’uranium, et la méthode
a une échelle de valeurs de 1 a 10 000 pg/L (USDOE, 1997b).

Bien que la surveillance réglementaire de I’eau potable n’ait pas encore été approuvée par
I’U.S. EPA, il existe d’autres méthodes d’analyse permettant de mesurer de facon fiable les
concentrations d’uranium dans I’eau potable inférieures a la CMA. Ces méthodes comprennent
une version a jour de la norme ASTM D5673-16 avec une limite de détection des instruments
estimée a 0,02 pg/L (ASTM, 2016) et de la norme SM 3125 avec une limite de détection des
instruments de 0,032 pg/L pour I’U 235 ou 0,001 pg/L pour I’'U 238 (APHA et coll., 2017). Au
moment de choisir une méthode d’analyse, il faut songer a la matrice d’eau afin de réduire au
minimum I’effet des agents perturbateurs. L utilisation du prétraitement des echantillons ou de
mesures d’atténuation prescrites peut aider a éliminer ou a réduire les effets des agents
perturbateurs. 1l est important que les analyses soient effectuées par un laboratoire agréé afin
d’assurer des résultats précis et une assurance et un controle de la qualite appropriés.

La spectrométrie de masse a plasma a couplage inductif (ICP-MS) est une technique de
détection trés sensible. Dans une méthode ICP-MS, une source de plasma a couplage inductif est
utilisée pour ioniser et atomiser I’analyte, qui est ensuite séparé par un spectrometre de masse en
fonction du ratio masse sur charge (m/z). Le nombre d’ions frappant le détecteur peut étre traduit
a partir d’un signal électrique et relié au nombre d’atomes de I’analyte (United States Geological
Survey, 2013). La méthode ICP-MS peut utiliser un certain nombre de sources d’interférences
provenant d’interférences élémentaires isobariques (ou il est impossible de distinguer des ions
ayant le méme ratio nominal m/z de I’analyte d’intérét) et d’interférences d’ions polyatomiques
isobariques (ou des ions comptant plus d’un atome ont le méme ratio m/z que I’analyte d’intérét),
méme si aucune source n’est indiquée précisément pour la mesure de I’'uranium (U.S. EPA,
1994). En régle générale, la présence de niveaux élevés de matieres solides dissoutes dans un
échantillon peut interférer avec la transmission d’ions, et des interférences peuvent se produire
quand les matieres dissoutes dépassent 0,2 % (p/v) (U.S. EPA, 1994) et 0,5 % (p/v) (APHA,
1998, 2005). Ailleurs dans la documentation, il a également été mentionné que les échantillons
contenant plus de 0,1 % de sels devraient étre dilues pour la méthode ICP-MS (Pawlak et
Rabiega, 2002).

Aux fins d’analyse utilisant la fluorimétrie, les échantillons sont intégrés dans le fluorure
de sodium (U.S. EPA, 1980; USDOE, 1997) ou dans un mélange de fluorure de sodium, de
carbonate de sodium, de carbonate de potassium (Thatcher et coll., 1977a, 1977b) et sont ensuite
excités a I’aide d’un rayonnement ultraviolet et mesurés a I’aide d’un fluorimeétre. Les méthodes
fluorométriques sont sujettes a I’inférence de cations ou d’anions, que ce soit par désactivation
ou I’excitation de la fluorescence (U.S. EPA, 1980; APHA et coll., 1989; ASTM, 1997a). La
désactivation est également mentionnée dans les méthodes 1180-76 et 1181-76 comme résultat
des metaux de transition (p. ex., chrome, cuivre et manganeése) [Thatcher et coll., 1977a, 1977b).
Quand I’uranium est concentré par précipitation avec du phosphate d’aluminium, comme dans
SM 7500-U C (APHA et coll., 1989) ou U.S. EPA 908.1, les ions carbonates peuvent prévenir la
coprécipitation de I’'uranium avec le phosphate d’aluminium, (U.S. EPA, 1980). Il est important
de mentionner que la méthode SM 7500-U C, qui est une méthode de fluorimétrie, approuvée par
I’U.S. EPA se trouve uniquement dans la 17° édition des méthodes normalisées (APHA et coll.,
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1989). Dans la 23° édition des Standard Methods, la méthode SM 7500 U-C est une méthode
isotopique destinée a étre utilisée pour la mesure de I’activite radiologique.

La phosphorimétrie repose sur la qualité luminescente a longue durée de vie de I’ion
uranyle, qui peut étre excité le rayonnement ultraviolet ou la lumiére visible. Dans la
phosphorimétrie a laser pulsé, un laser pulsé agit comme source d’excitation, et I’intensité
lumineuse est mesurée (Brina et Miller, 1992). L’interférence peut provenir de diverses sources,
y compris les composés qui absorbent le rayonnement d’excitation ultraviolet (p. ex., ion
ferrique, oxyanions) ou la lumiere d’excitation visible (p. ex., chromate), la luminescence
d’acides humiques ou de produits de dégradation organiques ou de désactivation provenant
d’agents de réduction comme I’argent, le plomb, le fer (11), le manganése (1) et le thallium. En
outre, les échantillons sont d’abord incinérés par voie humide pour éliminer les impuretés
organiques avant la mesure (ASTM, 2007).

Le seuil pratique d’évaluation quantitative (NPEQ) actuel, établi par I’U.S. EPA est de
5 pCi/L (ou environ 3,33 pug/L — 7,46 pg/L) (U.S. EPA, 1991). Dans le deuxieme examen de Six
ans des National Primary Drinking Water Regulations existants, I’U.S. EPA a indiqué que
certaines évaluations du rendement et données de vérification de compétence étaient disponibles
a des niveaux égaux ou inférieurs au NPEQ actuel. Cependant, I’U.S. EPA n’a pas formulé de
conclusions ni apporté de changements au NPEQ en s’appuyant sur ces données (U.S. EPA,
2009).

7.0 Technologies de traitement

Les stratégies de gestion de I’'uranium a I’échelle municipale peuvent comprendre le
traitement de I’eau a la source ou de pratiques comme I’utilisation d’une nouvelle source, le
mélange et I’interconnexion avec un autre réseau d’approvisionnement en eau ou I’achat d’eau
d’un autre réseau d’approvisionnement en eau. Les meilleures technologies disponibles (MTD)
pour I’élimination de I’uranium dans I’eau potable sont la coagulation/filtration, I’adoucissement
a la chaux, I’échange d’ions (1X) et I’osmose inverse (Ol). De plus, I’alumine activée (AA) peut
étre efficace dans les petits réseaux. A I’échelle résidentielle, il n’existe actuellement aucun
dispositif homologué pour I’élimination de I’'uranium, mais on s’attend a ce que les techniques
IX et Ol soient efficaces.

7.1 Présence d’uranium en fonction de la qualité et de la chimie de I’eau

La présence et la distribution d’uranium ou de radionucléides dans les eaux souterraines
sont tributaires de la géologie (teneur en uranium des roches de I’aquifere) et de la géochimie.
Les taux des processus de lixiviation et de dissolution dépendent du pH, de la pression partielle
de dioxyde de carbone, de la présence d’oxygeéne dissous, du potentiel d’oxydoréduction et de la
présence d’agents complexants (Hess et coll., 1985). En général, des niveaux élevés d’uranium
se produiront plus fréquemment dans des eaux qui se trouvent dans des conditions oxiques ou
qui presentent une combinaison de potentiel d’oxydoréduction et de pH élevé. Les données
provenant de I’U.S. Geological Survey (Ayotte et coll., 2011) ont indiqué que I’uranium était
également présent dans des echantillons d’eau souterraine se trouvant dans des conditions
anoxiques et de pH faible. 1l est important également de noter que I’isotope naturel de
I’uranium 238 a longue période (99,3 % en poids) est un parent de produits de filiation
radioactifs comme le radium. Chaque produit de filiation posséde ses propres propriétés (chimie,
solubilité, mobilisation, demi-vie) différentes de celles du parent. Focazio et coll. (2001) ont
indiqué que I’uranium tend a étre moins mobile dans les eaux souterraines pauvres en oxygene et
qu’il s’adsorbe fortement aux substances humiques, tandis que le radium tend a étre plus mobile
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dans les eaux souterraines pauvres en oxygene. Par conséquent, les radionucléides parents et
leurs produits de filiation présents ensemble dans les eaux souterraines peuvent ne pas étre a des
concentrations similaires (Gilkeson et coll., 1983; Zapecza and Szabo, 1986).

La mobilité de I’'uranium dans I’environnement est en partie contrdlée par ses états
d’oxydation. Méme si I’'uranium existe dans plusieurs états d’oxydation, les formes les plus
importantes dans la nature sont U(1V) et U(VI). Dans I’état d’oxydation U(IV), I’'uranium est
présent sous la forme d’ions uraneux U**; et dans I’état d’oxydation U(V1), sous la forme d’ions
uranyle (UO,*"). La spéciation chimique de I’uranium dans les réserves d’eau est importante
pour les processus de traitement et a la réussite du traitement.

L’état d’oxydation U(IV) est le principal état d’oxydation dans les minerais d’uranium les
plus communs : uraninite (UQO) et coffinite (USiO,4). L’espece U(IV) existe sous forme de
précipités relativement insolubles et immobiles dans des conditions anoxiques ou réductrices. En
raison de I’insolubilité extréme de I’uraninite, les complexes d’hydroxyle uraneux sont
géneralement inférieurs a 0,05 pg/L et non déetectables dans les eaux naturelles (Langmuir,
1978). Toutefois, le complexe U(OH)s™ peut dépasser cette concentration dans des conditions
réductrices et a un pH supérieur a 8. Les complexes de fluorure uraneux peuvent accroitre la
solubilité de I’uraninite a un pH inférieur a 4 et dans des conditions réductrices (Langmuir,
1978).

Des données thermodynamiques (Langmuir, 1978) indiquent que les ions UO," forment
des complexes faibles qui peuvent étre présents dans les eaux avec un potentiel d’oxydation
intermédiaire et un pH inférieur a 7. Les ions UO," forment des complexes moins stables que les
complexes formés par les ions U** et UO,?* avec les mémes ligands (Langmuir, 1978; 1997).

Dans des eaux oxydées et au pH inférieur a 5, I’uranium réagit avec I’oxygene pour
former I’ion UO,**, qui a une forte tendance & former des complexes avec d’autres ions. A une
concentration type d’uranium dans les eaux souterraines de 10® M, I’uranium & I’état
d’ oxydation U(VI) forme des complexes d’hydroxyle monomériques aqueux progressifs comme
UO,0H"; UO,(OH),° (ag) €t UO2(OH) 3, qui dominent 3 a des pH supérieurs a 4. Toutefois, a une
plus grande concentration d’uranium (supérieure & 10°M), des complexes d’hydroxyle
polynucléaires comme (UO,)»(OH),?* et (UO,)s(OH)s" peuvent se former (Langmuir, 1997).
Dans la plupart des eaux naturelles, I’ion uranyle réagit facilement avec des ligands anioniques
comme le sulfate, le phosphate et le carbonate pour former des complexes. Le carbonate et le
phosphate sont des ligands importants qui influencent I’adsorption d’U(V1) et son transport dans
les eaux souterraines. A une concentration courante de 100 mg/L de sulfate et de 0,1 mg/L de
phosphate dans les eaux souterraines, des complexes U0,S0,° et UO,(HPO,),> peu solubles
peuvent se former a un pH allant jusqu’a 7 et dans une gamme de pH de 4 a 7,5, respectivement.
La silice peut former un complexe faible UO,SiO(OH)s" & un pH d’environ 6 (Langmuir, 1978).

Dans la plupart des eaux naturelles, les ions uranyle forment de solides complexes de
carbonate, qui remplacent les complexes d’hydroxyle U(VI) au-dela d’un pH de 6 et a une
pression atmosphérique de CO, de 10 bar (Langmuir, 1978). Les complexes de carbonate sont
des composés d’uranyle importants et jouent un réle significatif dans I’élimination de I’'uranium
de I’eau contaminée. Ces complexes augmentent la solubilité et la mobilité de I’uranium dans
I’eau (Jurgens et coll., 2010). Pour une pression de dioxyde de carbone (CO,) commune dans les
eaux souterraines de 102 atm., une température de 25°C et des pH légérement acides (5 & 6,5), le
carbonate d’uranium (UO,CO3’ @aq)) est I’espéce prédominante. Dans des conditions neutres ou
Iégerement alcalines (pH entre 6,5 et 7,5), la principale espéce est le complexe UO,(CO3),%, et a
des pH supérieurs & 7,5, la principale espéce est le complexe UO,(COs)s*. Les complexes
uranyle-hydroxyle comme (UO,)3(OH)s" peuvent également étre présents, mais généralement en
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faibles pourcentages, a moins que la température soit élevée ou que les eaux soient exemptes de
carbonate et aient un pH alcalin (supérieur a 10) (Langmuir, 1997; Clifford, 1999).

Des études récentes ont analysé la composition chimique d’échantillons d’eau souterraine
et ont modelisé la spéciation de I’'uranium (Bernhard et coll., 2001; Dong et Brook, 2006; Fox et
coll., 2006; Gustafsson et coll., 2009; Prat et coll., 2009; Norrstrom et Lov, 2014). Norrstrom et
Lov (2014) ont signalé la présence de deux complexes calcium-uranyle-carbonate (Ca,U0,CO5°
(aq) €t CaU0,(C0s5)3%) dans des puits forés privés et ont découvert que leur formation dépendait
de la concentration en calcium (Ca) dans I’eau. Les deux complexes représentaient de 20 a 80 %
du total des complexes d’uranium dans I’eau, avec une plage de pH de 7,2 a 7,4. D’autres
complexes observés dans la méme plage de pH étaient des complexes a charge neutre
UO,C03%4q) (jusqu’a 19 %) et UO(OH), g (jusqu’a 14 %). Une domination totale (80 &

100 %) des deux complexes calcium-uranyle-carbonate a été observee a un pH supérieur a 7,4.
Le C&zUOzCOgO(aq) neutre représentait entre 45 et 85 %:; tandis que le CaUO»(CO5)s” & charge
négative représentait entre 20 et 50 % du nombre total de complexes dans ces conditions. En
général, les complexes d’uranium non chargés représentaient entre 50 et 80 % de la quantité
totale de complexes a des pH de 6,7 a 7,8 (Norrstrom et Lol, 2014). Prat et coll. (2009) ont
également signalé que la spéciation de I’uranium était principalement les complexes
Cazuozcogo(aq) et CaUO,(CO3)s> dans une plage de pH entre 7,9 et 9 dans les puits forés dans
le sud de la Finlande. D’autres études ont permis de déterminer que les constantes de formation
pour d’autres métaux alcalino-terreux et portent a entendre que les complexes M,UO,(CO3); et
MUO,(CO3)s* (M = Mg?*, Sr** et Ba®") pourrait jouer un role important dans la spéciation et le
comportement environnemental de I’'uranium (Kalmykov et Choppin, 2000; Dong et Brooks,
2006).

L’uranium est aussi facilement adsorbé par le carbone organique dissous (COD). Artinger
et coll. (2002) donnent a entendre que I’uranyle est presque complétement sorbé par le COD a un
pH inférieur a 6. Une fraction des complexes uranyle-matiere organique dissoute (0 % a 60 %) a
été observée a des valeurs de pH variant de 6,3 a 7,2 dans des échantillons d’eau souterraine. Les
importantes variations dans les fractions des complexes organiques d’uranium ont été attribuées
a la compétition d’autres ions formant des complexes avec I’effet important des especes de
carbonate. D’autres complexes d’uranium observes aux mémes niveaux de pH étaient
U02C03O(aq) (10 & 36 %), UO,OH" (10-29 %) et UO,H3SiO, (4-11 %) et, dans une moindre
mesure, UO,(CO3)3" agq), UO2(SO4)°ag) et UOHPO, ) (Norrstrom et Lov, 2014).

7.2 Echelle municipale

L’U.S. EPA (2010) mentionne quatre principales technologies comme étant les
meilleures technologies disponibles pour I’élimination de I’uranium dans I’eau potable : la
coagulation/filtration, I’adoucissement a la chaux, I’échange d’ions et I’osmose inverse. En plus
de ces technologies, I’alumine activée, I’osmose inverse au point d’utilisation (PU) et I’échange
d’ions au PU sont définis par I’U.S. EPA (2010) comme étant des technologies convenant a de
petits réseaux.

Afin de choisir le systéme de traitement approprié pour I’élimination de I’uranium ou
d’optimiser un systeme existant, il est important que les services publics aient une bonne
compréhension des espéces d’uranium présentes dans la source d’eau. Des études indiquent que
les complexes d’uranium et leurs charges (négatives, neutres ou positives) influent sur
I’efficacité des techniques de traitement telles que la coagulation et I’adsorption (Ankomah,
1991; Bang and Meng, 2004; Fox et coll., 2006; Favre-Reguillon et coll., 2008; Norrstrom and
Lov, 2014). Norrstrom et Lov (2014) ont fait remarquer que, pour &tre en mesure de trouver des
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techniques de traitement efficaces pour I’élimination de I’uranium, il est important de mesurer
les parametres les plus cruciaux responsables de la formation des complexes d’uranium. Les
paramétres de qualité de I’eau, comme le pH, I’alcalinité et les concentrations de calcium et de
carbone organique total (COT) peuvent aider a déterminer quelles especes d’uranium dominent
dans I’eau. Pour obtenir les résultats les plus précis, le pH doit &tre mesuré sur place en méme
temps que I’échantillon est prélevé (Bachman, 1984).

Un service public devrait déterminer si la technologie de traitement existante peut
éliminer I’uranium, méme si elle n’a pas d’abord été congue a cette fin. Puisque les options
d’élimination sont parfois limitées, les gestionnaires de systémes doivent connaitre les types de
résidus (liquide ou solide) qui seront produits par chaque procédeé de traitement afin de
déterminer si le traitement sera pratique et abordable.

Au moment de choisir une technologie de traitement, les gestionnaires des services
publics doivent tenir compte des caractéristiques des déchets résiduels, y compris des
concentrations d’uranium et de co-contaminants pour pouvoir évaluer les options d’élimination
et les exigences réglementaires.

7.2.1 Options de controle

Les options de contrdle pour réduire la teneur excessive en uranium dans I’eau potable ne
produisent habituellement pas de déchets qui pourraient causer des problémes d’élimination,
n’exigent pas de formation supplémentaire de I’exploitant et sont moins colteuses
(U.S. EPA, 2016). Parmi les options de contrdle types, mentionnons la transition vers une
nouvelle source, le mélange et I’interconnexion avec un autre réseau d’alimentation d’eau ou
I’achat d’eau aupres d’un autre réseau (U.S. EPA, 2012). La transition vers une autre source peut
supposer le forage d’un nouveau puits dans un aquifére contenant de faibles concentrations
d’uranium, le scellage des zones de production d’eau contenant des niveaux élevés d’uranium ou
la localisation d’une source d’eau de surface non contaminée. Avant le changement, une
attention particuliére doit étre accordée a la qualité de I’eau de la nouvelle source pour éviter
qu’elle interfere avec le procéde de traitement existant. Des changements importants dans la
qualité de I’eau peuvent exiger de nouveaux procédés de traitement, avoir une incidence sur le
réseau de distribution et causer d’autres problemes de conformite. La transition vers une autre
source peut également étre limitée par la disponibilité de nouvelles sources, par les droits
existants relatifs a I’eau et par les colts de transport de I’eau des nouvelles sources a I’usine de
traitement.

Le mélange suppose une dilution des concentrations d’uranium dans une source
contaminée avec une autre source contenant une faible concentration d’uranium ou ne contenant
pas d’uranium. Afin de réduire au minimum la tuyauterie nécessaire pour transporter les sources
jusqu’a un point de mélange commun, il serait idéal que les sources soient proches les unes des
autres. Le mélange se produit généralement dans un réservoir de stockage ou dans un tuyau
collecteur commun et donne des concentrations d’uranium inférieures a la CMA. Tout comme
pour la transition vers une autre source, il faut porter attention a tout changement dans la qualité
de I’eau. La caractérisation de la qualité de I’eau doit étre effectuée afin d’évaluer les
changements dans la qualité de I’eau découlant du mélange et de déterminer les effets potentiels
sur les procédes de traitement existants et le réseau de distribution (U.S. EPA, 2012). Aussi, tout
changement dans la qualité de I’eau ne devrait pas causer d’autres problemes de conformite.

Au moment de I’interconnexion avec un autre réseau d’alimentation en eau, le réseau
bénéficiaire doit tenir compte d’un certain nombre de facteurs, notamment s’il y a une source
d’eau a proximité qui respecte la CMA pour I’uranium; si cet autre réseau est prét a procéder a
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une interconnexion ou a une consolidation; et si le réseau d’interconnexion peut répondre une
demande accrue (et assurer la gestion connexe des résidus) provenant des clients
supplémentaires. La qualité de I’eau provenant du réseau d’interconnexion devrait étre évaluée
afin de s’assurer que les caractéristiques de I’eau n’auront pas d’incidence sur le réseau de
distribution de I’eau. Si I’eau achetée (réseau interconnecté) est plus corrosive, cela peut
entrainer la lixiviation du plomb et du cuivre dans le réseau de distribution. Les répercussions de
I’interconnexion sur la qualité de I’eau et sur le réseau de distribution et les colts sont des
éléments a prendre en consideration dans le processus de prise de décision (U.S. EPA, 2016).

7.2.2 Coagulation/filtration classique

La coagulation/filtration classique est I’un des procédés de traitement de I’eau les plus
souvent utilisés par les grands réseaux d’alimentation en eau pour éliminer les particules et la
turbidité des sources d’eau. L élimination de I’'uranium a I’aide d’un processus de coagulation se
produit fort probablement par I’adsorption et la coprécipitation des complexes uranyle dissous
par les précipités coagulants. Les publications scientifiques indiquent que I’efficacité de
I’élimination de I’uranium est principalement affectée par le pH de I’eau et la dose de coagulant.
La dose optimale de coagulant dépend du type de coagulant et de la concentration d’uranium
dans I’eau brute (Lee et coll., 1982; Hansen et coll., 1987; Grafvert et coll., 2002; Baeza et coll.,
2006). En régle générale, les taux d’élimination de I’uranium dépassent 85 % lorsqu’on utilise de
I’alun ou du sulfate ferrique a un pH de 6,0 et 10,0. Le sulfate ferreux n’était pas aussi efficace a
un pH de 6,0 (44 %), mais son efficacité d’élimination était supérieure a 85 % a un pH 10,0 (Lee
et coll., 1982; Sorg, 1988; CH2M Hill, 2006).

Lee et coll. (1982) ont attribué la dépendance au pH de I’élimination de I’'uranium a la
stabilité et aux caractéristiques de la charge des espéces d’uranyle et des précipités d’hydroxyde
de fer et d’aluminium. A un pH de 6, la charge du complexe uranyle prédominant (UO,CO5’) et
des solides d”hydroxyde d’aluminium est neutre, ce qui leur permet de s’agglomerer. En
revanche, a un pH de 4, les charges des espéces d’uranyle prédominantes (UO,** et UO,OH") et
des solides d’hydroxyde d’aluminium sont positives. A un pH de 8, les charges des espéces
d’uranyle prédominantes (UO,[COs],* et UO,[CO3]5™) et des solides d’hydroxyde d’aluminium
sont négatives. La repulsion coulombienne empéche les complexes uranyle respectifs de se fixer
aux solides d’hydroxyde métallique, ce qui entraine une faible élimination de I’uranium a des pH
de 4 et 8. Toutefois, I’élimination importante a un pH de 10 a été attribuée a la formation et a la
fixation du complexe d’uranium (UO,)3(OH)s" aux solides d’hydroxyde métallique & charge
négative. Comme le carbonate de calcium (CaCOg3) forme des précipités a un pH de plus de 9,5,
I’appauvrissement du carbonate de I’eau peut déstabiliser les complexes uranyle-carbonate et les
forcer a s’hydrolyser en tant que complexes a charge positive (Lee et coll., 1982; Lee et
Bondietti, 1983).

Les données sur I’élimination de I’'uranium a pleine échelle sont limitées. Les
concentrations d’uranium dans I’eau brute et I’eau traitée ont été analysées pour 20 usines de
coagulation/filtration ayant utilisé des eaux de surface (17) ou souterraines (3) comme sources
d’eau potable (White et Bondietti, 1983). Une de ces usines (usine de traitement Moffat a
Denver, au Colorado) avait une concentration d’uranium de 15,8 pg/L dans 1’eau d’alimentation
et a atteint une concentration de 4 pg/L (75 % d’élimination) a I’aide d’un coagulant d’alun & un
pH de 7,5. Toutefois, les 19 usines restantes avaient moins de 10 ug/L d’uranium dans leurs
sources d’eau et peu ou pas d’uranium a été éliminé a I’aide de coagulants de fer ou
d’aluminium. Malgré les faibles niveaux d’élimination de I’uranium obtenus par ces stations de
traitement de I’eau, Lee et coll. (1982) ont indiqué qu’une dose de coagulant plus appropriée, un
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rajustement du pH de I’eau ou les deux pourraient améliorer I’élimination de I’uranium de I’eau
potable.

Une étude pilote menée a I’aide d’un systéme de clarification chimique de 1 gal/min et
d’eau de puits chargée d’uranium, avec des concentrations allant de 180 pg/L a 450 pg/L, a
rapporté une élimination de 99 % de I’uranium avec du chlorure de fer (Hanson et coll., 1987).
L’étude a permis de constater une différence dans I’élimination de I’uranium quand le pH de
I’eau a été rajusté, passant de 4 a 10. Les meilleurs taux d’élimination ont été obtenus a I’aide
d’une dose de chlorure de fer de 30 mg/L, avec I’élimination de 99 % de I’uranium a un pH de
10 (< 2 pg/L dans I’eau filtrée) et I’élimination de 81 % de I’uranium a un pH de 5,8. Les
éliminations les plus faibles ont été observées a un pH de 4 (31 %) et a un pH de 8,2 (18 %) avec
cette méme dose de chlorure de fer. L’augmentation de la dose de chlorure de fer de 30 a
90 mg/L n’a permis d’augmenter que légerement I’élimination de I’'uranium de 81 a 87 % a un
pH de 6, mais n’a pas permis d’améliorer I’élimination a un pH de 10 (Hansen et coll., 1987,
Sorg, 1988).

D’apreés les essais de floculation réalisés sur un étang d’eau contenant 83 pg d’uranium
par litre, on a observe des efficacités d’élimination de I’'uranium de 63 a 89 % et de 83 a 87 % a
des pH de 6 et 10, respectivement, avec des doses de sulfate de fer variant de 10 a 25 mg/L (Lee
et coll., 1982; Lee et Bondietti, 1983). L’elimination a augmenté avec la dose de sulfate de fer.
Toutefois, a des pH de 4 et 8, les niveaux d’élimination maximums observés étaient de 18 et
43 %, respectivement, avec une dose de 25 mg/L de sulfate de fer. Des resultats similaires ont été
signalés avec le coagulant de sulfate de fer en termes d’élimination de I’uranium dépendant du
pH de I’eau et de la dose de coagulant utilisée. L’échelle d’efficacité d’élimination obtenue était
de 57 a 93 % a I’aide d’une gamme de doses de 10 a 25 mg/L de sulfate ferreux a un pH de 10.
Toutefois, des niveaux d’élimination plus faibles ont été observés a un pH de 8 (20 %), un pH de
6 (44 %) et un pH de 4 (33 %). Avec une dose d’alun de 10 mg/L, I’efficacité de I’élimination a
été établie a 95 % a un pH de 10; a un pH de 6, le taux d’elimination a augmenté avec
I’augmentation de la dose d’alun avec une élimination de 88 % observée avec une dose d’alun de
25 mg/L. Toutefois, des taux d’élimination plus faibles de 48 % et 21 % ont été observes a des
pH de 8 et de 4, respectivement, a I’aide de cette méme dose. Bien que I’étude ait obtenu les
meilleurs resultats pour I’élimination de I’uranium a un pH de 10, la stabilité des flocs devrait
étre prise en considération. Dans la pratique, I’alun n’est pas utilisé a des pH inférieurs a 4 ou
supérieurs a 10 en raison de la solubilité accrue des solides d’hydroxyde d’aluminium (Lee et
coll., 1982).

Plusieurs limites s’appliquent au processus de coagulation classique. L’efficacité de
I’élimination de I’'uranium a I’aide du procédé de coagulation/filtration dépend des paramétres de
qualité de I’eau, en particulier le pH. Bien que I’efficacité de I’élimination de I’uranium
augmente a un pH plus élevé, celle de I’élimination de la turbidité n’augmente pas dans ces
conditions. Pour un réseau d’eau souterraine dure qui utilise un coagulant en plus de
I’adoucissement a la chaux, il peut étre préférable de réduire le pH de I’eau a 6 pour aborder les
préoccupations concernant les incrustations causees par la précipitation du calcium et du
magnésium a un pH de 10. Dans cette situation, le pH de I’eau devrait ensuite étre rajusté
(augmenté) avant son entrée dans le réseau de distribution.

Les déchets produits par une installation de coagulation/filtration comprennent a la fois
des déechets liquides et solides. Les eaux residuaires sont composées de déchets de sédimentation
et d’eau de lavage a contre-courant. Les déchets solides comprennent de la boue (avec
accumulation de radionucléides) et des matériaux filtrants (épuisés) ages. Le matériau filtrant
dure généralement plusieurs années avant qu’un remplacement soit nécessaire et il peut contenir
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des niveaux élevés d’uranium. La concentration d’uranium dans le matériau devrait étre évaluée
pour déterminer si des précautions spéciales sont nécessaires pour I’élimination des déchets
(CH2M Hill, 2005). On devrait évaluer les résidus générés par le traitement classique de
coagulation/filtration afin de déterminer s’il y a lieu de les éliminer conformément aux Lignes
directrices canadiennes pour la gestion des matiéres radioactives naturelles (MRN) (Santé
Canada, 2014). Clifford (2016a) a estime que pour 50 % de I’élimination de 40 pg/L d’uranium
dans I’eau brute, les boues séches formées contiendraient 800 pCi/g Fe(OH)s(s).

7.2.3. Adoucissement a la chaux

L’adoucissement a la chaux pour I’élimination du calcium est genéralement effectué a un
pH de 9 a 9,5, tandis que pour I’élimination du magnésium, de la chaux et du carbonate de
sodium ou de magnésium (ou les deux) sont ajoutés au-dela du point de precipitation du
carbonate de calcium en hydroxydes de magnésium (pH supérieur a 10,5). Les essais de
floculation ont permis une elimination de 85 a 90 % de I’'uranium dans I’eau potable a I’aide de
I’adoucissement a la chaux (Lee et coll., 1982). L’élimination de jusqu’a 99 % de I’uranium a éteé
observée quand des précipités d’hydroxyde de magnésium sont formés, soit a partir de
magnésium naturellement présent dans la source d’eau ou grace a I’ajout de magnésium avant
I’adoucissement a la chaux (Lee et coll., 1982; Sorg, 1988).

Des expériences en laboratoire (Lee et coll., 1982; Lee et Bondietti, 1983) ont démontré
qu’avec I’ajout de 50 a 250 mg/L de chaux seulement et a un pH entre 10,6 et 11,5, I’élimination
de I’uranium d’un étang d’eau contenant 83 ug/L pourrait atteindre 85 a 90 %. La concentration
indigéne de magnésium dans I’eau de I’étang était de 13 mg/L. Avec I’ajout de doses de chaux
de plus de 100 mg/L et de 120 mg/L de carbonate de magnésium, I’élimination de I’uranium a
augmenté, passant a 99 % a des pH de 10,6 a 11,3 pour cette eau en particulier. Les auteurs ont
conclu que les précipités d’hydroxyde de magnésium jouent un role essentiel dans I’élimination
de I’'uranium de I’eau naturelle au moyen du traitement a la chaux. On a suggéré qu’en raison de
I’appauvrissement de I’eau en carbonate a ce pH élevé, I’état chimique des especes d’uranium est
converti en hydroxyde d’uranyle (UO,)s(OH)s", qui s’adsorberait ou se coprécipiterait avec des
précipités de magnésium gélatineux. Les résultats ont aussi indiqué qu’a un pH variant entre 8,5
et 10,6, une élimination moindre de I’'uranium (de 10 a 30 %) surviendra si seuls des précipités
de carbonate de calcium ou d’hydroxyde de magnésium ont été formés au cours du processus
d’adoucissement a la chaux (Lee et coll., 1982).

Le processus d’adoucissement a la chaux peut étre colteux et impossible a utiliser pour
I’élimination de I’uranium, & moins que la réduction de la dureté de I’eau soit un objectif de
traitement simultané. La technologie d’adoucissement a la chaux exige une surveillance attentive
afin d’assurer un bon fonctionnement. L’eau traitée peut nécessiter une re-carbonatation (pour
réduire le pH) et I’ajout de produits chimiques inhibant la corrosion afin de protéger le réseau de
distribution (pour contrer la corrosivité potentiellement altérée de I’eau traitée en raison de
I’élimination de la dureté et de I’alcalinité) (U.S. EPA, 2012).

Parmi les résidus produits par I’adoucissement a la chaux, il y a les boues, I’eau de lavage
a contre-courant et le matériau épuisé. La grande quantité de résidus chargés d’uranium produits
par le processus peut avoir une incidence sur les options d’élimination et peut en compliquer le
processus. On devrait évaluer les résidus générés par I’adoucissement a la chaux afin de
déterminer s’il y a lieu de les éliminer conformément aux Lignes directrices canadiennes pour la
gestion des matiéres radioactives naturelles (MRN) (Santé Canada, 2014). Les calculs ont
indiqué que pour une élimination de 90 % a 40 pg/L d’uranium, les boues séches typiques
peuvent contenir 135 pCi/g CaCOss) (Clifford, 2016a).
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7.2.4 Echange d’ions

L’échange d’ions est un processus physicochimique dans lequel il y a un échange d’ions
dans I’eau brute avec des ions dans la phase solide d’une résine (résine anionique ou cationique).
Les résines échangeuses demontrent une certaine sélectivité pour différents ions, selon la
concentration d’ions dans la solution et le type de résine sélectionné. La capacité d’échange
d’ions et la sélectivité de la résine sont des éléments importants a prendre en considération au
moment de choisir une resine.

Les résines anioniques et cationiques ont toutes deux été évaluées et utilisées pour
I’élimination de I’uranium. Pour I’élimination de I’uranium, les résines échangeuses d’anions
échangent généralement des ions chlorure pour les complexes uranyle-carbonate a charge
négative (UO,[CO3],> et UO,[COs]5™). Les anions d’uranium sont les ions préférés par les
résines échangeuses d’anions fortement basiques, mais leur efficacité peut étre limitée quand la
concentration de sulfate dans la source d’eau est élevée. Les résines échangeuses d’anions
fortement basiques peuvent étre utilisées dans une large plage de pH. A ce titre, I’avantage
d’utiliser la résine échangeuse d’anions fortement basique est la capacité de fonctionner sans
rajustement du pH. Les résines échangeuses de cations échangent des cations UO,** contre des
ions d’hydrogéne, de sodium ou de calcium & un pH acide (moins de 5). Comme le cation UO ,**
est important seulement a un pH faible et que le processus exigerait le rajustement du pH avant
et apres le traitement, I’échange de cations n’est pas un procédé pratique de traitement de I’eau
pour I’élimination de I’'uranium (Clifford et Zhang, 1995).

La résine échangeuse d’anions fortement basiques sous forme de chlorure est tres efficace
et est considérée comme I’une des méthodes les plus rentables pour I’élimination de I’uranium,
surtout pour les réseaux d’alimentation en eau des petites collectivités (Sorg, 1988; Clifford,
1999; Clifford et coll., 2011). Parmi les facteurs ayant une incidence sur le processus d’échange
d’anions, mentionnons le pH de I’eau, la concentration d’uranium de I’eau brute, la concentration
des ions concurrents (en particulier le sulfate), le type de résine et I’alcalinité.

L’efficacité du processus d’échange d’anions pour I’élimination de I’uranium des sources
d’eau potable a été étudiée a I’aide d’un appareil de banc d’essai et de projet pilote ainsi que
d’installations de traitement a pleine échelle (Lee et coll., 1982; Lassovszky et Hathaway, 1983;
Lee et Bondietti, 1983; Hanson et coll., 1987; Jelinek et Correll, 1987; Jelinek et Sorg, 1988;
Sorg, 1988; Zhang et Clifford, 1994; Clifford et Zhang, 1995; Clifford, 1999; Gu et coll., 2004;
Phillips et coll., 2008; Malcom Pirnie, 2009).

Onze petits systéemes changeurs d’anions fortement basiques installés dans les
habitations, les écoles et les réseaux d’alimentation en eau des collectivités a plusieurs endroits
au Colorado et au Nouveau-Mexique ont été approvisionnés de différentes sources d’eaux
souterraines contenant de 22 a 104 ug/L d’uranium, des concentrations de matieres dissoutes
totales de 166 a 1 200 mg/L et des concentrations de sulfate allant de moins de 5 a 408 mg/L.
Apreés deux ans de fonctionnement continu (360 gallons par jour; 1,36 m*/jour) ou intermittent
(37 gallons par jour; 0,14 m*/jour), sept systémes ont produit de 7 900 & 62 900 volumes du lit
d’eau traitée avec des concentrations d’uranium inférieures a 1 pg/L et ont atteint des niveaux
d’élimination de I’uranium de 98,6 a > 99,9 %. Les volumes du lit les plus importants ont été
obtenus a I’aide de deux des systémes continus : 62 000 volumes du lit (99,6 % d’élimination) et
21 200 volumes du lit (99,9 % d’élimination) aprés le traitement de concentrations d’uranium
dans I’eau brute de 28 pg/L (3 mg/L de sulfate) et de 64 pg/L (124 mg/L de sulfate),
respectivement. Ces études ont démontré que les résines échangeuses d’anions fortement
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basiques présentaient une sélectivité et une capacité élevées pour I’uranium et traitaient
differentes qualités de I’eau brute pendant de longues périodes (Fox et Sorg, 1987; Sorg, 1988).

Un systeme d’échange d’anions a petite échelle composé de deux cartouches préfiltres
paralleles et de deux appareils a pression remplis d’une résine échangeuse d’anions fortement
basiques en série a été installé a I’école primaire du comté de Jefferson, au Colorado. Le systéeme
a été en mesure de traiter environ 285 000 gallons d’eau brute avec une concentration d’uranium
dans I’eau brute de I’ordre de 40 a 110 pg/L. Le premier appareil & pression a produit
continuellement de I’eau traitée avec des concentrations d’uranium inférieures a 1 pg/L au cours
de la période d’étude de six mois (Jelinek et Sorg, 1988).

Un autre systéme a petite échelle a réduit efficacement la concentration d’uranium de
jusqu’a 200 pg/L dans les eaux souterraines a 2 pg/L, avec une durée d’exécution de
85 000 volumes du lit (Tamburini et Habenicht, 1992).

Une étude a I’échelle de pilote menée au Nouveau-Mexique a I’aide de certaines résines
d’échange d’anions a éliminé de fagon constante 99 % de I’uranium contenu dans I’eau brute
(mesuré a 86 pCi/L -120 pCi alpha brut/L). Un objectif de concentration apres le traitement de
1 pCi/L d’uranium (0,7-1,5 pg/L) n’a pas été observé a 64 000 volumes du lit avec un taux de
charge de 5 gallons par minute/pi® (11,1 L/m/s) et & 33 000 volumes du lit avec un taux de charge
de 2,5 gallons par minute/pi® (5,6 L/m/s).

Les résultats d’une autre étude pilote menée en Arizona étaient en accord avec les
résultats ci-dessus. Une activité d’uranium dans les eaux brutes de 13 pCi/L (8,7 4 19,4 pg/L) a
38 pCi/L (25,3 a 56,7 pg/L) a été réduite a moins de 1 pCi/L (0,7 a 1,5 pg/L) pendant le
traitement de plus de 60 000 volumes du lit aux deux taux d’écoulement (Jelinek et Correll,
1987).

Les travaux effectues par Zhang et Clifford (1994) ont confirmé que les résines
échangeuses d’anions fortement basiques sous forme de chlorure possédaient des capacités
exceptionnellement élevées pour les complexes UO,(COs),* et UO,(COs)s*. Une résine
échangeuse d’anions fortement basiques contenant du polystyréne macroporeux et de I’amine
quaternaire présentait une grande capacité d’élimination de I’'uranium dans les eaux souterraines,
avec une dureté totale de 150 mg/L en tant que CaCQOg3, une concentration de chlorure de
47 mg/L et une concentration de sulfate inférieure a 1 mg/L a des températures variant de 20 a
24 °C. Une colonne d’essai a I’échelle pilote avec un temps de contact en f(it vide de 3 minutes a
recu de I’eau d’alimentation avec des concentrations d’uranium de 110 a 125 pg/L a un pH de
7,6 2 8,2. L’unité d’échange d’ions a traité I’eau pour en arriver a des concentrations d’uranium
inférieures a 6 pg/L, avec une durée d’exécution de 302 000 volumes du lit (478 jours). Des
concentrations d’uranium inférieures a 1 pg/L ont été observées avec des durées d’exécution de
260 000 volumes du lit (99,2 % d’elimination) et au-dela de cette durée d’exécution, les fuites
d’uranium dans I’eau traitée ont augmenté lentement a un taux de 1 pg/L par 10 000 volumes du
lit. La charge totale d’uranium sur la colonne était de 30 g/L de résine, ce qui correspond a
7,8 x 10* pCi/g de résine séche (I’équivalent de 2,21 Ib U3Og/pi° de résine d’anions). En régle
génerale, ces longues exécutions ne seraient pas utilisées dans le traitement de I’eau en raison des
problémes d’encrassement et d’élimination des déchets (Zhang et Clifford, 1994).

L’uranium et le radium se trouvent souvent a proximité I’un de I’autre parce qu’ils ont la
méme chaine de désintégration radioactive naturelle. Scott et Barker (1969), ont révélé de
nombreux cas de présence simultanée d’uranium et de radium dans les réserves d’eau. Dans une
étude pilote, un processus combiné d’échange d’ions a été évalué pour une élimination
simultanée du radium et de I’uranium des eaux souterraines (Clifford et Zhang, 1995). Le
processus utilisé était un adoucisseur d’échange d’ions modifié, dans lequel une quantité
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appropriée de résine échangeuse d’anions fortement basiques a été ajoutée a un adoucisseur
d’eau afin de réduire la concentration de radium a 25 pCi/L et celle d’uranium a 120 pg/L dans
les eaux souterraines. Les essais ont été réalisés avec des lits mixtes (mélange de résine
échangeuse de cations fortement acides et de résine échangeuse d’anions fortement basiques) et
stratifiés (couche de résine d’anions moins denses sur une résine cationique). Les lits ont été mis
a I’essai en modes d’utilisation unique et cyclique. Un lit mixte vierge (25 % de résine
échangeuse d’anions fortement basiques/75 % de résine échangeuse de cations fortement acides)
a été utilisé jusqu’a épuisement avec penétration du radium (5 pCi/L) se produisant a environ

2 100 volumes du lit, ce qui correspond aux 2 830 volumes du lit pour le lit de résine échangeuse
de cations fortement acides a lui seul; tandis que la pénétration de I’uranium (20 pg/L) n’a pas
été atteinte avant 65 000 volumes du lit, ce qui correspond a 260 000 volumes du lit avec la
résine échangeuse d’anions fortement basiques. Le lit mixte a été utilisé pendant 309 jours avec
un débit total de 135 000 volumes du lit, ce qui correspond a 540 000 volumes du lit pour la
résine échangeuse d’anions fortement basiques et une charge totale d’uranium de 40 g/L de
résine anionique. Les essais menés avec des lits mixtes de diverses profondeurs (2,5, 5 et 10 %
de résine échangeuse d’anions fortement basiques) ont montré que 5 a 10 % de résine anionique
dans un lit mixte seraient adéquats pour I’élimination combinée de I’uranium et du radium au
moyen du traitement d’adoucissement de I’eau. En géneral, les lits mixtes ont produit moins de
fuites d’uranium et de radium dans les eaux traitées que le lit stratifié quand les deux lits ont été
mis a I’essai en mode de régénération cyclique a écoulement descendant (Clifford et Zhang,
1995).

Un modeéle de prévision informatique a montré qu’une diminution de la concentration
d’uranium dans I’eau brute de 120 pg/L a 20 pg/L permettrait d’accroitre les durées d’exécution
de 300 000 volumes du lit & 815 000 volumes du lit. Cette sensibilité élevée des durées
d’exécution a la concentration d’uranium a été expliquée par le fait que I’'uranium est une espéce
tres privilégiée qui occupe une fraction importante des sites de résine a I’épuisement (Zhang et
Clifford, 1994). Des changements importants dans le pH de I’eau peuvent avoir une grande
incidence sur I’élimination de I’uranium en raison des changements apportés aux complexes de
carbonate d’uranium et a la concentration de carbonate disponible dans la source d’eau. Zhang et
Clifford (1994) ont declaré que I’élimination de I’uranium n’a pas été altéree quand le pH a été
abaissé a 5,8 a partir d’un éventail de 7,6 a 8,2. Les chercheurs ont attribué le bon rendement
inattendu & ce pH moins élevé & la conversion dans la résine de UO,CO3° (espéce dominante &
5,8) & UO,(CO3),> et UO,(CO3)s* en utilisant les ions HCO3™ présents dans I”eau
d’alimentation. Cependant, quand le pH a été reduit davantage a 4,3, la fuite d’uranium a eu lieu
immédiatement aprées le démarrage du systéme, et une colonne vierge a été complétement
épuisée a 6 000 volumes du lit, vraisemblablement & cause de la formation de UO,** (Zhang et
Clifford, 1994).

Les résines échangeuses d’anions fortement basiques classiques sont touchées par les
ions sulfate. Le modéle de simulation par ordinateur a prédit que la durée d’exécution serait
réduite de facon importante de 300 000 volumes du lit & 135 000 volumes du lit si les
concentrations de sulfate augmentaient de 0 & 64 mg/L (Zhang et Clifford, 1994). Un autre
facteur qui serait préoccupant au moment d’utiliser le processus d’échange d’ions est I’atteinte
d’un pic chromatographique, qui fait en sorte que I’ion moins privilégié sorte du lit de résine a
une concentration plus élevée que sa concentration dans I’eau brute. Comme les complexes
uranyle-carbonate possedent une grande affinité avec les résines échangeuses d’anions fortement
basiques, I’atteinte d’un pic chromatographique ne devrait pas étre une préoccupation importante
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par rapport a d’autres contaminants anioniques, comme I’arsenic. Aucun pic chromatographique
d’uranium n’a éte signalé dans la documentation.

En regle générale, quand un lit de résine est épuisé, il est régénéré avec une solution
concentrée d’ions initialement échanges a partir de la résine. En dépit de la grande affinité avec
les complexes uranyle-carbonate, la régénération des résines échangeuses d’ions peut facilement
étre réalisee avec une solution saturée de chlorure de sodium (NaCl). L’efficacité de la
récupération de I’'uranium provenant de la résine échangeuse d’anions fortement basiques dépend
en grande partie de la concentration de NaCl. En géneral, I’augmentation de la concentration de
NaCl entraine une augmentation de la récupération de I’uranium a un niveau de régénération fixe
(c.-a-d., la masse du NaCl utilisé). Le fait d’accroitre davantage le niveau de régenération au-dela
de 4 eq Cl/eg-résine (423 g NaCl/L résine) n’améliorerait pas la récupération. Zhang et Clifford
(1994) ont observé que I’ajout du NaOH a la solution régénerante de NaCl a grandement réduit
la récupération de I’uranium. Cela a été attribué a la formation de précipités d’uranium a des pH
élevés. Les précipités formes (p. ex., pyro-uranate de sodium et oxydes d’uranium) ont été
retenus dans les pores de résine ou se sont attachés a la structure de la résine et n’ont pas été
élués par le régénérant. Une réduction de I’efficacité de la régénération a également été observée
quand du NA,CO; et du NaHCOg3 ont éte ajoutés a une solution de NaCl (Zhang et Clifford,
1994).

Les résidus de traitement produits par I’échange d’ions peuvent inclure la saumure, I’eau
de lavage a contre-courant, I’eau de ringage et les résines épuisees. La quantité et la
concentration de I’uranium dans I’eau résiduaire sont propres au site et dépendent de la méthode
de fonctionnement de I’usine et du type de régéneration utilisee (U.S. EPA, 1996). La plupart des
résines échangeuses d’anions fortement basiques classiques ont une grande capacité
d’élimination de I’uranium, et les rondes de traitement peuvent durer jusqu’a un an ou plus. Les
services publics peuvent décider de régénérer le lit de résine plus fréqguemment pour produire des
régenérants contenant des niveaux moins élevés d’uranium dans le but de satisfaire aux
exigences applicables en matiére d’élimination. Clifford (1999) a indiqué qu’une durée
d’exécution cyclique variant de 30 000 a 50 000 volumes du lit serait appropriée pour
I’élimination de I’uranium de I’eau potable. Le calcul a indiqué que si I’eau d’alimentation
contient 40 pg/L, la saumure résiduelle contiendra environ 80 000 pCi/L pour une durée
d’exécution de 30 000 volumes du lit (Clifford, D.A., 2016a). Toutefois, la régénération
fréquente de la résine échangeuse d’anions fortement basiques épuisée peut entrainer une plus
grande consommation de produits chimiques et plus de déchets liquides (comme I’eau de ringage
et le régénérant épuisé) et, peut-étre, une durée de vie réduite de la résine (en raison de I’attrition
ou de la perte).

Etant donné que les longues exécutions avec la résine échangeuse d’anions fortement
basiques peuvent produire une eau résiduaire contenant des concentrations élevées d’uranium,
les services publics pourraient choisir de régénerer plus fréeqguemment que nécessaire aux fins de
I’élimination de I’uranium (c’est-a-dire aprés seulement quelques centaines de volumes du lit).
Toutefois, on a démontré que cela peut causer des problemes de corrosion (p. ex., lixiviation du
cuivre et du plomb) (Lowry, 2009, 2010) parce que I’échange d’ions réduit I’alcalinité et le pH
de I’eau traitée pendant les courtes périodes de traitement (Clifford, 1999; Wang et coll., 2010b).

Afin d’éviter des eaux résiduaires a concentrations élevées d’uranium qui ne conviennent
pas a I’élimination dans un réseau d’egout domestique, les services publics pourraient préférer ne
pas régénérer la résine épuisée. Le processus d’échange d’ions a I’aide d’une résine jetable est
moins colteux et plus facile a utiliser et a maintenir qu’un procedé qui comprend la régénération
de la résine. La resine échangeuse d’anions fortement basiques jetable n’exige pas I’équipement
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et les produits chimiques nécessaires a la régénération de la résine et ne produit pas de déchets
liquides. Le seul déchet produit par ce processus est le support epuise. Ces considérations font du
processus d’échange d’ions a I’aide d’un support jetable une option plus viable pour
I’élimination de I’uranium.

Quelques restrictions s’appliquent quand on utilise la technologie d’échange d’anions. La
résine d’échange d’ions fraichement régenérée élimine les ions bicarbonate, ce qui entraine une
diminution du pH et de I’alcalinité totale pendant I’exécution des premiers 100 volumes du lit.
Le processus réduira généralement I’alcalinité et le pH de I’eau traitée a moins de 6,5 pendant les
100 premiers volumes du lit et le pH de I’eau traitée atteindra le méme niveau que le pH de I’eau
d’alimentation aprés environ 400 volumes du lit. Il pourrait donc étre nécessaire de hausser le pH
de I’eau traitée au début de I’exécution (100-400 volumes du lit) pour éviter la corrosion et les
problemes de présence de plomb et de cuivre dans le réseau de distribution qui en découlent
(Clifford, 1999; Wang et coll., 2010b; Clifford et coll., 2011). Les résines d’échange d’anions
peuvent étre endommagées par des oxydants comme le chlore. Si la préchloration est inévitable,
la dose de chlore doit étre soigneusement contrdlée et surveillée pour que la concentration de
chlore entrant dans le systéme d’échange d’ions soit faible. L’encrassement de la résine pourrait
également étre une préoccupation si la source d’eau contient des niveaux élevés de particules, de
métaux (comme le fer et le manganése) ou de matiere organique dissoute. Pour préserver la vie
du lit, un prétraitement pourrait étre nécessaire pour éliminer ces salissures organiques et
inorganiques. L utilisation d’un prétraitement ajoutera a la complexité du systeme, augmentera
les colts et, peut-étre, compliquera I’élimination des résidus.

7.2.5 Filtration sur membrane

L’osmose inverse est un processus qui fait passer I’eau traitée (ou perméat) a travers une
membrane semi-perméable, quand une pression supérieure a la pression osmotique est exercée
sur le c6té avec la solution concentrée. Le reste de I’eau d’alimentation avec les contaminants
rejetes est déchargé sous forme d’eau résiduaire concentrée. L’efficacité du processus et la
quantité d’eau de rejet produite dépendent en grande partie de la qualité de I’eau, des propriétés
de la membrane et de la taille et de la charge des ions contaminants. Comme la présence de
résidus de chlore, de particules et d’ions entartrants (c.-a-d., calcium, baryum, fer et silice) dans
I’eau d’alimentation peut avoir des effets néfastes sur le rendement de I’osmose inverse, un
prétraitement est souvent requis pour préserver la vie de la membrane.

L’information sur I’efficacité de la technologie d’osmose inverse pour éliminer I’uranium
de I’eau potable est limitée a I’échelle municipale. Toutefois, il existe des études incluant des
évaluations pilotes et a pleine échelle de I’efficacité des unités d’osmose inverse au point
d’utilisation utilisables a I’échelle résidentielle pour I’élimination de I’uranium; ces études sont
analysées a la section 7.5.

Une étude pilote (Huxstep et Sorg, 1988) a évalué le rendement de quatre membranes
d’osmose inverse pour I’élimination de I’uranium dans les eaux souterraines avec des
concentrations moyennes de 277 a 682 ug/L. Les membranes étaient utilisées dans différentes
conditions d’exploitation (pression et récupération de I’eau) conformément aux spécifications
des fabricants. Les quatre membranes ont atteint des taux d’élimination de I’uranium de plus de
99 % pendant une période de jusqu’a 74 jours de fonctionnement intermittent du systéme. Les
concentrations d’uranium ont été réduites a 2,8 a 6,8 ug/L en moyenne.

Des membranes de nanofiltration (NF) ont été testées pour évaluer leur efficacité pour
éliminer I’'uranium de I’eau potable. Des études ont indiqué que les membranes de nanofiltration
ont rejeté efficacement (95 a 98 %) les complexes uranyle-carbonate UO,(CO3),> et
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UO,(COs);* qui se produisent le plus souvent dans les eaux naturelles (Raff et Wilken, 1999;
Favre-Reguillon et coll., 2008; Malcolm Pirnie, 2009). Une étude pilote a évalué deux
membranes de nanofiltration a feuille plate disponibles sur le marché pour éliminer I’uranium et
I’activité alpha brute dans les eaux souterraines. Les membranes ont réduit la concentration
d’uranium dans I’eau d’alimentation, qui est passée de 44 pg/L a une gamme de 1 a 2 pg/L

(95 % a plus de 98 % de rejet) quand ils étaient utilises a 30 % et 80 % de récuperation. Comme
prévu, le rejet d’ions était plus élevé quand les membranes fonctionnaient a 30 % de récupération
(Malcolm Pirnie, 2009). Des essais en laboratoire menés avec une membrane composite plate en
couches minces de nanofiltration (seuil de rétention des molécules de 150 a 300 Da) ont atteint
95 % de rejet de I’uranium a partir d’une concentration dopée dans I’eau d’alimentation de

20 pg/L, avec une concentration d’uranium dans le perméat (c.-a-d., I’eau traitée) inférieure a

1 po/L. Le rejet était attribuable aux effets de la charge entre les complexes uranyle-carbonate et
a la surface chargée de la membrane (avec une charge négative dans les deux cas) et dépend de la
force ionique (Favre-Reguillon et coll., 2008).

Malgré I’information limitée, il a été démontré que les processus d’osmose inverse et de
nanofiltration sont efficaces pour I’élimination de I’uranium de I’eau potable. Toutefois, les
inconvénients de I’osmose inverse incluent des codts plus élevés en raison de I’énergie
nécessaire pour atteindre la pression élevée requise et le prétraitement considérable pour
préserver la vie de la membrane. Un autre inconvénient est la production d’une quantité
importante d’eau de rejet (variant de 10 % a 70 %) (U.S. EPA, 2012). Les membranes de
nanofiltration peuvent éliminer I’uranium avec des exigences moins importantes en matiere
d’énergie et avec une récupération d’eau plus elevée (moins d’eau de rejet) par rapport aux
membranes d’osmose inverse. Des essais propres au site sont recommandés pour déterminer les
criteres de conception, le potentiel d’encrassement et les besoins avant et apres le traitement
quand des services publics envisagent la nanofiltration.

Les limites du processus d’osmose inverse incluent la desquamation, I’encrassement et
I’échec des membranes de méme que des colts d’énergie et en capital plus élevés. Le calcium, le
baryum et la silice peuvent causer I’entartrage et réduire I’efficacité de la membrane. Les
colloides et les bactéries peuvent causer I’encrassement. La desquamation et I’encrassement
augmenteront la chute de pression, ce qui réduira la durée de vie de la membrane et augmentera
les colts d’énergie. Des prétraitements comme I’adoucissement et la filtration a I’aide d’une
cartouche ou le nettoyage de la membrane peuvent aider a obtenir des temps acceptables de
filtration a I’aide de la membrane. Le chlore peut endommager les membranes d’osmose inverse
et le trempage devrait étre fait a I’aide de produits chimiques de déchloration ou de charbon actif
en grains. Comme I’osmose inverse élimine continuellement et completement I’alcalinité de
I’eau, elle produira sans cesse une eau au pH plus faible et augmentera sa corrosivité. Par
conséquent, le pH de I’eau ainsi traitée doit étre ajusté afin d’éviter des problemes de corrosion
dans le réseau de distribution, comme la lixiviation du plomb et du cuivre (Schock et Lytle,
2011; U.S. EPA, 2012).

Les déchets produits par les procédés de la membrane comprennent a la fois des résidus
liquides et solides. Le flux résiduel liquide est composé des eaux usées de lavage a contre-
courant provenant des membranes de prétraitement, de la saumure des membranes d’osmose
inverse ainsi que de déchets provenant des produits chimiques de nettoyage en place. Les résidus
solides sont composés des membranes épuisées avec un potentiel de contamination par les
radionucléides (U.S. EPA, 1996; 2004). La quantité et les concentrations d’uranium dans I’eau
de rejet dépendent de la concentration du contaminant dans I’eau source, du taux d’élimination et
de la fraction d’eau rejetée. Une étude pilote sur I’osmose inverse en usine a déclaré des
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concentrations d’uranium allant de 301 pg/L a 1 125 pg/L dans I’eau de rejet provenant de trois

membranes d’osmose inverse différentes. Le large éventail était le résultat de la vaste gamme de
concentrations d’uranium dans I’eau d’alimentation (154 a 682 ug/L) et des taux de récupération
de 10,4 % a 50 % des membranes individuelles mises a I’essai (U.S. EPA, 1996).

7.2.6  Alumine activée et d’autres technologies de supports adsorbants

Bien que figurant sur la liste des technologies convenant a de petits réseaux, I’alumine
activée n’est pas trées efficace pour éliminer I’uranium des sources d’eau, d’apres les résultats
d’une étude a petite échelle effectuée par I’'U.S. EPA. Les résultats ont indiqué que les durées
d’exécution n’étaient pas aussi élevées qu’avec les résines échangeuses d’anions. Au cours d’un
essai en six cycles, seulement 1 600 a 2 000 volumes du lit ont été réalisés avant d’atteindre la
percée initiale a environ 1 pg/L (1I’eau d’alimentation contenait 273 a 432 pg/L d’uranium)
(Clifford et Zhang, 1995).

Des études portant sur le charbon actif en grains (CAG) pour I’élimination de I’uranium
ont révéle que le CAG n’a qu’une capacité limitée d’élimination de I’uranium et que I’efficacité
d’adsorption dépend fortement du pH de I’eau (Lee et coll., 1982; Clifford et Zhang, 1995). Dans
un essai sur le terrain, quatre différents types de CAG ont été testés a divers niveaux de pH de
I’eau. A un pH de I’ordre de 7,8 & 8,2, tous les types de CAG ont atteint moins de 5 %
d’élimination de I’uranium a partir d’une concentration dans I’eau d’alimentation de 67 a
90 pg/L. On a observé une amélioration de I’élimination de I’uranium a un pH de 5,8, ou le
principal complexe de carbonate d’uranium non chargée UO,CO3 a été rapidement éliminé par
adsorption par le CAG. Les concentrations dans I’eau traitée ont atteint 10 pg/L a 800 a
5 000 volumes du lit et 20 pg/L a 2 500 a 8 500 volumes du lit selon le type de CAG analysé
(Clifford et Zhang, 1995). Lee et coll. (1982) ont présenté des résultats semblables en ce qui a
trait a la dépendance de I’efficacité de I’élimination par le CAG a I’égard du pH de I’eau. Un
taux d’élimination de 95 % a été obtenu a des pH inférieurs a 6,4, tandis que I’élimination la plus
basse de 1 % a été signalée pour un pH supérieur a 9,1.

Au cours des derniéres années, un certain nombre d’autres supports absorbants a usage
unique, tels que les produits a base de fer (oxyde de fer granulaire et hydroxyde de fer
granulaire), les résines échangeuses d’ions hybrides, les supports a base de titane (Metsorb G et
Adsorbsia GTO) ont été congus pour I’élimination de I’arsenic et ont démontré une capacité
d’élimination de I’uranium de I’eau potable (Katsoyiannis, 2006; Westerhoff et coll., 2008;
Yusan et Akyil, 2008; Coonfare et coll., 2010; Wang et coll., 2010a; Chen et coll., 2011a).
ArsenX™ un support de divinylbenzéne/polystyréne macroporeux, utilisait des nanoparticules
d’oxyde hydreux de fer (pour I’élimination de I’arsenic) imprégné dans une résine échangeuse
d’anions fortement basiques (pour I’élimination de I’uranium). Il a été déterminé qu’un systéeme
ArsenX™ a pleine échelle a éliminé en moyenne 33,2 pg/L d’uranium d’une source d’eau
souterraine de Californie pour en arriver a des concentrations inférieures a 0,1 pug/L a un pH de
6,9. Le systéme est composé de deux filtres a poches pour I’élimination des sédiments/particules,
suivis de deux récipients de matériaux paralleles avec résine échangeuse d’ions hybride. Les
récipients jetables ont traité 32 000 volumes du lit avec un débit moyen de 23 gallons par minute
(1,45 L/s) et un temps de contact en ft vide moyen de 8,8 minutes chacun (Wang et coll.,
2010a).

Une durée d’exécution plus longue a été obtenue au cours d’un essai RSSCT (« Rapid
Small-Scale Column Test ») qui utilisait aussi un support ArsenX™ pour réduire une
concentration d’uranium de 56 pg/L dans les eaux souterraines (Westerhoff et coll., 2008). On
n’a pas observé de concentrations d’uranium de plus de 1 pg/L, méme dans les échantillons
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recueillis au moment de la pénétration compléte de I’arsenic a 50 000 volumes du lit. Toutefois,
ArsenX™ n’est plus disponible sur le marché. Des supports hybrides d’oxyde de fer échangeur
d’anions fortement basiques sont disponibles auprés d’autres fournisseurs pour I’élimination de
I’arsenic de I’eau potable (p. ex., ResinTech, LayneRT, LeWatit). Toutefois, aucune donnée
précise sur I’élimination de I’uranium n’a été fournie pour ces supports adsorbants.

Sur un autre site de démonstration de I’arsenic de I’U.S. EPA au Nouveau-Mexique
(Coonfare et coll., 2010), deux récipients dans une configuration parallele chargés du support
adsorbant a base de fer AD-33 ont réduit une concentration moyenne d’uranium de 39,3 pg/L
dans les eaux souterraines & moins de 20 pg/L. Pendant la période d’évaluation, le débit moyen
était de 114 gallons par minute (7,2 L/s), ce qui correspond a un temps de contact en fat vide de
4,7 minutes. Pour améliorer I’élimination de I’arsenic, le pH de I’eau d’alimentation de 8,5 a 8,8
a été rajusté a un pH entre 7 et 8 a I’aide de dioxyde de carbone. Toutefois, le systeme de
traitement a connu des pertes périodiques de contréle du pH en raison de I’absence d’un
approvisionnement constant en CO,, ce qui entraine des valeurs de pH en temps réel entre 7 et 8
et de plus de 9. Des concentrations élevées d’uranium, souvent plus élevées que les
concentrations dans la source d’eau correspondante, ont été mesurées dans les eaux traitées
pendant un certain nombre d’événements d’échantillonnage, probablement en raison de la perte
de contr6le sur le pH pendant I’utilisation du systéeme (Coonfare et coll., 2010).

En général, les supports adsorbants jetables atteignent des volumes du lit plus faibles que
la résine échangeuse d’anions fortement basiques classique (Wang et coll., 2010a). Cela peut
constituer un facteur a prendre en considération au moment d’évaluer les colts genéraux et les
exigences opeérationnelles. L’efficacité des supports adsorbants est touchée principalement par
des facteurs tels que la concentration d’uranium, le pH, les anions concurrents dans lasource
d’eau et le type de support adsorbant. Chaque type de support adsorbant possede des
caractéristiques de service uniques, comme un potentiel z&ta et un point de charge nulle qui sont
lies au mateériel de base. Mesuré en millivolts (mV), le potentiel zéta est la charge qui se forme a
I’interface entre une surface solide et son milieu liquide. Le point de charge nulle est la valeur de
pH a laquelle un solide dans un milieu liquide présente une charge électrique nette de zéro a la
surface. Par conséquent, quand le pH du milieu liquide est inférieur au point de charge nulle, la
surface du solide a une charge positive. A I’inverse, quand le pH du milieu liquide est supérieur
au point de charge nulle, la surface du solide a une charge négative. Par exemple, le point de
charge nulle est d’environ 8 pour les oxydes/hydroxydes de fer (Bang et Meng, 2004; Ankomah,
1991), 5,8 pour le dioxyde de titane (Wazne et coll., 2006), et 3 pour la silice amorphe (Persello,
2000). Par conséquent, aux valeurs de pH qu’on trouve généralement dans les usines de
traitement de I’eau (entre 7 et 8), ou I’uranium existe essentiellement sous forme de UO,(CO3),*
ou UO,(CO3)s™, des éliminations importantes sont prévues seulement lorsque 1’on utilise les
oxydes/hydroxydes de fer.

L’une des principales limites de la technologie de support adsorbant est I’intégrité du
support. Certains supports peuvent se désintégrer et produire des matériaux fins, et si beaucoup
de matériaux fins sont produits, les lits des supports doivent étre lavés a contre-courant
périodiquement afin de les éliminer. Toutefois, de fréquents lavages a contre-courant peuvent
avoir des effets negatifs sur le support en raison de I’attrition (Westerhoff et coll., 2008;
Coonfare et coll., 2010). Pour certains supports, le rajustement du pH des eaux brutes a I’aide
d’un acide ou d’une base peut accroitre la capacite des supports et prolonger leur durée de vie.
Toutefois, le rajustement du pH rend I’exploitation et I’entretien du systéeme plus complexes. Le
pH de I’eau traitée devra peut-étre étre rajusté lui aussi pour éviter la corrosion dans le réseau de
distribution. De plus, il se peut que certains supports de dissolvent si le pH est trop acide ou
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basique. Comme les résines d’échange d’ions, certains supports peuvent étre régénéres, mais la
régenération ajoute également de la complexité a I’exploitation et a I’entretien du systéme, y
compris I’élimination des déchets liquides. Par conséquent, les services publics d’alimentation en
eau préferent généralement les supports jetables (Wang et coll., 2010a). Quand on utilise un
support pour éliminer plusieurs contaminants, les probléemes d’optimisation de I’élimination de
tous les contaminants peuvent étre complexes. Par exemple, I’élimination de I’arsenic a I’aide de
I’alumine activée est optimale a un pH entre 5,5 et 6. A ce pH, toutefois, I’'uranium existe sous
forme de molécule neutre et ne peut pas étre retiré aussi efficacement.

7.2.7 Autres technologies

D’autres technologies de traitement de I’eau pour I’'uranium sont a I’étude, mais elles sont
encore principalement au stade expérimental ou on ne dispose d’aucune information publiée sur
I’efficacité de leur application a grande échelle.

7.2.7.1 Autres technologies des membranes

Un procédé d’ultrafiltration améliorée par des polyélectrolytes avec modifications par
ligands (LM-PEUF) utilise des ligands organiques qui complexent sélectivement les ions cibles
et les lie par voie électrostatique au polymeére cationique, ce qui produit un filtrat avec une faible
concentration de I’ion cible. De nombreux ligands inorganiques forment des complexes avec les
métaux en solution aqueuse. Les complexes carbonatés d’U(VI) anionique multivalent, comme
I”U0,(CO3)s*, présentent un intérét particulier pour les études sur I’utilisation de la PEUF avec
ligands inorganiques (ILM-PEUF) pour I’élimination de I’uranium. Lors d’expériences en
laboratoire, on a montré que les membranes ILM-PEUF pouvaient éliminer I’uranium (p. ex.,
élimination > 99,6 % pour les concentrations de 0,1 mM a moins de la limite de détection de
0,355 uM d’uranium), a I’aide de polyélectrolytes et de carbonates (Roach et Zapien, 2009).

Dans le procedé de distillation membranaire a contact direct (DCMD), un autre type de
procédé membranaire, utilisant I’eau saline, contenant les contaminants d’intérét, circule d’un
coté d’une membrane poreuse hydrophobe, tandis qu’un courant d’eau plus froide s’écoule de
I’autre c6té pour condenser directement I’eau du perméat (Yarlagadda et coll., 2011). Une étude
ayant porté sur le DCMD a fait état d’un taux de rejet supérieur a 99 % d’uranium, aux
concentrations de 10 a 400 pg/L, provenant d’une eau saumatre synthétique.

7.2.7.2 Adsorption par le dioxyde de titane

Une nouvelle forme de dioxyde de titane nanocristalline a été utilisée pour traiter les eaux
souterraines contaminées par I’uranium. L’adsorbant pouvait réduire les concentrations
d’uranium de 5,2 et 0,7 mg/L a moins de 10 pg/L pour atteindre environ 8 000 et
11 000 volumes du lit, respectivement. L’étude a montré une capacité moindre du dioxyde de
titane a éliminer I’'uranium de I’eau en présence de carbonate inorganique a un pH supérieur
a 6,0. Les auteurs ont conclu que I’élimination moindre de I’uranium en présence de carbonate
n’était pas due a la concurrence du carbonate et de I’uranium pour le site d’adsorption, mais
plutdt a la complexation aqueuse de I’U(V1) avec du carbonate inorganique. Le dioxyde de titane
nanocristallin présentait une capacité d’adsorption quatre fois supérieure a la capacité du dioxyde
de titane disponible sur le marché (Wazne et coll., 2006).

7.2.7.3 Adsorption par la clinoptilolite

Plusieurs auteurs ont évalué la faisabilité de I’utilisation de la clinoptilolite naturelle pour
éliminer I’uranium de I’eau potable (Akyil et coll., 2003; Aytas et coll., 2004; Camacho et coll.,
2010). Camacho et coll. (2010) ont constaté que le rapport silice/alumine pour la clinoptilolite
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spécifique testée dans leur étude (Si/Al = 5,0) présentait des charges négatives relativement
élevées, attirant ainsi les especes d’hydroxyde d’uranium (V1) chargées positivement dans I’eau.
L’étude a montré que la clinoptilolite naturelle peut absorber efficacement I’uranium de I’eau a
differentes valeurs de pH et a différentes concentrations d’uranium. L élimination maximale de
I’uranium de 95,6 % a été atteinte a une concentration initiale d’uranium de 5 mg/L et & un pH
de 6,0. L adsorption minimale (non rapportée) a été observée a un pH de 9,0 (Camacho et coll.,
2010). Une étude a indiqué que la zéolite enduite d’oxyde de manganese adsorbe efficacement
I’U(V1) a partir d’une solution aqueuse (Han et coll., 2007). La capacité d’adsorption dépendait
fortement du pH initial, de la concentration de I’uranium dans I’eau d’alimentation et de la
présence d’ions concurrents tels que Cu(ll) et Zn(ll).

7.3 Gestion des résidus

Pour évaluer les options d’élimination et les exigences réglementaires, les réseaux
doivent caractériser les eaux résiduaires générees en tenant compte de la technologie de
traitement utilisée, des caractéristiques de I’eau a la source, y compris la concentration
d’uranium dans I’eau brute, la présence simultanée d’autres isotopes radioactifs et les
concentrations d’autres contaminants dans les résidus de déchets. Les technologies de traitement
produisent une variété de résidus de déchets solides (p. ex., résines épuisées, milieux filtrants
usés, membranes usées, boue) et de résidus de déchets liquides (p. ex., saumure, eau de lavage a
contre-courant, eau de rincage, flux de neutralisation acide, concentrés). Les caractéristiques et la
concentration d’uranium dans les résidus varient en fonction de la technologie de traitement
utilisee et de son efficacité (p. ex., fréquence de remplacement du milieu, de régenération et de
lavage a contre-courant des filtres). Les services publics devraient effectuer des essais pilotes des
technologies de traitement pour déterminer, entre autres, le calendrier de régénération lorsqu’ils
utilisent la technique 1X, ainsi que les résidus de déchets connexes. Malgré le fait que I’uranium
émet continuellement de faibles niveaux de rayonnement, la radioactivité peut varier dans les
résidus générés en raison des facteurs énumérés ci-dessus, et il peut donc étre nécessaire de
prendre des mesures spéciales lorsqu’une telle eau résiduaire est traitée, stockee, éliminée ou
transportée. Les exploitants peuvent avoir besoin d’une formation spéciale pour traiter ces
résidus.

On devrait évaluer les résidus générés par les installations de traitement de I’eau potable
afin de déterminer s’il y a lieu de les éliminer conformément aux Lignes directrices canadiennes
pour la gestion des matiéres radioactives naturelles (MRN) (Santé Canada, 2014). On devrait
aussi consulter les autorités compétentes pour ce qui est de I’élimination des déchets liquides et
solides résiduels provenant du traitement de I’eau potable contenant des radionucléides. Une liste
des organisations provinciales et territoriales de réglementation de la radioprotection se trouve a
https://www.canada.ca/fr/sante-canada/services/sante-environnement-milieu-
travail/radiation/comite-radioprotection-federal-provincial-territorial.html.

Un outil en ligne est également offert pour estimer I’efficacité de I’élimination des
radionucléides et des co-contaminants de I’eau potable et pour estimer la concentration
radioactive dans les déchets résiduels (U.S. EPA, 2005). On ne s’attend généralement pas a ce
que les appareils au point d’utilisation a I’échelle résidentielle contiennent suffisamment de
radioactivité pour justifier le recours a des précautions spéciales de la part des habitants des
lieux.
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7.4 L’uranium dans le réseau de distribution

L’accumulation d’uranium dans la tuyauterie du réseau de distribution peut se produire et
est influencée par divers facteurs, y compris la concentration d’uranium, le matériel du tuyau, la
cooccurrence de fer et de manganese dans les dépdts de toutes les canalisations, le pH et des
conditions d’oxydoréduction dans le réseau de distribution.

Des études ont évalué I’accumulation de plusieurs contaminants inorganiques et isotopes
radioactifs dans les réseaux de distribution d’eau potable (Friedman et coll., 2010; Lytle et coll.,
2014). Lytle et coll. (2014) ont découvert que les concentrations totales d’uranium dans les
échantillons de solides (dépdts a I’échelle des tuyaux et solides dans les prises d’eau) recueillis
aupres de 12 services publics d’alimentation en eau différents étaient comprises entre 0,9 pCi/g
et 17 pCi/g (la concentration estimée variait entre 0,6 et 25,3 ug/g). Les auteurs ont indiqué que
I’uranium était le plus petit élément contribuant a la somme totale de radioactivité (somme de
I’activité alpha globale, béta globale, du radium, du thorium et de I’uranium) dans tout
échantillon individuel de solides. Les isotopes 224U ont été la fraction dominante du total
d’uranium, avec des niveaux variant entre 0,4 et 9 pCi/g (moyenne de 3,8 pCi/g [2,5 a 5,7 pg/g]).
L’isotope **U a été le deuxiéme isotope le plus abondant avec une concentration variant entre
0,3 et 5,5 pCi/g (moyenne de 1,9 pCi/g [1,3 a 2,8 ug/g]). Le troisieme isotope d’uranium le plus
abondant était I’isotope *°U, avec des concentrations variant entre 0 et 3 pCi/g (moyenne de
0,6 pCi/g [0,4 & 0,9 pg/g]). Dans la plupart des échantillons, I’isotope *°U a été mesuré & la
limite de détection (non déclaré). La répartition des isotopes 22234U, 228U, 25U et 28U par
rapport au total d’uranium était de 60 %, 30 %, 9 % et 1 %, respectivement.

L’uranium peut pénétrer dans les réseaux de distribution d’eau potable sous forme
soluble ou insoluble. Friedman et coll. (2010) et Lytle et coll. (2014) ont signalé que les facteurs
ayant la plus forte influence sur I’accumulation d’uranium dans le réseau de distribution
semblent étre la concentration d’uranium dans I’eau et la cooccurrence de solides de fer et de
manganése dans les dépots en couches dans les tuyaux du réseau de distribution. Parmi les
12 constituants inorganiques étudiés par Freidman et coll. (2010), I’'uranium était le huitiéme
élément trace le plus concentré présent dans les échantillons de dépbts en couches, avec une
concentration médiane de 0,95 ug/g (0,0001 % en poids). Des concentrations d’uranium
supérieures a 15,5 pg/g (environ 0,002 % en poids) ont été mesurées dans des échantillons de
dépbt en couches provenant des tuyaux comme des tuyaux non doublés en fonte, en acier et en
acier galvanisé qui ont été exposés a des concentrations d’uranium de 0,4 a 110 pg/L dans les
eaux traitées et qui présentaient une prépondérance de fer ou de manganese dans les couches de
dépbts. La plus forte concentration d’uranium accumulée de 113 pg/g (0,01 % en poids) a éte
mesurée dans des couches de dépbts formés sur un tuyau en polyéthyléne haute densité (PEHD).
Le spécimen de tuyau a été exposé a de I’eau avec une concentration moyenne d’uranium de
110 pg/L pendant une période de huit ans et présentait une épaisse couche de depét riche en
manganése (Friedman et coll., 2010). De méme, Friedman et coll. (2016) ont fait état d’un faible
niveau d’uranium présent dans les solides recueillis lors du ringage des bornes d’incendie. La
masse des solides recueillis se situait entre 4,36 g et 21,6 g. La masse totale d’uranium mesuré
dans les solides variait de 1,0 pug a 14,0 pg (0,00001 a 0,0001 % en poids). D’apreés ces résultats,
I’accumulation d’uranium dans les réseaux de distribution n’est pas considérée comme
importante par rapport a d’autres éléments communs de la matrice, notamment le fer, le
manganeése, le calcium et I’aluminium.

L’uranium a I’état d’oxydation U(V1) [prévalent dans I’eau chlorée] (Friedman et coll.,
2010) peut se preécipiter et s’adsorber dans les solides (p. ex., sous-produits de la corrosion) ou
les sédiments ou peut s’accumuler dans un biofilm (Dodge et coll., 2002; O’Loughlin et coll.,
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2003; Shuibo et coll., 2009; Peng et Korshin, 2011; Lytle et coll., 2014; Stewart et coll., 2015).
Les minéraux ferreux, y compris ceux associés a la corrosion du fer dans les conduites
principales d’eau potable, présentent une forte tendance & adsorber et accumuler I’'uranium
(Schock et coll., 2005; Lytle et coll., 2014). Au cours d’expériences menées en laboratoire,
Dodge et coll. (2002) ont étudié I’association de I’uranium avec les formes cristallines et
amorphes des composés d’oxyde de fer couramment formés sur des surfaces en acier corrodées.
Les auteurs ont indiqué que I’U(VI) adsorbé et coprécipité avec les oxydes de fer a des
concentrations allant de 4,8 pg /mg (0,5 % en poids) de rouille verte (mélange d’hydroxydes de
fer/ferreux) a 6,8 pg/mg (0,7 % en poids) de minéral 1épidocrocite [y-FeO(OH)] (Dodge et coll.,
2002). Toutefois, O’Loughlin et coll. (2003) ont observé qu’une rouille verte pourrait réduire
I’U(VI) ade I’'U(IV) et immobiliser I’uranium sous forme de nanoparticules enchevétrées (UO,).

Une élimination inefficace du fer de I’eau brute contenant de I’uranium pourrait entrainer
le passage de particules contenant des radionucléides directement dans le réseau de distribution
(Shock et coll., 2005). Il a été mentionné que I’uranium migre dans I’eau souterraine sous forme
de nanoparticules ou de colloides extrémement petits de composition variable comme les
phosphates, les oxyhydroxydes de fer, les minéraux argileux ou les minéraux argileux recouverts
de fer (De Putter et coll., 2002; Painter et coll., 2002; Wieland et coll., 2004). Ces petites
particules sont une source de préoccupation potentielle dans I’eau potable étant donné qu’elles
peuvent passer a travers le processus de traitement et s’accumuler dans le réseau de distribution
(Schock et coll., 2005).

Etant donné que les phosphates peuvent former des précipités chimiques avec un éventail
de métaux oxydeés (Friedman et coll., 2010), la formation des phases cristallines d’uranyle-
phosphate est aussi un mécanisme d’accumulation potentielle de I’'uranium dans le réseau de
distribution (Arey et coll., 1999; Dodge et coll., 2002; Fuller et coll., 2002). Il a été démontré que
I’hydroxyapatite, un dép6t minéral de phosphate commun qui se forme dans les systemes
d’approvisionnement en eau potable, adsorbe les complexes d’uranyle insolubles, ce qui entraine
la formation de plusieurs composés insolubles tels que I’autunite, la meta-autunite et la
phosphuranylite (Fuller et coll., 2002). Peng et Korshin (2011) ont découvert que I’'uranium est
associé aux fractions mobiles (31,2 %), organiques (22,6 %) et de carbonate (16,2 %) des
couches de corrosion et qu’environ 50 % de I’uranium se trouvait dans la fraction dissoute. Les
contributions notables des fractions organiques (22,6 %) de I’uranium pourraient indiquer que les
biofilms et la matiere organique naturelle dans le réseau de distribution jouent un réle important
dans I’accumulation d’uranium (Peng et Korshin, 2011). Une étude précédente a révélé que la
calcite (CaCOs3) et d’autres minéraux de carbonate solides absorbent fortement I’uranium. Ces
minéraux sont communs dans les couches de dépdts de corrosion et en particulier dans les
solides des prises d’eau (Rihs et coll., 2004).

La mobilisation de I’uranium des couches de dépdts des tuyaux pourrait étre initiee par
plusieurs facteurs, y compris les parameétres de qualité de I’eau, comme les variations du pH
(uranium sorbé), un changement dans les conditions d’oxydation qui pourraient oxyder un U(1V)
immobilisé pour en faire une espece U(V1) soluble, la transformation microbienne de I’oxyde de
fer ou du substrat d’oxyhydroxyde (Schock et coll., 2005). La présence de phosphate dans I’eau
peut faire concurrence a I’U(V1) pour les sites en surface sur les oxydes de fer ou aux sites de
surface du fer pour la coordination de I’'U(V1) en formant des complexes U(V1)-phosphate
aqueux. Ces effets réduisent I’adsorption d’U(V1) sur les oxyhydroxydes de fer et peuvent
entrainer leur mobilisation (Cheng et coll., 2004; Schock, 2005; Friedman et coll., 2010).

Friedman et coll. (2010) ont signalé une masse d’uranium estimative de 0,56 Ib
accumulée sur une longueur du tuyau de 100 milles (pour un diamétre de tuyau de 12 pouces).
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Les auteurs ont mentionné que, en théorie, 60 % a 85 % des dépdts en couches devraient étre
rejetés pour dépasser la norme de qualité de I’eau potable de I’U.S. EPA pour I’uranium, qui est
de 30 pg/L.

75  Aléchelle résidentielle

Dans les cas ou on souhaite eliminer I’'uranium au niveau résidentiel, par exemple quand
I’eau potable d’une résidence provient d’un puits privé, un dispositif résidentiel de traitement de
I’eau potable peut étre une option pour réduire les concentrations d’uranium dans I’eau potable.

Santé Canada ne recommande pas de marques particuliéres de dispositifs de traitement de
I’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 la NSF International (NSF) et de I’ American National Standards Institute (ANSI).
Ces normes visent a préserver la qualité de I’eau potable en aidant a assurer I’innocuité des
matériaux et I’efficacité des produits qui entrent en contact avec elle. Les organismes de
certification garantissent qu’un produit est conforme aux normes en vigueur et doivent étre
accrédités par le Conseil canadien des normes (CCN). Au Canada, les organisations suivantes
ont été accréditées par le CCN pour pouvoir certifier que les dispositifs et les matiéres respectent
les normes de la NSF/ANSI (CCN, 2018) :

J Groupe CSA (www.csagroup.org);

NSF International (www.nsf.org);

Water Quality Association (www.wqa.org);

UL LLC (www.ul.com);

Bureau de normalisation du Québec (www.bng.qc.ca); et

International Association of Plumbing & Mechanical Officials (www.iapmo.org);

La liste a jour des organismes de certification accrédités peut étre obtenue auprés du CCN
(2018).

Bien qu’il n’y ait pas de dispositifs de traitement résidentiel certifiés pour la réduction de
I’uranium dans I’eau potable, il existe plusieurs technologies de traitement qui peuvent étre
efficaces pour I’élimination de I’uranium a I’échelle résidentielle. Les données disponibles
examinées dans les sections 7.2.4 et 7.2.5 portent a croire que I’échange d’ions ou I’osmose
inverse sont efficaces et peuvent permettre d’atteindre des concentrations d’uranium dans I’eau
traitée inférieures a la CMA dans I’eau potable de la résidence.

Le choix du systeme de traitement le plus efficace pour un ménage dépendra d’un
éventail de facteurs, y compris la concentration d’uranium et d’autres parameétres tels que la
dureté, I’alcalinité et le fer et les sulfures présents dans I’eau source.

Un projet de démonstration d’une technologie (Lewis et coll., 2007) a évalué I’efficacité
d’une osmose inverse au point d’utilisation pour I’élimination de I’arsenic, des nitrates et de
I’uranium dans neuf résidences participantes. Le processus de traitement consistait a utiliser des
adoucisseurs d’eau au point d’entrée et une unité d’osmose inverse au point d’utilisation.
L’adoucissement de I’eau source a été réaliseé en tant que prétraitement pour satisfaire aux
exigences en matiére de qualité de I’eau d’alimentation pour I’unité d’osmose inverse. L’unité
d’osmose inverse au point d’utilisation se composait d’un préfiltre et d’un module d’osmose
inverse avec un élément a membrane composite semi-perméable en couches minces. Les unités
d’osmose inverse au point d’utilisation ont pu produire jusqu’a 35,5 gallons par jour
(0,13 m*/jour) d’eau de perméat et ont permis une récupération de 37 %. L uranium a été
éliming, passant de 23,4 a 31 pg/L dans I’eau brute & moins de 0,1 pg/L dans 1’eau traitée.
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Huikuri et coll. (1998) ont évalué un petit systéme commercial d’osmose inverse au point
d’entrée pour I’élimination simultanée de I’uranium et de la salinité de I’eau d’un substrat
rocheux approvisionnant une résidence privée. Pendant une période de huit mois, la membrane
composite d’osmose inverse spiralée en couches minces (100Da) a éliminé plus de 99 % de
I’uranium, dont les concentrations dans I’eau d’alimentation étaient de 90 ug/L.

Les systemes d’osmose inverse sont congus pour étre installés au point d’utilisation, car
de grandes quantités d’eau d’arrivée sont nécessaires pour obtenir le volume requis d’eau traitée,
ce qui n’est pas pratique en général pour des systemes de traitement résidentiels destinés au point
d’entrée. Les systemes d’Ol doivent étre installés au point d’utilisation seulement, car I’eau
traitée peut étre corrosive pour la plomberie. Il est possible que les consommateurs doivent
prétraiter I’eau brute pour réduire I’encrassement de la membrane et en prolonger I’utilisation.

Les systemes d’échange d’ions pour usage résidentiel sont habituellement congus et
fabriqués pour étre installés au point d’entrée par les fournisseurs ou les détaillants de systémes
de traitement de I’eau potable. Santé Canada recommande fortement que les produits chimiques
et les composants utilisés dans ces systemes de traitement soient certifiés conformes a la norme
NSF/ANSI 60 (NSF/ANSI, 2017a), 61 (NSF/ANSI,2017b) et 372 (NSF/ANSI, 2016). Les
systemes d’osmose inverse sont couverts par la norme NSF/ANSI 58 (NSF/ANSI, 2017c).

Avant d’installer un appareil de traitement, il faut faire analyser I’eau afin de déterminer
sa chimie générale et de Vérifier la présence et la concentration d’uranium. Il faut faire analyser
régulierement I’eau pénétrant dans I’appareil de traitement, de méme que I’eau préte au débit, par
un laboratoire certifié afin de s’assurer que I’appareil en question est efficace. La capacité
d’élimination des dispositifs de traitement diminue avec le temps et I’utilisation, et il faut les
entretenir ou les remplacer. Les consommateurs devraient vérifier la longévité prévue des
composants de leur dispositif de traitement, conformément aux recommandations du fabricant, et
veiller & leur entretien au besoin.

8.0 Cinétique et métabolisme

La majorité de I’uranium (> 95 %) qui pénétre dans I’organisme ressort dans les matiéres
fécales plutdt que d’étre absorbé (ATSDR, 2013). L’uranium absorbé par les intestins, les
poumons ou la peau entre dans la circulation sanguine et est ensuite rapidement déposé dans les
tissus (principalement les reins et les 0s) ou excrété dans I’urine (Priest, 2001; Dublineau et coll.,
2005).

8.1  Absorption

Les études menées sur les humains et les animaux montrent que I’absorption d’uranium
par toutes les voies d’exposition est généralement trés faible (Arzuaga et coll., 2015). D’apreés les
études réalisées sur des animaux, I’intestin gréle est le site d’absorption apres une exposition par
voie orale, avec une absorption trés faible ou nulle dans la cavité buccale, I’estomac et le gros
intestin (LaTouche et coll., 1987; Dublineau et coll., 2005; Konietzka, 2015).

Dans les études sur les humains, les valeurs d’absorption gastro-intestinale de I’uranium
par des adultes calculées en fonction des excrétions d’uranium dans I’urine et les matieres
fecales, variaient de moins de 0,1 a 6,5 % (estimation centrale de 1 & 1,5 %) (Hursh et coll.,
1969; Wrenn et coll., 1989; Harduin et coll., 1994; Leggett et Harrison, 1995; Karpas et coll.,
1998; Limson Zamora et coll., 2003; Anke et coll., 2009; Konietzka, 2015). L absorption a
montré une forte variabilité chez une méme personne et d’une personne a I’autre et était
influencée par la solubilité des composés, avec des valeurs d’absorption gastro-intestinale
estimees a 0,2 % pour les composés insolubles et 2 % pour les composés hexavalents solubles
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(Hursh et coll., 1969; Wrenn et coll., 1985, 1989; Bhattacharya et coll., 1989; Harduin et coll.,
1994; Leggett et Harrison, 1995; Karpas et coll., 1998; Limson Zamora et coll., 2003; Anke et
coll., 2009; CIRP, 2012; Konietzka, 2015). L’état de jeline avait également une incidence sur
I’absorption chez les adultes. Chez les sujets humains (2 volontaires ayant ingéré des aliments
et 4 ayant jené; les personnes qui ont fait I’objet d’essais & jeun n’étaient pas les mémes
personnes qui avaient fait I’objet d’essais apres ingestion d’aliments), le jedine nocturne avant
I’apport en uranium augmentait I’absorption gastro-intestinale de 0,5 % (absence de jelne) a
environ 2 % (variant de 0,5 a 5 %) (Bhattacharyya et coll., 1989).

De la méme fagon, I’absorption gastro-intestinale chez les animaux augmentait avec la
solubilité du composé d’uranium utilise, le nitrate d’uranium tres soluble étant le composé le
plus facilement absorbé (Sullivan, 1980b; Leggett et Harrison, 1995; Konietzka, 2015). La
quantité d’uranium absorbée par le tractus gastro-intestinal des animaux variait de 0,06 a 4,5 %
et dépendait des especes testées, avec une augmentation du lapin (0,06 %) au rat/a la souris
(< 0,1%), au hamster (0,8 %), au chien (1,5 %) et au babouin (4,5 %) (Sullivan, 1980a;
Harrison et Stather, 1981; Larsen et coll., 1984; Wrenn et coll., 1985; La Touche et coll., 1987).
Le jene augmentait les valeurs d’absorption chez les babouins et les souris, qui passaient de
0,51 % et 0,069 % (absence de jeline) & 4,5 % et 0,8 % (jelne), respectivement, tandis que le
jedne a plus que doublé I’absorption gastro-intestinale chez des rats Sprague-Dawley (nourris
0,07 % par rapport a jetine 0,17 %) (Sullivan et coll., 1986; La Touche et coll., 1987;
Bhattacharyya et coll., 1989; Konietzka, 2015). La Touche et coll. (1987) ont déterminé que les
rats Wistar présentaient également un apport plus élevé en uranium par gavage apres un je(ne de
12 heures, mais que le fait de les nourrir 2 heures aprés le gavage réduisait également
I’absorption gastro-intestinale. L’effet du fer et du jeline sur I’absorption a aussi été étudié.
Quand des rats qui avaient je(iné ont été gaves avec du nitrate d’uranium seul ou en combinaison
avec du fer ferrique (agent oxydant) ou du fer ferreux (agent réducteur), on a observé une
augmentation importante de I’absorption chez les rats qui avaient je(iné seulement et chez les
animaux qui avaient jeliné et auxquels on a donné du fer ferrique (absorption 100 fois plus
élevée). Cette différence observée peut étre liée a I’état d’oxydation de I’uranium puisque
I’U(VI) soluble est plus facilement absorbé que I’U(1V) insoluble (Sullivan et coll., 1986).

Des études sur les humains réalisées par Limson Zamora (2002a, 2002b, 2003) ont
montré que I’age n’a aucun effet sur I’absorption par I’entremise de I’eau potable chez les
adultes (de 21 a 87 ans) ou les adolescents (de 13 a 17 ans), tandis que Leggett et Harrison
(1995) ont constaté que I’age n’a aucun effet sur I’absorption chez les sujets > 5 ans par le
régime alimentaire ou I’eau potable. Les deux etudes ont utilisé la teneur en uranium dans I’urine
pour calculer I’absorption. Les données sur I’absorption chez les nourrissons et les jeunes enfants
sont rares. Chen et coll. (2010, 2011b), a I’aide d’échantillons de cendre d’os, ont déterminé que
la valeur d’absorption pour les nourrissons était environ quatre fois plus élevée que celle des
adultes (9,3 % comparativement a 2,1 %) pour I’uranium, tandis que les jeunes enfants (de 1 a
7 ans) et les enfants (de 7 a 18 ans) affichaient des valeurs d’absorption de 5 et 3 %,
respectivement. La Commission internationale de protection radiologique (CIRP, 2012) a estime
que les valeurs d’absorption par voie orale étaient de 4 % pour les nourrissons et de 2 % pour les
enfants &ges de > 1 an d’apreés les donneées sur les humains adultes et les études sur les animaux.
L’estimation de I’absorption par les enfants faite par le CIRP est comparable a sa valeur
d’absorption par les adultes de 2 % pour les composés d’uranium solubles (CIRP, 2012). Un taux
d’absorption gastro-intestinale plus faible lié & I’age est appuyé par les études sur les animaux
qui ont montré que I’absorption a partir de I’intestin diminuait progressivement avec
I’augmentation de I’age, pour s’approcher des valeurs adultes au sevrage, et que les rats
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nouveau-nés gavés avec de I’hexahydrate de nitrate d’uranyle 2**U avaient une absorption
d’uranium accrue comparativement aux animaux adultes (Sullivan, 1980a, 1980b, Sullivan et
coll., 1986; CIRP, 1995).

Les valeurs d’absorption chez les humains étaient indépendantes de la masse atomique
d’uranium (**U par rapport & “**U), de la durée de I’exposition, de I’apport total en uranium et
de la répartition de I’apport entre les aliments et I’eau (Conseil national de recherches Canada,
1999; Limson Zamora et coll., 2002a, 2002b, 2003). Cependant, une étude récente (Lariviére et
coll., 2013) réalisée a I’aide d’échantillons de cendres d’os provenant de sept régions dans
I’ouest du Canada semble indiquer que la valeur d’absorption gastro-intestinale est élevée quand
I’apport en uranium provient principalement de I’eau potable (3 %) plutdt que de la
consommation d’aliments seulement (0,9 %). Limson Zamora et coll. (2002a, 2002b et 2003) ont
conclu que le sexe des individus exposés n’a aucun effet sur I’absorption (avec des médianes de
1 % pour les femelles et de 0,7 % pour les males; p = 0,13 dans le test de Kruskal-Wallis) tandis
que Anke et coll. (2009) ont constaté des différences mineures dans I’absorption d’uranium selon
le sexe, avec des valeurs d’absorption de 6,5 % et 5,6 % pour les femelles et les males,
respectivement. Dans les études sur les animaux, I’absorption d’uranium était indépendante de la
masse atomique d’uranium utilisée, de la spéciation chimique de I’uranium lorsqu’il est ingéré
avec de I’eau, du sexe de I’animal et de la concentration d’uranium dans le régime alimentaire
(Sullivan, 1980a; Wrenn et coll., 1985; Frelon et coll., 2005; Konietzka, 2015). Chez les rats, le
taux d’absorption de I’uranium était aussi indépendant de la souche testée (Konietzka, 2015).

8.2 Distribution

Quelle que soit la voie d’entrée, I’'uranium absorbé peut étre présent dans tous les tissus
humains, mais il se dépose de préférence dans les reins et surtout les os dans les jours suivant
I’absorption (ATSDR, 2013). La quantité d’uranium déposée dans les tissus est proportionnelle a
I’apport en uranium et est fortement liée a la concentration d’uranium dans I’eau potable pour les
0s, les reins et le foie (Wrenn et coll., 1985; Lariviére et coll., 2007, 2013; Dublineau et coll.,
2014; Poisson et coll., 2014b). Les os sont également le lieu de stockage a long terme de
I’uranium (Wrenn et coll., 1985) et I’uranium se dépose par préférence sur les 0s en croissance
(Austin et coll., 2000; Bourgeois et coll., 2015), ce qui résulte en une croissance des 0s qui
recouvre rapidement I’uranium dépose en surface (Austin et coll., 2000). Les études animales
indiquent que la dose et la durée de I’exposition sont des considérations importantes en ce qui a
trait a la rétention dans les os. L uranium contenu dans des pastilles sous-cutanées implantées a
doses élevées (pendant jusqu’a 18 mois) chez des rats se dépose continuellement dans les os
(créne et tibia), alors que I’uranium contenu dans des pastilles sous-cutanées implantées a faibles
doses atteint un état stationnaire semblable a celui des reins (Pellmar et coll., 1999). Des études
sous-chroniques chez des lapins exposés a I’uranium dans leur eau pendant des périodes plus
courtes de 28 ou de 91 jours ont montré que la rétention d’uranium ne dépendait pas du niveau
de la dose (Tracy et coll., 1992). L uranium devrait avoir un temps de renouvellement lent dans
les os, pendant que I’uranium stocké dans les tissus mous a probablement un temps de
renouvellement assez rapide (Wrenn et coll., 1985). Une fois que I’exposition a I’'uranium a
cessé, I’uranium est lentement rejeté des os et des tissus mous (Orloff et coll., 2004). D’apres les
modeles de la CIRP, la charge dans les reins par apport unitaire a été calculée pour quatre
groupes d’age, allant des nourrissons aux adultes (Chen et coll., 2004). L’ingestion aigué
entrainerait une augmentation initiale de la concentration d’uranium dans les reins, suivie d’une
diminution continue pour tous les groupes d’age. L’ingestion chronique entrainerait initialement
une augmentation rapide de la charge d’uranium dans les reins pour tous les groupes d’age, qui
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atteindrait graduellement un niveau stable de 6,6 % de I’apport quotidien en uranium (Chen et
coll., 2004).

D’apreés I’hnomme de référence de la CIRP, environ 66 % de I’uranium retenu se trouve
dans les os, un autre 16 % dans le foie, 8 % dans les reins et 10 % dans les autres tissus, ce qui
donne une charge estimative corporelle normale de 90 pg d’uranium chez I’adulte (ATSDR,
2013). Ce modele peut mener a une surestimation des niveaux d’uranium puisque les résultats
expérimentaux ont constamment signalé des valeurs inférieures qui variaient de 2 a 62 ug
(Wrenn et coll., 1985; Fisenne et Welford, 1986; Conseil national de recherches Canada, 1999;
Lariviere et coll., 2013). Par exemple, Fisenne et Welford (1986) ont estimé que le corps humain
contenait 8 g d’uranium avec des valeurs moyennes de 6,6 g (86 %) dans le squelette, 0,13 g
(2 %) dans les reins, 0,36 ug (5 %) dans le foie et 0,50 pg (7 %) dans les tissus pulmonaires. Ces
variations ont éte attribuées a I’apport et aux habitudes de consommation alimentaire
individuelles, a la géologie locale (Lariviere et coll., 2013), a la population exposée (Dang, 1995)
et a I’age des sujets (Fisenne et Welford, 1986; Lariviere et coll., 2007).

Les populations de différents pays ont présenté des variations importantes dans les
concentrations d’uranium dans les organes semblables, malgré le fait de vivre dans des
environnements avec des niveaux de fond naturels comparables et en I’absence d’une exposition
supplémentaire & I’uranium (Fisenne et Welford, 1986; Dang et coll., 1995). A I’aide
d’échantillons de tissus (poumons, foie, reins, squelette, cceur, muscles) prélevés sur des males
adultes victimes d’accidents de la route (4gés de 30 a 55 ans, moyenne de 42 ans), Dang et coll.
(1995) ont rapporté que la charge d’uranium dans une population urbaine de I’Inde (Bombay)
vivant dans un environnement normal était plus élevée dans le squelette (2,8 pg), suivi par les
muscles (1,2 pg), les tissus mous (1,04 ug), les poumons (0,98 ug), les reins (0,13 pg), le foie
(0,09 ug), puis le ceeur (0,04 pg). Les moyennes géométriques pour les concentrations d’uranium
(poids frais) dans le foie (0,08 ng/g) et les muscles (0,058 ng/g) étaient beaucoup plus faibles que
celles signalées par d’autres travailleurs (0,19 a 0,25 ng/g et 0,19 a 0,47 ng/g, respectivement)
des Etats-Unis, de la Grande-Bretagne et du Japon, tandis que les concentrations dans les tissus
du ceeur et des reins étaient comparables a celle d’autres rapports (Dang et coll., 1995). Fisenne
et Welford (1986) ont constaté que les concentrations d’uranium dans les os humains variaient
d’un facteur de 10 pour les résidents du Royaume-Uni, du Japon et de la ville de New York (3, 2,
0,3 pg/kg poids humide des os, respectivement) méme si leur apport alimentaire quotidien
d’uranium (1, 1,3, 1,5 ug par jour, respectivement) ne différait que par un facteur de 1,5. Les
tissus d’échantillonnage (poumons, foie, reins, vertébres thoraciques et sang) provenant de
victimes d’accidents de la ville de New York (agés de 14 a 73 ans) ont également révélé que la
concentration tissulaire d’uranium augmentait avec I’age des vertébres et des poumons, mais pas
dans les reins ou le foie. Pour les vertébres, les augmentations de la teneur en uranium étaient
plus importantes chez les personnes de plus de 50 ans. Aucune différence ne pouvait s’expliquer
par le sexe pour aucun des échantillons. La charge moyenne dans le squelette a été estimée a
6,6 g d’uranium tandis que la charge corporelle totale d’apres les tissus échantillonnés était de
8 ug (Fisenne et Welford, 1986).

Lariviere et coll. (2007) ont montré que la teneur en uranium dans les vertebres variait en
fonction de I’emplacement et du groupe d’dge (0alan,1a 10ans,11a20ans,21a30ans, 31a
40 ans, 41 a 50 ans, 51 a 60 ans et 61 ans et plus) en utilisant des échantillons d’os provenant de
deux emplacements différents au Canada (Winnipeg, Manitoba et Regina, Saskatchewan). Des
concentrations d’uranium considérablement plus élevées ont été observées dans des échantillons
d’os de Regina, en particulier pour les groupes de 0 a 1 an, 11 a 20 ans et 21 a 30 ans, et elles ont
été attribuées a des différences dans la teneur en uranium de I’eau potable entre les deux
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emplacements (Lariviere et coll., 2007). Contrairement a I’étude de Fisenne et Welford (1986),
I’association entre I’age et la concentration d’uranium dans les os était non pas linéaire, mais liée
au taux de renouvellement du calcium (Lariviere et coll., 2007). L’accumulation d’uranium était
la plus élevée chez les jeunes personnes (< 21 ans) et représentait les périodes de croissance des
os de I’enfance a I’age adulte. Elle a diminué et s’est stabilisée pour les groupes d’age
intermédiaires (21 a 60 ans), puis a augmente dans le groupe des 61 ans et plus, ce qui représente
la décalcification des os liée a I’ostéoporose (Lariviere et coll., 2007).

Il y a certaines preuves qui indiquent que I’accumulation d’uranium dans les os peut se
produire avant la naissance chez les animaux et les humains en raison du transfert de I’uranium
maternel par le placenta jusqu’au fcetus, ce qui fait que la charge corporelle initiale du nourrisson
a la naissance dépend de I’apport de la mére (Wrenn et coll., 1985; Chen et coll., 2010).
Cependant, certaines études n’ont pas mentionné cette constatation. Les études expérimentales
réalisées chez des rates enceintes n’ont pas révélé des concentrations élevées d’uranium dans le
feetus ou I’embryon de meres exposées a 40 ou 120 mg/L dans I’eau potable (Legrand et coll.,
2015), méme si une dose importante et une accumulation d’uranium dépendant de la durée ont
été observées chez les nouveau-nes de 0 a 21 jours apres la naissance, ce qui porte a croire que
les petits étaient exposés par le lait de leur mere (Legrand et coll., 2015). Les études sur les
humains ont également indiqué que les nourrissons nourris au lait maternel peuvent étre exposes
au niveau d’uranium maternel (Wappelhorst et coll., 2002; Ljung Bjorklund et coll., 2012).

Tracy et coll. (1992) ont déclaré que la fraction d’uranium absorbée (administrée par
I’eau potable sous forme de hexahydrate de nitrate d’uranyle) et déposée dans le squelette et les
reins des rats était proportionnellement semblable a celle des humains avec des valeurs pour les
0s de 20 a 32 % (rat) par rapport a 20 % (humain) et pour les reins de 7,2 % a 45 % (rat) par
rapport a 12 % (humain). Les demi-vies de rétention dans les reins étaient similaires chez les
rats (5 a 9 jours) et chez les humains (6 jours), tandis que les demi-vies de rétention dans les 0s
des rats allaient de 40 a 180 jours (Tracy et coll., 1992) et seraient équivalentes a 1 100 a 4 980 j
en années humaines (13,2 jours chez le rat = 365 jours chez I’humain (Sengupta, 2013)). La
plupart des organes des animaux ayant jetiné contenaient beaucoup plus d’uranium que ceux des
animaux nourris normalement, ce qui correspond a la plus forte absorption d’uranium aprés le
jedne, telle que décrite précédemment. La différence la plus prononcée était dans les reins des
animaux qui avaient jetné, qui contenaient environ 8 fois plus d’uranium que les reins
d’animaux n’ayant pas jedné (Konietzka, 2015).

Il a été démontré que I’accumulation et la microdistribution de I’uranium dans le corps et
les tissus corporels changent avec le temps en cas d’exposition chronique ou apres que
I’exposition a cesse (Tracy et coll., 1992; Paquet et coll., 2006; Tessier et coll., 2012). Des rats
Sprague-Dawley méales auxquels on a donné 40 mg de nitrate d’uranyle/L d’eau potable pendant
9 mois présentaient 3 pointes distinctes d’accumulation d’uranium dans tout le corps (équivalent
a 182, 134 et 200 ng d’uranium/g, respectivement) a 95, 312 et 570 jours. D’autres fluctuations
de la teneur en uranium ont été observées dans le fémur et les reins avec des pointes a 95 et
570 jours et a 220 et 311 jours, respectivement (Paquet et coll., 2006). La durée de I’exposition
influencait également la répartition de I’uranium dans les organes, comme les reins. Des rats
Sprague-Dawley méles ont recu 40 mg/L de nitrate d’uranyle (environ 1 mg d’uranium par rat,
par jour) dans I’eau potable sur une période de 6, 9, 12 ou 18 mois (Tessier et coll., 2012). Un
autre groupe de rats a recu des doses pendant six mois, puis a eu I’occasion de récupérer pendant
trois mois. Le traitement pendant 12 mois ou moins a entrainé une accumulation locale
d’uranium dans les tubules proximaux tandis que la distribution a 18 mois était homogene dans
tout le néphron. La distribution a été attribuée a I’exposition a long terme et possiblement au
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vieillissement des rats. L’uranium n’a pas été detecté dans le cortex rénal, dans les tubules
proximaux ni dans les structures corticales de tubes collecteurs chez les rats du groupe de
rétablissement, ce qui semble indiquer que la capacité d’éliminer I’'uranium a disparu apres
I’exposition (p. ex., la bioaccumulation n’est peut-étre pas permanente) (Tessier et coll., 2012).
Dans une étude sur la toxicité subchronique chez le lapin, Tracy et coll. (1992) ont donné 24 ou
600 mg de hexahydrate de nitrate d’uranyle/L (calculée a 1,24 a 1,33 mg d’uranium/kg p.c. par
jour ou 36,7 a 41,7 mg d’uranium/kg p.c. par jour) dans I’eau potable chez les lapins méles
pendant 91 jours, suivis d’une période de rétablissement de 7 a 91 jours. Apres 91 jours
d’exposition, les concentrations moyennes d’uranium dans le fémur et les reins du groupe
recevant la dose la plus élevée éetaient de 2,89 et 3,48 mg/kg, respectivement, et elles ont
diminué, passant a 2,28 (fémur) et 0,016 mg/kg (reins) aprés une période de rétablissement de
91 jours.

L’accumulation d’uranium dans le cerveau demeure controversee, selon les études et le
mode d’administration. Aprées I’ingestion par I’eau potable, I’accumulation d’uranium dans tout
le cerveau n’a pas été clairement démontrée (Houpert et coll., 2005; Lestaevel et coll., 2005),
bien que certaines structures cérébrales, comme le néostriatum, le cortex ou I”’hippocampe,
accumulaient plus d’uranium de fagon préférentielle (Dinocourt et coll., 2015).

Les résultats de I’accumulation d’uranium dans les gonades étaient contradictoires selon
I’espéce, la voie d’administration, les concentrations d’uranium et la durée de I’exposition.
Aucune accumulation d’uranium n’a été mesurée dans les ovaires des souris exposées a de I’eau
potable contaminée (Raymond-Wish et coll., 2007; Arnault et coll., 2008; Feugier et coll., 2008).
En revanche, le rapport dose-dépendance des niveaux d’uranium a été observé dans la
progeéniture de rats exposés a I’uranium dans leur alimentation (Hao et coll., 2012). Certaines
études menées sur des animaux ont observé une accumulation d’uranium dans les testicules
(Paternain et coll., 1989; Hao et coll., 2012). Paternain et coll. (1989) ont observé une
accumulation d’uranium dans les testicules de souris Swiss auxquelles on avait administre 5, 10
ou 25 mg/kg p.c. par jour d’acétate d’uranyle dihydraté avant I’accouplement et jusqu’a 21 jours
apres la naissance (Paternain et coll., 1989). La teneur en uranium dans les testicules de rats
Wistar a augmenté avec la concentration d’uranium dans les aliments (Hao et coll., 2012).

8.3  Métabolisme

Peu importe la voie de pénétration, une fois dans le sang, I’uranium est principalement
présent sous forme d’ions uranyle (Durbin et Wrenn, 1976; Keith et coll., 2007), qui forment
principalement des complexes avec des anions bicarbonate et des protéines plasmatiques comme
la transferrine (Butterworth 1955; Adams et Spoor, 1974; Durbin et Wrenn, 1976; Ballou et coll.,
1986; Leggett, 1989; Conseil national de recherches Canada, 1999; Keith et coll., 2007; Basset
et coll., 2013; Arzuaga et coll., 2015). Il n’est pas métabolise par le foie (Butterworth, 1955;
Adams et Spoor, 1974; Durbin et Wrenn, 1976; Ballou et coll., 1986; Leggett, 1989). La stabilité
du complexe carbonate dépend du pH de la solution, qui différera dans différentes parties du
corps (Conseil national de recherches Canada, 1988). Les ions uranyle restant peuvent se lier
avec des ions organiques plus petits comme le citrate et le maléate (Durbin et Wrenn, 1976) ou
s’associer aux érythrocytes (Wrenn et coll., 1985; McDiarmid et coll., 2012).

8.4  Excrétion

Chez les humains, plus de 95 % de I’uranium ingéré par le régime alimentaire ou I’eau
potable passe par le tube digestif sans étre absorbé et est éliminé dans les matiéres fécales dans
les 2 jours (Hursh et coll., 1969; Wrenn et coll., 1988, 1989; Spencer et coll., 1990). L uranium
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absorbé est excrété par un modeéle en deux phases avec des demi-vies dans les reins entre 1 a

6 jours pour 99 % de I’'uranium et d’environ 1 500 jours pour le reste (Keith et coll., 2007). Une
fois dans le sang, I’élimination initiale de I’uranium absorbé est rapide, et la majeure partie de
I’uranium est excrétee dans I’urine dans la premiere semaine suivant I’absorption tandis que
moins de 1 % est excrété dans les matiéres fécales (Bleise et coll., 2003; Keith et coll., 2007;
ATSDR, 2013). La teneur plus élevée en uranium dans I’urine est observée 2 a 6 heures apres
I’ingestion aigué (Karpas et coll., 1998). Le temps de rétention dans les os est d’environ 11 jours
pour la phase rapide et plus de 70 jours pour la phase lente (Keith et coll., 2007; ATSDR, 2013).
Un équilibre entre la quantité d’uranium excrétée dans I’urine et la quantité retenue dans les os
est atteint dans un délai de 1 a 40 jours suivant I’apport chronique continu en uranium (Wrenn et
coll., 1985). Dans une population exposée a de fortes concentrations d’uranium dans I’eau
potable (moyenne = 620 pg/L), I’uranium pouvait encore étre détecté dans I’urine a des
concentrations supérieures a la valeur du 95° centile de la population de référence jusqu’a

10 mois apreés que I’exposition a cessée, méme si ces resultats étaient beaucoup plus faibles

(78 %) que les niveaux observés de 2 a 4 mois apres I’exposition. Ces niveaux élevés ont été
attribués a la libération lente de I’'uranium par les os et les tissus mous et devraient continuer a
diminuer jusqu’a ce qu’un nouvel équilibre ait été atteint (Orloff et coll., 2004).

L’excrétion d’uranium par I’urine est indépendante du sexe, mais dépend de I’age
puisqu’elle augmente avec celui-ci (a partir de 6 ans) jusqu’a I’age de 60 ans lorsque les niveaux
baissent, bien que les niveaux plus élevés observés aprés une exposition environnementale soient
assez faibles par comparaison avec ceux des personnes qui ont été exposées a I’uranium au
travail (Werner et coll., 1998; Al-Jundi et coll., 2004; Tolmachev et coll., 2006). Des tendances
similaires ont été observées en Pologne, avec les niveaux d’excrétion les plus éleves chez les
adultes (21 a 60 ans) et diminuant apres I’age de 60 ans, et les niveaux d’excrétion les plus
faibles entre 3 et 20 ans (Starosckiak and Rosiak, 2015). Cette tendance a aussi été observée dans
des populations en Europe de I’Est (Priest et Thirlwall, 2001) et au Bangladesh (population entre
8 et 88 ans) (Berglund et coll., 2011). Orloff et coll. (2004) n’ont pas vu de corrélation entre
I’age et la teneur en uranium dans I’urine ni entre la durée de la consommation d’eau et la teneur
en uranium dans I’urine des résidents qui utilisaient une source contenant une concentration
élevée d’uranium comme eau potable, mais une corrélation positive a été établie entre la teneur
en uranium de I’eau et I’uranium excrété. Au contraire, une étude de Hollreigl et coll. (2011)
d’une population Nigériane exposée a de faibles niveaux d’uranium dans I’environnement a
trouvé que des enfants (agés de trois a < 15 ans) excrétaient plus d’uranium que les adultes (de
15 a 78 ans).

Il a été démontré que les humains et les animaux présentaient une forte variation dans
I’excrétion d’uranium d’un jour a I’autre (Eidson et coll., 1989; Werner et coll., 1998).
L’excrétion d’uranium a également été influencée par les fluctuations de I’équilibre acide-base
de I’urine, une alcalinité accrue augmentant I’excrétion urinaire, tandis qu’une plus grande
acidite la réduit (McDiarmid et coll., 2012).

Les données limitées indiquent que I’uranium, comme d’autres métaux lourds, peut aussi
étre excrété dans les cheveux (0,37 %) et les ongles (0,005 %), bien que des variations
importantes dans les concentrations d’uranium dans les cheveux et les ongles aient été relevées
chez les personnes étudiées (Karpas et coll., 2005).
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9.0 Effetssur lasanté

Méme si I’uranium est omniprésent dans I’environnement, il n’a aucune fonction
métabolique essentielle connue chez les humains ou les animaux et est actuellement considéré
comme non essentiel (Berlin et Rudell, 1986). D’aprés les études réalisées sur des animaux, le
rein est le principal organe cible pour la toxicité (voir la section 9.2.2.1), bien que d’autres
organes cibles soient possibles (p. ex., les 0s). Les effets a la santé des formes radiologiques et
des isotopes radioactifs de I’uranium sont abordés dans un autre document (Santé Canada, 2009).

9.1 Effets sur la santé humaine

La base de données épidémiologiques est limitée par des estimations de I’exposition de
faible qualité et I’incapacité a démontrer la causalité (mauvaises evaluations de la temporalité et
de covariables).

9.1.1 Toxicité aigué

Il'y a peu de donnees disponibles sur les effets sur la santé humaine suivant une
exposition aigué a I’'uranium par voie orale. Les résultats observés varient, reflétant les
differences entre les doses, les voies d’exposition et les expositions concomitantes a d’autres
substances. Par exemple, on a observé des nausées, des vomissements et des diarrhées apres
I’ingestion par une personne (sexe non précisé) d’une dose unique de 1 g de nitrate d’uranyle
dans I’eau potable (Butterworth, 1955).

9.1.2 Toxicité chronique

Dans les études épidémiologiques, seuls des effets sur les reins ont été systematiquement
observés chez les humains, bien que des études récentes aient également montré des effets sur les
0S.

9.1.2.1 Rein

Chez les humains, une exposition chronique a I’'uranium dans I’eau potable a été associée
a des biomarqueurs élevés de dommage au tubule proximal (c.-a-d., une augmentation de
I’excrétion urinaire du glucose, d’ions et de protéines a faible masse moléculaire) et, dans une
moindre mesure, & un dysfonctionnement des glomérules (c.-a-d. albuminurie). Méme si on a
observé un lien important entre I’exposition a I’uranium et les biomarqueurs de la fonction
rénale, la signification clinique des résultats demeure incertaine, car la plupart des valeurs étaient
dans les limites des niveaux normaux. De plus, de nombreuses études avaient de mauvaises
estimations de I’exposition, car elles s’appuyaient sur des échantillons d’urine et sur la
consommation d’aliments et de boissons déclarée par les sujets d’étude, ce qui peut donner des
résultats tres biaisés et non représentatifs des niveaux a long terme.

En Nouvelle-Ecosse, les études transversales menées dans deux municipalités comptant
un total de 324 résidents exposeés a de I’eau potable contenant des quantités variables d’uranium
(jusqu’a 700 pg/L) d’origine naturelle provenant de puits prives n’ont révélé aucune protéinurie
ni aucun symptdme, et aucune plainte n’a été relevée (Moss et coll., 1983; Moss, 1985). Les
personnes ont été réparties dans des groupes d’exposition; toutefois, il n’y avait pas de relation
claire entre I’exposition par I’eau potable et la concentration urinaire. Une tendance non
significative a I’excrétion urinaire accrue de microglobuline béta 2 a été observée avec
I’augmentation de la concentration d’uranium dans I’eau de puits, mais le groupe ayant la plus
forte concentration d’uranium ne suivait pas cette tendance (Moss et coll., 1983; Moss, 1985).
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Les données brutes n’ont pas été présentées, le biais de sélection a été estimé comme étant élevé
et il n’y a pas eu de rajustement des facteurs de confusion.

Une étude transversale a comparé les résultats des reins entre un groupe exposé a une
dose élevée — consommant de I’eau potable avec des concentrations d’uranium de 1 a 781 pg/L
(n =30) — et un groupe exposé a une faible dose (moins de 1 pg/L, n = 20) (Santé Canada, 1998;
Limson Zamora et coll., 1998). La plupart des personnes présentant une exposition a une
quantité importante d’uranium dans I’eau potable provenaient de la Nouvelle-Ecosse et avaient
des puits prives, tandis que la plupart des personnes exposées a de faibles doses étaient des
résidents d’Ottawa approvisionnés par le réseau de distribution municipal. Les personnes des
deux villes ont été jumelées selon le sexe et I’age, mais regroupées et divisées selon I’exposition
a une forte ou faible dose dans I’eau potable aux fins d’analyse. On a estimé I’apport total en
uranium provenant de I’eau et des aliments sur une période de trois jours. L’activité de la
lacticodéshydrogénase et I’excrétion de glucose chez les femmes étaient trés différentes entre les
deux groupes d’exposition (le rajustement des covariables n’était pas précisé). Il existait une
corrélation positive entre certains marqueurs de dommage des tubules, comme I’excrétion de
microglobuline béta 2 et de glucose et I’apport en uranium, tandis que la corrélation entre
d’autres marqueurs (phosphatase alcaline) et I’absorption d’uranium était négative. Les
marqueurs des fonctions glomérulaires (créatinine et protéines) n’ont pas été associés a
I’uranium. Les conclusions sont limitées par la conception de I’étude, ce qui n’a pas permis de
déterminer la temporalité, et les auteurs n’ont pas fourni de détails sur la rectification des
facteurs de confusion. De plus, il y avait de grandes variations dans les niveaux des
biomarqueurs dans chacun des groupes d’exposition, et I’inspection visuelle des graphiques
indiquant les niveaux des biomarqueurs en fonction de I’absorption totale d’uranium ne
permettait de distinguer aucune tendance claire.

Une autre étude transversale a été menée afin de déterminer la corrélation entre I’uranium
dans I’urine et les effets sur les fonctions renales de 54 membres de la Premiére Nation
algonquine de Kitigan Zibi au Québec, avec différents niveaux d’uranium dans leur eau potable
(Santé Canada, 1998; Limson Zamora et coll., 2009). 1l y a huit résidents qui ont été exposeés a
des niveaux entre 111 et 178 pg/L; toutefois, I’installation d’appareils de traitement a réduit ces
concentrations a 0,03-0,8 ug/L plusieurs mois avant I’étude. 1l y avait une corrélation positive
entre I’excrétion d’uranium dans I’urine et le volume d’urine, la masse volumique, I’y-
glutamyltranspeptidase (GGT) et la microglobuline béta 2 (corrélations faibles a modeérées). Les
auteurs ont indiqué que ces résultats pourraient refléter des effets sur des tubules proximaux des
reins; toutefois, toutes les valeurs de microglobuline béta 2 se situaient dans la fourchette
normale. A I’inverse, les auteurs ont remarqué que les niveaux de phosphatase alcaline et
I’excrétion de glucose n’étaient pas associés a une exposition accrue a I’uranium. De plus, la
fiabilité de I’utilisation de I’'uranium excrété dans I’urine en tant qu’indicateur de I’exposition
passee en fonction de sa corrélation faible a modérée (0,41) avec une estimation de I’exposition
sur 15 ans est discutable. Les auteurs ont indiqué qu’il est trés courant que des personnes
démenagent et que le niveau d’uranium dans leur source d’eau potable change. Le risque de
fausses associations était considéré comme élevé.

Une étude pilote transversale sur I’albumine dans I’urine a été menée dans trois
collectivités en Saskatchewan (n = 100) avec des niveaux moyens d’uranium dans I’eau potable
allant de 0,71 a 19,6 ug/L (Mao et coll., 1995). L’indice cumulatif a été calculé pour chaque
participant & I’étude en tant que produit de la concentration d’uranium dans I’eau potable, le
nombre de tasses d’eau consommeées par jour et le nombre d’années passées au lieu de résidence
actuel. Une association statistiqguement significative (p = 0,03) a été observée entre des niveaux
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accrus mais normaux d’albumine dans I’urine et I’indice cumulatif d’uranium, apres un
rajustement pour les cas de diabéte, les facteurs de risques connus de dysfonctionnement rénal et
I’age. Cependant, la nature de I’association observée n’est pas claire, car le taux de participation
était faible (35,1 %), les estimations de I’exposition ne tenaient pas compte des lieux de
résidence precédents ni des variations dans la concentration au fil du temps et la temporalité ne
peut pas étre établie.

En Europe, Kurttio et coll. (2002) ont mené une étude transversale auprés de 325 adultes
finlandais qui consomment de I’eau potable contenant des concentrations d’uranium regroupées
comme étant faible (< 10 pg/L), moyenne (10 a 100 pg/L) ou élevée (plus de 100 pg/L).
L’uranium dans I’eau potable a été associé de maniére significative a une augmentation de
I’excrétion de calcium, tandis que I’uranium dans I’urine était associé a I’excrétion de calcium et
de phosphate apres un rajustement en fonction de I’age, du sexe et de I’indice de masse
corporelle (IMC); toutefois, les valeurs sont restées dans les niveaux normaux, et on n’a observé
aucune relation dose-réponse. Aucune association n’a été observée avec le glucose, la
microglobuline béta 2, la créatinine ou I’albumine. L’exposition cumulative n’est associée a
aucun des resultats, ce qui pousse les auteurs a conclure que les changements observés dans
I’excrétion sont reversibles. La pertinence des résultats n’est pas claire, car aucun seuil clair n’a
été établi, d’importantes covariables n’ont pas éte rajustées et les variations dans les résultats
étaient élevées. Kurttio et coll. (2006a) ont étudié plus en profondeur les effets cytotoxiques de
I’uranium parmi un échantillon (n = 193) des mémes participants a I’étude transversale.
L’exposition moyenne par I’eau potable était de 25 pg/L, avec une plage de 0,001 a 1 500 pg/L
et une durée moyenne de 16 ans. Aucune correélation statistiquement significative n’a été
observée entre dix biomarqueurs des reins (p. ex., ions, glucose et créatinine dans I’urine) et les
concentrations d’uranium dans I’eau potable, I’urine, les cheveux, les ongles d’orteils ou I’apport
cumulatif en uranium, sauf entre I’absorption cumulative d’uranium et I’élimination du glucose.
Une association significative a été observée entre la tension artérielle systolique et diastolique,
apres rajustement pour tenir compte du tabagisme, de I’age, de I’IMC et de la prise
d’analgesiques. Toutefois, I’estimation de I’exposition a I’'uranium était fondée sur un
échantillon d’eau, et aucune mesure de I’alimentation n’a été effectuée.

Une étude transversale comparant 301 adultes avec une concentration d’uranium dans
I’eau potable de 6,7 pug/L (< 0,2 a 470 pg/L) a 153 témoins (< 0,2 pg/L) en Suéde a permis de
constater une légere augmentation des dommages des tubules (c.-a-d. microglobuline béta 2,
protéine HC et chaine d’immunoglobuline kappa), mais pas chez les femmes, ou avec
I’exposition cumulative a I’uranium, apres rajustement en fonction du sexe, de I’age et du
tabagisme (Seldén et coll., 2009). Les auteurs ont indiqué qu’il n’y avait pas de signes évidents
de néphrotoxicité de I’'uranium dans I’eau potable aux niveaux enregistrés dans le cadre de cette
étude et que la pertinence clinique de ces résultats demeure incertaine. En Irlande, une autre
étude transversale n’a constaté aucune corrélation entre I’élimination de la microglobuline béta
2, la protéine RBP, le ratio aloumine/créatinine et I’exposition a 120 a 142 ug/L dans I’eau
potable (McDermott et coll., 2005).

Magdo et coll. (2007) ont signalé un cas de néphrotoxicité chez une fillette de trois ans
qui consomme de I’eau potable contenant de I’uranium a une concentration de 866 a 1 170 pg/L
dans une zone rurale du Connecticut. Les concentrations de microglobuline béta 2 étaient élevées
chez le plus jeune enfant d’une famille de sept (deux adultes et cing enfants), ce qui semble
indiquer une sensibilité plus élevée a I’uranium pour cette jeune personne. On n’a observé
aucune perte de phosphate ni glycosurie. L agent causal demeure incertain, étant donné que les
niveaux d’arsenic, de radon et de radium étaient également élevés.
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Des études chez des enfants (6 a 12 ans; n = 100) ont été effectuées dans deux villages
indiens, soit un témoin et un situe a proximité d’une mine d’uranium, mais pour lequel les
concentrations/apports d’uranium n’ont pas été mesurés. On y a observé une augmentation
importante du ratio moyen protéines totales:créatinine (marqueur de néphropathie) dans I’urine
(0,216 g/mg créatinine) comparé a la fourchette normale de référence (< 0,2 g/mg créatinine)
(Hedge et coll., 2016) ainsi que des effets sur la dentition (Kar et coll., 2016; Shetty et coll.,
2016 — voir la section 9.1.2.2).

Dans une étude de cas effectuée en Inde, on rapporte un garcon de 12 ans atteint de
dysfonction rénale (oligurie, uranium dans I’urine 785,9 ng/jour) liée a I’ingestion d’eau potable
contenant jusqu’a 224 pg/L d’uranium (Chamberlain, 2009; Pannu et coll., 2015).

En général, on n’a trouvé aucun lien entre les anciens combattants ayant dans leur corps
des fragments contenant de I’uranium appauvri et les résultats pour les reins (McDiarmid et coll.,
2004, 2007; Squibb et McDiarmid, 2006). Par exemple, aucun signe évident de néphrotoxicité
(biomarqueurs présents dans I’urine) ni d’autres effets sur la santé n’a été observe entre les
personnes ayant une forte concentration d’uranium par rapport a celles ayant une faible
concentration d’uranium dans I’urine (> 0,1 par rapport a moins de 0,1 pg/g de créatinine) dans
une cohorte d’anciens combattants de la guerre du Golfe (n = 74) exposés a de I’uranium
appauvri contenu dans des fragments restés dans leur corps qui sont suivis depuis 1993
(McDiarmid et coll., 2009).

En conclusion, les expositions aigués et chroniques a des especes d’uranium ont été
traditionnellement associées a des dommages aux reins, un effet qui a genéralement été le point
de mire d’études épidémiologiques sur I’'uranium. Les associations les plus souvent observees
entre les expositions & I’uranium (mesurées dans I’eau potable et I’urine) et la santé humaine
étaient I’excrétion accrue de biomarqueurs de dysfonctionnement des tubules rénaux, comme la
microglobuline béta 2 et les ions. Une minorité d’études ont également démontré des
associations avec des bioindicateurs glomérulaires et une augmentation de I’excrétion de plus
grosses molécules (p. ex., albumine). Toutefois, les principaux effets doivent étre confirmés par
des études plus solides. En fait, il existe une variabilité considérable dans les resultats et la
plupart des liens observés étaient faibles; certaines études ont méme indiqué qu’il n’y avait
aucun lien avec des biomarqueurs tels que le glucose et la microglobuline béta 2. De plus, la
documentation sur I’épidémiologie est composée en grande partie d’études dans lesquelles des
corrélations sont observées sans tenir compte des covariables, ou les associations ne sont
rapportées qu’a un moment donné dans le temps. Ces documents ne permettent pas de réduire le
risque de faux liens, de déterminer si la cause précede I’effet ou de quantifier de facon fiable les
expositions. En effet, aucune étude ne mentionnait un seuil d’exposition clair, et toutes
contiennent des estimations qui ne tiennent pas compte de la consommation d’eau individuelle,
des changements dans les concentrations au fil des saisons et des doses cumulatives sur plusieurs
annees. Par conséquent, il faut mieux comprendre la nature de la relation, et il est encore trop t6t
pour caractériser une relation dose-réponse en fonction de la base de données actuelle.

9.1.2.2 Os

En utilisant la méme population que leur étude de 2002 (décrite dans la section 9.1.2.1),
Kurttio et coll. (2005) ont mené une étude portant sur les biomarqueurs osseux aupres des adultes
(de 26 a 83 ans) ayant ingéré de I’uranium dans leur eau potable (médiane de 27 pg/L; fourchette
de 6 a116 ug/L) pendant une moyenne de 13 ans. Les résultats n’ont pas démontré de lien clair
entre les biomarqueurs des os et I’exposition a I’'uranium. Les concentrations sériques de
télopeptide carboxyle terminal du collagene de type | (biomarqueur de résorption osseuse)
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étaient les seuls biomarqueurs associés a I’exposition a I’uranium, et ce résultat était significatif
avec une valeur prédictive de 0,05 chez les hommes seulement.

Deux études récentes ont démontré des effets sur I’éruption dentaire et des malformations
de I’émail (indiquant une perturbation de déposition et résorption osseuse) liés a I’exposition a
I’uranium. La premiére étude, qui compare I’éruption des dents permanentes chez les enfants (6 a
12 ans; n = 100) provenant de deux villages aux Indes, un témoin et un pres d’une mine
d’uranium (concentrations/apports d’uranium non mesurés), a trouvé un délai significatif
d’éruption dentaire (impliquant un remodelage osseux — une déposition et résorption sélective de
I’0s autour du follicule dentaire) dans le groupe exposé a I’uranium (Shetty et coll., 2016). Une
étude suivante (Kar et coll., 2016) a trouvé qu’une proportion significative (82 %) des enfants
vivant dans des villages & proximité de mines d’uranium (6 — 12 ans; n = 100) avait des
malformations a I’émail (se produisant durant le développement dentaire) possiblement liées a
I’exposition a I’uranium en comparaison au groupe témoin de la méme région mais agé de plus
de 20 ans (c.-a-d. non expose durant le développement dentaire en raison de la date d’ouverture
de la mine). Aucune de ces deux études n’a mesureé les niveaux d’exposition a I’uranium. Une
exposition simultanée a d’autres substances (p. ex. le fluor) est probable, mais n’a pas été
mesurée.

L’étude de cas de Pannu et coll. (2015) cité dans la section précédente a aussi rapporté un
ostéosarcome de type chondroblastique chez un gargon de 12 ans présentant un
dysfonctionnement rénal lié a I’ingestion d’eau potable contenant jusqu’a 224 pg/L d’uranium
(Chamberlain, 2009; Pannu et coll., 2015).

9.1.2.3 Autres effets

Dans Kurttio et coll. (2006a), étude précédemment décrite a la section 9.1.2.1, la pression
artérielle en position couchée a été mesurée chez des hommes (n = 95) et chez les femmes
(n =98) de 18 & 85 ans qui avaient bu de I’eau contenant une concentration médiane d’uranium
de 25 pg/L, dans une plage de 0,001 a 1 500 pg/L, pendant une durée moyenne de 16 ans. Apres
ajustement pour tenir compte du tabagisme, de I’age, de I’indice de masse corporelle (IMC) et de
I’utilisation d’analgésiques, I’exposition a I’uranium était associée a une pression artérielle
diastolique et systolique plus élevée, mais I’effet était faible et aucune hypertension manifeste
n’a été observée.

9.1.3 Canceérogenicité

Les données probantes épidémiologiques ne démontrent pas de fagcon convaincante une
augmentation du risque de cancer apres une exposition a I’uranium (CIRC, 1999, Lane et coll.,
2011). De faibles augmentations du risque de cancer des tissus lymphatiques et
hématopoiétiques, de la vessie, de I’estomac, des poumons et du cerveau ont été signalées chez
des personnes qui travaillent dans les installations d’enrichissement et de retraitement de
I’'uranium, les usines de traitement et les exploitations miniéres de France et des Etats-Unis
(Frome et coll., 1990; Loomis et Wolf, 1996; McGeoghegan et Binks, 2000; Ritz et coll., 2000;
Boice et coll., 2008; Vacquier, 2008; Guseva Canu et coll., 2011). D’autres études menées
aupres des travailleurs du secteur de I’uranium n’ont fait état d’aucune augmentation du risque
de cancer (Polednak et Frome, 1981; Waxweiler et coll., 1983; Acquavella et coll., 1985). Toutes
ces études étaient de nature rétrospective, exploratoire et & générer des hypothéses, ce qui ne
permettait pas la détermination de causalité. Bien que I’inhalation d’une vaste gamme de
contaminants (p. ex., vanadium, thorium, radium, plomb, solvants) flt courante dans ces
industries, les coexpositions n’étaient pas reparties de facon aléatoire entre les groupes et étaient
rarement rajustées de facon adéquate dans I’analyse statistique ultérieure. L’exposition a
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I’uranium était principalement estimée au moyen de la modélisation du rayonnement externe et
par inhalation (I’exposition par voie orale n’a jamais éte quantifiée et était considérée comme
étant d’importance moindre), ce qui limite la pertinence de ces résultats dans le contexte de I’eau
potable. Individuellement, ces études presentaient d’autres limites comme I’absence d’une
relation dose-réponse, le fait que les travailleurs exposés aux espéces solubles d’uranium ne
présentaient aucune augmentation du risque de cancer, que le nombre de cas était faible, que
plusieurs estimations de risque ont été calculées et que I’importance des effets cancéreux a été
perdue par rapport a la population générale.

Certaines études environnementales ont révélé une augmentation du risque de cancer
associe a I’exposition a I’uranium dans I’eau potable. En Saskatchewan, une étude cas-témoin
concernant 88 cas de lymphome non hodgkinien ont révélé que les cas présentaient des
concentrations d’uranium dans I’eau potable plus éleveée (moyenne = 10 pg/L) que celles des
témoins (moyenne = 1,6 pg/L); toutefois, il s’agissait d’une étude exploratoire dans laquelle les
cas ont été coexposeés a des niveaux élevés de nombreux contaminants de I’eau potable (Witmans
et coll., 2008). Des études écologiques en Allemagne et en Caroline du Sud ont également révelé
un lien entre la leucémie, les cancers du poumon, colorectal, du sein, des reins, de la prostate et
du nombre total de cancers et des niveaux plus élevés d’uranium dans I’eau potable (Wagner et
coll., 2011; Radespiel-Troger et Meyer, 2013). La possibilité de conclure d’un effet quelconque
en se fondant sur ces deux études est tres limitée étant donné que les résultats peuvent étre
appliques uniguement a de vastes zones geographiques (il n’est pas possible de tirer des
conclusions concernant le risque individuel), et les estimations de I’exposition étaient tres
susceptibles d’étre biaisées.

Dans une étude transversale congue a I’origine pour dissiper les préoccupations
concernant I’incidence du cancer dans la communauté autochtone de Kitigan Zibi au Québec
(n =54), qui a enregistré des niveaux élevés d’uranium dans de I’eau potable, on n’a constaté
aucune augmentation du risque de cancer en lien avec les concentrations d’uranium dans I’urine
(Limson Zamora et coll., 2009). Par le passé, les résidents ont été exposés a un vaste éventail de
concentrations d’uranium dans I’eau potable (jusqu’a 1 418 pg/L). Dans deux études cas-cohorte
et une étude transversale menées en Finlande (Auvinen et coll., 2002, Auvinen et coll., 2005;
Kurttio et coll., 2006b), la leucémie, les cancers de I’estomac, de la vessie et du rein n’étaient pas
associés a I’uranium dans I’eau potable (médiane = 10 pg/L). Une étude cas-témoin menée au
Nevada sur 16 cas de leucémie et 100 témoins a permis de constater qu’il n’y a aucune
différence significative dans la concentration d’uranium dans les puits entre les cas par rapport
aux témoins (p. ex., les concentrations d’uranium dans I’eau potable dans les familles ayant un
enfant souffrant de leucémie ne différaient pas sensiblement de celles des familles n’ayant aucun
cas) (Seiler, 2004).

En conclusion, méme si certaines études ont constaté une association avec le cancer de
differents tissus, la base de donnees épidémiologiques sur le risque de cancer attribuable a
I’uranium est faible et équivoque et ne permet pas de tirer des conclusions concernant la
cancérogénicite.

9.1.4 Toxicité pour le développement et la reproduction

Des études sur les personnes travaillant dans des exploitations miniéres d’uranium n’ont
révelé aucun effet constant sur le développement ou la reproduction pour I’exposition a
I’uranium (Muller et Ruzicka-Jaroslav Bakstein, 1967; Waxweiler et coll., 1981b; Wiese et
Skipper, 1986).
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9.2  Effets sur les animaux de laboratoire

D’apreés les expériences sur les animaux, la toxicité de I’'uranium varie fortement selon la
voie et la durée d’exposition, les espéces testées, I’age et le sexe des animaux, la dose et les
composeés d’uranium utilises, avec les composes plus solubles qui présentent une plus grande
toxicitée (Maynard et Hodge, 1949; Orcutt, 1949; de Rey et coll., 1983; Pelayo et coll., 1983;
Kathren et Burklin, 2008; Hamid, 2012). Le principal organe cible pour la toxicité chez les
animaux exposés a de fortes concentrations d’uranium est le rein (Maynard et Hodge, 1949;
Tannenbaum et Silverstone, 1951). D’autres effets ont été observés dans les os (Arzuaga et coll.,
2015), le foie (Goel et coll., 1979), le cerveau (Bellés et coll., 2005; Briner et Murray, 2005;
Lestaevel et coll., 2005) et le systeme reproducteur (Feugier et coll., 2008; Arnault et coll., 2008;
Kundt et coll., 2009).

9.2.1 Toxicité aigué

Les animaux exposés a des doses élevées et aigués d’uranium présentaient une
augmentation de la concentration dans I’urine, de la protéinurie, des dommages aux reins, des
dommages bénins au foie et des déces (Orcutt, 1949; Domingo et coll., 1987). Les valeurs de la
DLs par voie orale de 204 et 242 mg d’acétate d’uranyle/kg p.c. (calculées comme étant 114 et
136 mg d’uranium/kg p.c.) sont disponibles pour les rats males Sprague-Dawley et les souris
males Swiss gaveés, respectivement (Domingo et coll., 1987).

Des changements statistiquement significatifs ont été observés dans I’ossification
endochondriale (diminution de la croissance du cartilage et du volume d’os métaphyséal;
augmentation de la résorption d’os métaphyséal avec une diminution de la formation des zones
non différenciées dans I’os métaphyséal) dans les fémurs de souris auxquelles on a administré
par gavage une dose létale unique de 350 mg de nitrate d’uranyle /kg p.c. (Bozal et coll., 2005).

9.2.2 Exposition subchronique et a court terme

Dans les études sur les animaux, les effets de I’exposition & court terme par voie orale
variaient selon I’espéce, la souche et le sexe des animaux testés ainsi que selon la solubilité et la
dose du composé d’uranium utilisé ainsi que selon la durée d’exposition (Maynard et Hodge,
1949; Tannenbaum et Silverstone, 1951; Hamid, 2012). Il a été démontré que I’uranium cible de
facon préférentielle les reins et le systéme nerveux dans un certain nombre d’études (Maynard et
Hodge, 1949; Tannenbaum et Silverstone, 1951; Ortega et coll., 1989; Gilman et coll., 1998a,
1998b; Bellés et coll., 2005; Lestaevel et coll., 2005). Des effets hépatiques, des effets
hématologiques, des modifications du systeme immunitaire, des changements dans I’expression
des genes et des protéines et des effets sur la croissance des os ont également été observés
(Tannenbaum et Silverstone, 1951; Goel et coll., 1979; Ortega et coll., 1989; Gilman et coll.,
1998a; Pujadas Biji et coll., 2003; Pujadas Biji et Ubios, 2007; Hao et coll., 2013). Aucun signe
de toxicité clinique apparent n’a été signalé dans la majorité des études (Ortega et coll., 1989;
Gilman et coll., 1998a). Dans les études signalant une toxicité clinique, les effets comprenaient
une diminution du gain de poids corporel ou une augmentation de la perte de poids chez les rats,
les lapins et les souris (Maynard et Hodge, 1949; Tannenbaum et Silverstone, 1951; Gilman et
coll., 1998b). Chez les rats et les lapins, les males étaient plus sensibles que les femelles
(Maynard et coll., 1953; Gilman et coll., 1998a, 1998b), tandis que les rats et les souris adultes
étaient plus sensibles que les animaux sevrés (Maynard et Hodge, 1949; Tannenbaum et
Silverstone, 1951).
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9.2.2.1 Rein

Un certain nombre d’études sur I’eau potable menées sur des animaux ont permis de
déterminer que les reins sont la principale cible pour la toxicité de I’'uranium (Maynard et Hodge,
1949; Tannenbaum et Silverstone, 1951; Ortega et coll., 1989; Gilman et coll., 1998a, 1998b).
Les effets signalés variaient en intensité, allant de 1ésions microscopiques a une necrose et
comprenaient des changements dans la chimie du sang, les marqueurs de I’urine et I’expression
des genes liés a la fonction rénale, le nombre de globules rouges et le métabolisme du fer, méme
si certaines études n’ont révélé aucun effet marqué sur les reins, méme a des doses de 600 mg/L
de nitrate d’uranyle (ce qui équivaut a 40 mg/kg p.c. par jour d’uranium) donné pendant une
période maximale de 9 mois (Maynard et Hodge, 1949; Tannenbaum et Silverstone, 1951; Goel
et coll., 1979; Ortega et coll., 1989; Gilman et coll., 1998a, 1998b; Taulan, 2004; Donnadieu-
Claraz et coll., 2007; Berradi et coll., 2008; Poisson et coll., 2014b). Le fait de changer la durée
d’exposition a aussi eu des effets histopathologiques variables sur les reins. Dans une
comparaison d’expositions de trois mois et neuf mois chez les rats, Poisson et coll. (2014b)
n’ont observé aucune différence dans I’histopathologie des reins liée a la dose ou a la durée
d’exposition, tandis que Hamid (2012) a observé des résultats histopathologiques rénaux plus
prononceés chez les rats gavés quotidiennement de nitrate d’uranyle a raison de 75 mg/kg p.c.
(35 mg d’uranium/kg p.c. par jour) apres 60 jours d’administration de I’uranium par rapport a
30 jours. Bien que les changements dans I’expression génétique (molécule 1, Timp-1, lipocaline
2, ostéopontine, clustérine et vimentine) dans les reins n’aient pas été associés a des changements
histopathologiques dans les reins, Rached et coll. (2008) ont démontré que ces changements
précédent la modification des indicateurs cliniques d’altération de la fonction rénale et sont liés a
des changements histopathologiques progressifs.

Gilman et coll. (1998a, 1998b) ont indiqué une dose minimale avec effet nocif observé
(LOAEL) de 0,96 mg/L d’hexahydrate de nitrate d’uranyle chez le rat (équivalant & 0,09 mg
d’uranium/kg p.c. par jour chez les femelles et a 0,06 mg d’uranium/kg p.c. par jour chez les
males) et les lapins males (ce qui équivaut a 0,05 mg d’uranium/kg p.c. par jour), d’apres les
effets sur les reins observés apres 91 jours d’exposition a des concentrations d’hexahydrate de
nitrate d’uranyle dans I’eau potable allant de 0 a 600 mg/L. Les lapins méales n’étaient pas
exempts d’agents pathogenes, ce qui pourrait expliquer la LOAEL plus élevée de 4,8 mg de
nitrate d’uranyle hexahydrate/L (équivalant a 0,49 mg d’uranium/kg p.c. par jour) observée chez
les lapins femelles (Gilman et coll., 1998b). Une autre étude sur les lapins (Gilman et coll.,
1998c) menée a I’aide de males exempts d’agents pathogenes a révélé des effets moins graves
sur les reins, avec une LOAEL estimée a <24 mg/L d’hexahydrate de nitrate d’uranyle (1,36 mg
d’uranium/kg p.c. par jour). Ortega et coll. (1989) ont signalé une dose sans effet nocif observé
(NOAEL) de 2 mg d’acétate d’uranyle dihydraté/kg p.c. par jour (I’équivalent de 1 mg
d’uranium/Kkg p.c. par jour) pour les rats Sprague-Dawley males d’aprés une augmentation de la
teneur totale en protéines plasmatiques, bien que des changements dans I’histopathologie des
reins aient été observés seulement a la dose la plus élevée utilisée (16 mg d’acétate d’uranyle
dihydraté/kg p.c. par jour; I’équivalent de 9 mg d’uranium/kg p.c. par jour).

Dans une étude réalisée par Gilman et coll. (1998a), les rats Sprague-Dawley sevrés
(15/sexe/groupe) ont bu de I’eau contenant une teneur en hexahydrate de nitrate d’uranyle de <
0,001 (témoin), 0,96, 4,8, 24, 120 ou 600 mg/L (I’équivalent de < 0,0001, 0,06, 0,31, 1,52, 7,54
et 36,73 mg d’uranium/kg p.c. par jour pour les méles et < 0,0001, 0,09, 0,42, 2,01, 9,98 et
53,56 mg d’uranium/kg p.c. par jour pour les femelles) pendant 91 jours. Aucun effet clinique ni
aucune différence dans I’absorption d’aliments et d’eau n’ont été observés. Aucun changement
histopathologique n’a été observé chez les deux sexes dans la thyroide, la rate, les reins et le foie,

52



L’uranium (mai 2019)

bien que les effets sur le foie soient considérés comme une réponse adaptative. Les lésions de la
thyroide étaient statistiquement significatives a > 4,8 et > 24 mg d’hexahydrate de nitrate
d’uranyle/L chez les males et les femelles, respectivement, mais n’ont pas été considérées
comme propres au traitement de I’uranium par les auteurs. L hyperplasie des sinus de la rate a
été observee chez les deux sexes en fonction de la dose, mais était importante seulement a la
dose la plus élevée. Des lésions des reins liées au traitement significatives du point de vue
statistique ont été observées a toutes les doses et chez les deux sexes, mais étaient généralement
moins graves chez les femelles. Chez les males, des effets importants sur les reins ont été
observés dans les tubules (dilatation, déplacement apical et vésiculation du noyau tubulaire et
vacuolisation et dégranulation cytoplasmique) au plus bas niveau d’exposition. D’autres lésions,
y compris les adhésions glomérulaires et la dégranulation focale des tubules, sont devenues trés
differentes au-dessus de 4,8 mg d’hexahydrate de nitrate d’uranyle/L. Chez les femelles, les
changements les plus importants observes dans les reins étaient une sclérose des capsules de
Bowman et une sclérose réticulaire des membranes tubulaires de base et une cicatrisation
interstitielle, qui sont tous deux des lésions irréparables qui se sont produites au plus bas niveau
d’exposition. D’apres les effets sur les reins, la LOAEL était de 0,96 mg d’hexahydrate de nitrate
d’uranyle/L (I’équivalent de 0,09 mg d’uranium/kg p.c. par jour chez les femelles et de 0,06 mg
d’uranium/kg p.c. par jour chez les méles) (Gilman et coll., 1998a).

Des résultats semblables ont été observés dans une autre étude sur I’eau potable menée
par Gilman et coll. (1998b) a I’aide de lapins blancs néo-zélandais sevrés auxquels on a donné
les mémes doses d’hexahydrate de nitrate d’uranyle dans I’eau potable (les méles ont regu
< 0,001 (témoins), 0,96, 4,8, 24, 120 ou 600 mg/L et I’équivalent de 0, 0,05, 0,2, 0,88, 4,82 et
28,7 mg d’uranium/kg p.c. par jour; les femelles ont recu < 0,001 (témoins), 4,8, 24 ou 600 mg
d’hexahydrate de nitrate d’uranyle/L et I’équivalant de 0, 0,49, 1,32 et 43,02 mg d’uranium/kg
p.c. par jour) pendant 91 jours. Des changements histopathologiques ont été observés dans les
reins (principalement les tubules proximaux), le foie, la thyroide et I’aorte (non liés a la dose)
chez les méles et les femelles pour toutes les doses testées, mais étaient moins graves chez les
femelles que chez les méles, et ce, malgré le fait que les femelles consommaient en moyenne
65 % plus d’eau que les males. Les males n’étaient pas exempts d’infection, ce qui a peut-étre eu
des répercussions sur la gravité des effets observés. D’apres les effets sur les reins (foyers de
vacuolisation cytoplasmique dans I’épithélium tubulaire proximal des reins, vésiculation et
pycnose du noyau tubulaire), la LOAEL était la dose la plus faible testée pour chaque sexe —
0,96 mg d’hexahydrate de nitrate d’uranyle/L (ce qui équivaut a 0,05 mg d’uranium/kg p.c. par
jour) pour les males et 4,8 mg d’hexahydrate de nitrate d’uranyle/L (équivalant a 0,49 mg
d’uranium/kg p.c. par jour) pour les femelles.

Dans le cadre d’une étude de suivi (Gilman et coll., 1998c) afin d’évaluer la réversibilité
des effets sur les reins observés précedemment (Gilman et coll., 1998b), des groupes de 5 a
8 lapins blancs néo-zélandais méles exempts d’agents pathogénes ont recu < 0,001 (témoin), 24
ou 600 mg d’hexahydrate de nitrate d’uranyle/L (I’équivalent de 0, 1,36 et 40,98 mg
d’uranium/kg p.c. par jour) dans I’eau potable pendant 91 jours, avec une période de
rétablissement de 91 jours. De légéres Iésions histopathologiques ont été observees dans le foie,
la thyroide et I’aorte. Dans les reins, la dilatation focale des tubules proximaux des reins a été
observée pour les deux doses. Des lésions tubulaires avec changements nucléaires dégénératifs,
des vacuolisations cytoplasmiques et des dilatations tubulaires ont été observées dans le groupe
exposeé a la dose élevée et étaient encore présents apres une période de rétablissement 91 jours.
Les changements sclérotiques observés dans les membranes tubulaires de base et dans
I’interstitium rénal ont persisté pendant la periode de rétablissement et constituent, selon toute
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vraisemblance, des lésions permanentes (McDonald-Taylor et coll., 1992, 1997; Gilman et coll.,
1998c¢). Bien que les changements histopathologiques observés dans cette étude soient
semblables & ceux observés chez les lapins femelles de I’étude précédente, les males de la
présente étude n’ont pas répondu aussi dramatiqguement que dans I’étude antérieure (Gilman et
coll., 1998b), ce qui semble indiquer que les lapins exempts d’agents pathogénes peuvent étre
moins sensibles que les animaux infectés aux effets des ions uranyle dans I’eau potable. Dans le
cadre de cette étude, une LOAEL de <1,36 mg d’uranium/kg p.c. par jour est estimée pour les
lapins néo-zélandais méles, en fonction des données histopathologiques sur les reins (Gilman et
coll., 1998c).

A I’aide d’une gamme de doses semblables comme celles de I’étude sur les rats de
Gilman et coll. (1998a), Poisson et coll. (2014b) ont donné a des rats Sprague-Dawley males
(age non précisé) de I’eau potable contenant des doses de 0, 1, 40, 120 ou 400 mg/L de nitrate
d’uranyle pendant 3 mois ou des doses de 0, 1, 40, 120 ou 600 mg/L de nitrate d’uranyle pendant
9 mois. La teneur en uranium dans les tissus des reins des animaux traités était proportionnelle a
sa concentration dans I’eau potable. Les changements dans I’histopathologie des reins (Iésions
glomérulaires, régénération tubulaire, dilatation des tubules, inflammation et fibrose
interstitielle) étaient comparables en termes d’intensité et d’incidence dans tous les groupes, y
compris le groupe témoin, et ne dépendaient pas de la durée ni de la dose. Toutefois, la durée de
I’exposition et I’exposition a I’'uranium ont toutes deux eu un effet sur le systéme antioxydant
dans le cortex rénal. Dans les reins, les niveaux de peroxydation lipidique (mesurée par les
substances réactives a I’acide thiobarbiturique — TBARS) ont diminué sur le plan statistique
apres 9 mois a >120 mg/L, tandis que les modifications du métabolisme de glutathion ont été
observées apres trois mois de diminution des niveaux de glutathion, de glutathion peroxydase et
de glutathion-S-transférase (GST), mais n’ont pas persisté jusqu’a 9 mois, sauf pour une
augmentation liée a la dose des niveaux de glutathion a >40 mg/L. La protéinurie a augmenté de
facon significative (p < 0,05) par rapport au niveau de référence apres 3 et 9 mois pour les
groupes témoins et les groupes ayant recu 40 et 120 mg/L, mais pas chez les groupes exposeés a
la dose la plus faible et a la dose la plus élevée. Les auteurs ont attribué ces changements dans les
niveaux de protéines au vieillissement des animaux, car aucune différence n’a été observée entre
les groupes a un moment ou un autre. On pourrait estimer une LOAEL de 40 mg/L de nitrate
d’uranyle en fonction de I’augmentation des niveaux de glutathion (Poisson et coll., 2014b).

Taulan et coll. (2004) ont également démontré un stress oxydatif dans les reins ainsi que
des changements dans I’expression génétique chez les souris C57BL/6J méles auxquelles on a
administré 0, 80 ou 160 mg de nitrate d’uranyle/L dans I’eau potable sur une période de quatre
mois. Aucune pathologie clinique n’a été décelée dans les reins, bien que leur teneur en uranium
ait augmenté en fonction de la dose. Des modifications de I’expression ont été observées dans
plus de 200 génes (principalement une régulation positive), qui étaient responsables de la
réponse oxydative, en codant des protéines ribosomiques, le métabolisme cellulaire, la
transduction de signaux et le transport du soluté. Il y a eu une augmentation significative liée a la
dose de la production de peroxyde d’hydrogene dans les reins, accompagnée d’une augmentation
des niveaux d’ARN messager de superoxyde dismutase (SOD) de cuivre et de zinc et de
glutathion peroxydase. Berradi et coll. (2008) ont administré des doses de 40 mg/L
d’hexahydrate de nitrate d’uranyle (2,4 mgU/kg/jour, comme calculé par I’ATSDR, 2013) dans
I’eau potable a des rats Sprague-Dawley males de 3 mois sur une periode de 9 mois et ont
observé une augmentation de la gravité des lésions tubulo-interstitielles mais pas de leur
fréquence. Cette observation était accompagnée d’une diminution de 90 % des niveaux d’ARN

54



L’uranium (mai 2019)

messager du récepteur d’érythropoiétine du gene néphroprotecteur et d’une multiplication par
douze de la quantité de céruloplasmine, ce qui a également un effet néphroprotecteur.

Un stress oxydatif induit et I’appauvrissement du systeme de défense antioxydant ont été
observés dans une étude menée par Linares et coll. (2006) dans laquelle des rats Sprague-Dawley
males sexuellement matures ayant recu des doses de 0, 10, 20 et 40 mg d’acétate d’uranyle
dihydraté/kg p.c. par jour dans I’eau potable pendant 3 mois présentaient une augmentation
statistiquement significative et proportionnelle & la dose de I’activité de SOD dans les reins pour
toutes les doses. Les niveaux de TBARS et de glutathion oxydé ont augmenté avec la hausse de
la concentration d’uranium dans les reins. L histopathologie des reins incluait des capillaires
dilatés avec un endothélium important dans tous les groupes traités. On n’a observé aucune
corrélation entre la concentration d’uranium et les niveaux de glutathion dans les reins. Une
LOAEL de 10 mg d’acétate d’uranyle dihydraté/kg p.c. par jour (calculé comme équivalent a
5,6 mg d’uranium/kg p.c. par jour) a été évaluée en fonction de I’histopathologie des reins.

Aucune néphrotoxicité manifeste n’a été signalée dans le cadre d’une étude compléte de
neuf mois sur I’eau potable (Dublineau et coll., 2014) ou des rats Sprague-Dawley males de
huit semaines (dix par groupe) ont recu une dose de 0,2, 2, 5, 10, 20, 40 ou 120 mg/L
d’hexahydrate de nitrate d’uranyle appauvri (0,009, 0,09, 0,23, 0,45, 0,9, 1,8 ou 5,4 mg
d’uranium/kg p.c. par jour). Aucun changement n’a été observé dans les parametres du plasma, y
compris la fonction rénale et le métabolisme du fer. Un examen histopathologique des reins n’a
révelé aucune nécrose tubulaire, quelle que soit la dose. Les lésions glomérulaires, des kystes
dispersés et les lésions tubulo-interstitielles (principalement composées d’infiltrations cellulaires
inflammatoires multifocales) étaient limitées et observées chez tous les rats, y compris les
témoins. La régénération et I’inflammation des tubules étaient toutes deux Iégerement, mais pas
de fagon significative du point de vue statistique, en augmentation a 10 et 40 mg/L (0,45 et
1,8 mg d’uranium/kg p.c. par jour), et de 0,2, 10 et 40 mg/L (0,009, 0,45 et 1,8 mg d’uranium/kg
p.c. par jour), respectivement. Ces augmentations étaient tres limitées et n’ont pas été observées
a la dose de 120 mg/L. Le métabolisme xénobiotique des reins a été évalué a I’aide des enzymes
principales et des protéines liées a ses trois phases. Seule une augmentation liée a la dose de
I’expression du géne ST1A1 qui était statistiquement significative a été observée a toutes les
doses. Les auteurs ont proposé une dose sans effet nocif observé (NOAEL) de > 120 mg
d’hexahydrate de nitrate d’uranyle/L (> 5,4 mg d’uranium/kg p.c. par jour) étant donné que les
modifications des enzymes principales ont éte observées a aussi peu que 10 mg/L (0,45 mg
d’uranium/kg p.c. par jour) dans les reins et n’étaient pas accompagnées de signes de
régenération et d’inflammation des tubules.

Gueguen et coll. (2014) ont administré a des rats Sprague-Dawley males de trois mois
(n = 12/groupe) une dose de 40 mg/L de nitrate d’uranyle (1,8 mg d’uranium/kg p.c. par jour)
dans I’eau potable pendant 0, 1, 3, 6, 9 ou 18 mois (essai 1) ou a des doses de 0, 10, 40 et 120 mg
de nitrate d’uranyle/L (équivalant a 0,45, 1,8 et 5,4 mg d’uranium/Kg p.c. par jour) pendant
9 mois (expérience 2) dans I’eau potable. Aucun effet n’a été observé sur la nourriture ou la
consommation d’eau, le poids corporel final ou le poids des reins ou du foie dans I’'une ou I’autre
des études. Aussi, aucune modification n’a été observée dans les biomarqueurs du plasma pour le
fonctionnement des reins (créatinine, uree) ou du foie (transaminase, phosphatase alcaline) ou
dans I’histopathologie du foie et des reins. Dans I’expérience 1, des changements ont été
observés dans I’expression génétique des enzymes principales dans le foie et les reins, y compris
les enzymes CYP3A, et étaient importants a 6 et 9 mois, mais pas a 1, 3 ou 18 mois. Le manque
de réponses a 18 mois a été attribué a I’age. Dans I’expérience 2, I’uranium s’est accumulé dans
les reins et le foie en fonction de la dose. Les changements les plus importants ont eu lieu : dans
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le foie & 120 mg/L consistant en une diminution de I’activité de I’enzyme CYP3A liée a une
diminution de I’expression de son géne et de sa protéine; et dans les reins a des concentrations de
>10 mg/L consistant en une augmentation de I’expression du gene ST1A1. Une LOEL de moins
de 10 mg/L (moins de 0,45 mg d’uranium/kg p.c. par jour) peut étre déterminée en fonction de
changements mineurs dans I’expression génetique.

Des changements dans les parametres du plasma relatifs a la fonction rénale, y compris la
quantité totale de protéines observée chez les rats Sprague-Dawley males (8/dose; age non
fourni) auxquels on a administré 0, 2, 4, 8 ou 16 mg/kg p.c. par jour d’acétate d’uranyle
dihydraté (I’équivalent de 0, 1, 2, 4 ou 9 mg d’uranium/kg p.c. par jour) dans I’eau potable
adoucie avec du sucre (quantité non précisée) pendant 4 semaines. Les témoins ont recu de I’eau
adoucie seulement. Les reins, la thyroide, les os et les tissus musculaires ont accumulé de
I’uranium en fonction de la dose, mais aucune comparaison n’a été faite avec les animaux du
groupe témoin (rats témoins non testés). Les effets histopathologiques (congestion du foie, de la
rate, des reins et augmentation modérée de la teneur en lysosomes des cellules épithéliales des
tubules proximaux) ont été observés dans le groupe qui a re¢u 16 mg/kg p.c. par jour. Dans le
plasma, des augmentations des parameétres hématologiques ont été observées a une dose de
8 mg/kg p.c. par jour (CCMH — concentration corpusculaire moyenne en hémoglobine) et de
16 mg/kg p.c. par jour (hématocrite, érythrocytes, hémoglobine, CCMH). Les parametres
chimiques cliniques ont indiqué des augmentations a >2 mg/kg p.c. par jour (quantité totale de
protéines) et a une dose de 4 mg/kg p.c. par jour (glucose) et des diminutions a mg/kg p.c. par
jour (GOT - glutamo-oxalacétique transaminase; GPT — glutamate pyruvate transaminase). Les
auteurs ont jugé que 2 mg/kg p.c. par jour d’acétate d’uranyle dihydraté (1 mg d’uranium/kg p.c.
par jour) est la NOAEL d’aprés une augmentation de la teneur totale en protéines dans le plasma
(Ortega et coll., 1989), méme si une augmentation statistiquement significative de la quantité
totale de proteines a été observée a cette dose.

L’anémie rénale est un symptéme précoce de maladie rénale chronique (Berradi et coll.,
2008) et I’'uranium peut avoir une incidence sur I’homéostasie du fer dans les reins (Donnadieu-
Claraz et coll., 2007). Contrairement aux constatations dans Ortega et coll. (1989), Berradi et
coll. (2008) et Donnadieu-Claraz et coll. (2007) ont observé des troubles de fer chez les rats
apres une exposition chronique a I’uranium.

Des rats Sprague-Dawley méles agés de trois mois ont recu 0 mg/L (n =7) ou 40 mg/L
(n = 8) d’uranium appauvri (sous forme d’hexahydrate de nitrate d’uranyle) (2,4 mg
d’uranium/kg p.c. par jour calculés par I’ATSDR, 2013) dans I’eau potable sur une période de
neuf mois. Une diminution de 20 % du nombre de globules rouges et des niveaux d’hémoglobine
et d’hématocrite a été observée dans le groupe ayant recu la dose méme si le traitement n’a eu
aucun effet sur les niveaux de fer et sur la quantité totale de fer de méme que sur les capacités de
liaison non saturée. On n’a observé aucun changement dans la teneur totale en fer des reins, mais
sa répartition a été modifiée. Il n’y avait pas de changement dans les niveaux de cytokine dans le
sang. L’uranium n’a pas eu une incidence importante sur I’érythropoiése ou I’hématopoiese
générale. Le traitement n’a eu aucune incidence sur la fréquence des lésions tubulo-interstitielles,
mais il a augmenté leur gravité bien qu’aucun changement fonctionnel, comme mesuré par les
concentrations sanguines d’urée et de créatinine, n’a été observé. L expression du géne CP, un
capteur de superoxyde, était 12 fois plus élevée chez les rats traités, tandis que les niveaux
d’ARNm du géne DMT1 (transporteur de métaux bivalent 1) dans la rate ont triplé. L’uranium
appauvri a provoque une détérioration rénale qui, a son tour, a entrainé une diminution du
nombre de globules rouges (Berradi et coll., 2008).
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Donnadieu-Claraz et coll. (2007) ont signalé une accumulation de fer dans les reins de
rats Sprague-Dawley males (4gés de 10 semaines) auxquels on a donné 40 mg/L de nitrate
d’uranyle (2,7 mg d’uranium/kg p.c. par jour) dans I’eau potable sur une période de 6, 9, 12 ou
18 mois. On n’a observe aucune différence dans la consommation d’eau ou de nourriture ou dans
le poids corporel entre les groupes témoins et traités. L’accumulation d’uranium dans les reins
était la plus élevée a 32 jours (220 ng/g) et a 570 jours (300 ng/g) et variait de 70 a 100 ng/g
entre ces deux pointes. Une grande variation dans I’excrétion urinaire d’uranium a été observée
chez les rats exposeés, bien que les valeurs d’excrétion moyennes aient atteint un sommet a
0,38 pug/mL d’urine vers 200 jours. Des changements importants dans les cellules des tubules
proximaux sont apparus entre 6 et 9 mois d’exposition. De 12 a 18 mois, la normalisation de
I’épithélium était observable, bien que les débris fussent toujours présents dans le canal
médullaire tubulaire. Les augmentations du nombre de vésicules intracellulaires et de la présence
de grappes de petites granules d’oxyde de fer dans les vésicules pourraient étre percues a partir
de 6 mois et augmentaient en nombre avec la durée de I’exposition. Les auteurs ont laissé
entendre que I’exposition a I’uranium pourrait avoir une incidence sur I’hnoméostasie du fer dans
les reins. Bien que le fer soit un élément important des cytochromes, certaines enzymes et
molécules fixatrices d’oxygene, il peut produire des espéces réactives de I’oxygene par
I’intermediaire de la réaction de Fenton et endommager les tissus (Ray et coll., 2012).

D’autres études (Rouas et coll., 2011; Grison et coll., 2013; Poisson et coll., 2014a)
utilisant seulement une dose de 40 mg/L d’hexahydrate de nitrate d’uranyle (dose moyenne
d’environ 2,7 mg d’uranium/kg p.c. par jour) administrée dans I’eau potable a des rats Sprague-
Dawley males pendant neuf mois n’ont montré aucun effet sur la fonction rénale (diurése,
élimination de la créatinine, créatinine, urée, quantité totale de protéines), I’histologie ou de
nouveaux marqueurs de toxicite rénale (comme la molécule-1, I’ostéopontine et la kallicréine), a
I’exception d’une diminution de I’élimination de la créatinine signalée par Poisson et coll.
(2014a) et des augmentations de I’aspartate aminotransférase et de la créatine dans le plasma et
des concentrations de potassium et de sodium dans I’urine (Grison et coll., 2013). A I’aide de la
métabolomique, Grison et coll. (2013) ont pu faire la différence entre les animaux traités et non
traités, particulierement au moyen de la N1-méthylnicotinamide, qui est un indicateur précoce
potentiel de néphrotoxicité, et ont conclu que I’absence de toxicité manifeste ne signifie pas
nécessairement I’absence d’effets biologiques étant donné que les niveaux de métabolite, comme
la N1-méthylnicotinamide, ont été notés. Selon Devarajan (2010), les changements fonctionnels
sont intrinséquement retardés en raison de la « réserve rénale » ou de la capacité du rein a
maintenir son taux de filtration glomérulaire au moyen de I’hyperfiltration et d’une hypertrophie
compensatoire du reste des néphrons sains malgré la destruction progressive des néphrons. Cette
réserve rénale permet I’élimination continue des solutés plasma, de sorte que les marqueurs du
plasma (créatinine et urée) présentent des augmentations importantes seulement aprés qu’environ
50 % du taux de filtration glomérulaire a été perdu. En outre, I’augmentation de la sécrétion
tubulaire de créatinine qui est typiquement observée a des taux plus faibles de filtration
glomérulaire entraine une surestimation de la fonction rénale (Devarajen, 2010).

Il n’existe aucun rapport d’études ou les réactions toxiques de jeunes animaux a
I’uranium ont été directement comparées a celles des adultes. Trois études menées par Maynard
et coll. (1953) ont évalué les différences liées a I’age dans la toxicité des nitrates d’uranyle chez
des rats agés de 17 jours a 6 mois exposés a 2 % de nitrate d’uranyle dans leur alimentation
pendant 30 jours; chez des rats agés de 1, 2, 3 ou 6 mois exposés a 2 % de nitrate d’uranyle dans
leur alimentation pendant une période de 24 heures, suivie d’une période d’observation de
30 jours; et chez des rats &gés de 21 jours & 6 mois ayant regu une seule injection intrapéritonéale
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(i.p.) de 128 (males) ou 200 (femelles) mg/kg d’hexahydrate de nitrate d’uranyle. Deux des trois
études ont révélé une augmentation du taux de mortalité liée a I’age. Dans I’étude sur une
exposition alimentaire de 30 jours, plus de 75 % des animaux de 17 et 21 jours sont morts au
cours de I’étude, moins de 10 % des animaux de 28 jours sont morts et plus de 50 % des animaux
de 2, 3, 4, 5 et 6 mois sont morts. Les données fournies sur I’apport alimentaire et le poids
corporel sont insuffisantes pour calculer les doses quotidiennes. L’étude alimentaire

d’une journée a révélé une tendance semblable de mortalité. La mortalité a augmenté avec I’age;
1 % (males) et 3 % (femelles) des rats de 1 mois sont décedés par rapport a 8 % (males) et 16 %
(femelles) des rats de six mois. Aprés une seule dose intrapéritonéale, les taux de mortalité
étaient de 36, 11, 8, 18, 24 et 19 % pour les males et de 24, 18, 8, 23,5, 41, 22 et 52 % des
femelles agées de 21 jours, 1 mois, 2 mois, 3 mois, 4 mois, 5 mois et 6 mois, respectivement. Les
differences dans la mortalité peuvent étre attribuables a des différences toxicocinétiques liées a
I’age, comme des changements dans I’efficacité d’absorption et le développement du squelette
ou des reins (ATSDR, 2013).

D’apreés les premiéres études, il semble que la tolérance peut se développer dans les reins
apres I’administration de multiples doses, de sorte que des doses beaucoup plus importantes
pourraient étre nécessaires pour produire le méme effet observé avec la petite dose initiale
(Yuile, 1973; Durbin et Wrenn, 1976; Campbell, 1985). Les rats exposés a de faibles doses
chroniques d’uranium pendant 1 ou 2 ans présentaient de l1égers dommages rénaux accompagneés
de changements transitoires dans I’urine et les marqueurs biochimiques du plasma, ce qui laisse
entendre qu’a de faibles expositions, I’épithélium des tubules rénaux est régénéré et qu’une
exposition continue n’entraine pas d’effets les plus graves (Maynard et Hodge, 1949; Maynard et
coll., 1953). Dans une étude de série, les rats exposés a 170 mg d’uranium/kg p.c. par jour sous
forme de nitrate d’uranyle dans leur nourriture présentaient une régénération de I’épithélium des
tubules rénaux aprés deux semaines d’exposition (Maynard et coll., 1953). L’exposition continue
n’a pas entrainé une progression des lésions rénales, de sorte que les tubules rénaux chez les rats
exposés pendant 2 semaines étaient semblables a ceux des rats exposés pendant 1 an (Maynard et
coll., 1953). De plus, une exposition de deux ans a 170 mg d’uranium/kg p.c. par jour n’a pas
entrainé d’autres dommages aux reins (Maynard et Hodge, 1949; Maynard et coll., 1953). En
revanche, on a observé une régenération au cours du premier mois de I’exposition a 660 mg
d’uranium/kg p.c. par jour; toutefois, avec une exposition continue, I’atrophie tubulaire a été
observée aprés 6 a 8 semaines. La gravité de I’atrophie et les zones des reins touchées par
I’uranium augmentaient avec la durée. Toutefois, a des doses plus élevées, la capacité a
régenérer I’épithélium des tubules rénaux est dépassee et I’atrophie tubulaire est observée
(Maynard et coll., 1953). Le retour a des valeurs normales pour les paramétres biochimiques
pendant une exposition chronique peut refléter un type de tolérance acquise a I’uranium associée
a des changements structurels des surfaces luminales des cellules des tubules rénaux régénérés.
Cette tolérance ne prévient toutefois pas les dommages chroniques aux reins, car les cellules
régénérées sont assez différentes; bien que d’un point de vue histopathologique il peut sembler
que le processus de réparation soit bien avance, les changements biochimiques urinaires ne
reviennent que lentement a la normale (Leggett, 1989).

Il a été démontré que les animaux tolérants a I’uranium ont un taux réduit de phosphatase
alcaline dans I’urine (Yuile, 1973) et un taux de filtration glomérulaire réduit (Morrow et coll.,
1982). Les cellules des tubules proximaux ont été particulierement touchées par la toxicité de
I’uranium. Les modifications entrainant un épaississement des membranes glomérulaires de base
des reins, qui découle du stockage de I’uranium dans les reins, peuvent étre prolongées et assez
graves pour causer des dommages permanents (McDonald-Taylor et coll., 1992). Des
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changements ultrastructuraux persistants dans les tubules proximaux des lapins ont également été
signalés comme étant associés a la capacité des reins a stocker I’'uranium (McDonald-Taylor et
coll., 1997). Les dommages cellulaires dans les tubules proximaux étaient considérablement plus
graves chez les animaux auxquels on a accorde une période de rétablissement de jusqu’a 91 jours
que chez les animaux tués a la fin de la période d’exposition (Gilman et coll., 1998¢c). La
tolérance acquise ne devrait donc pas étre considérée comme étant une méethode pratique de
protection contre I’intoxication a I’'uranium.

9.2.2.2 Systeme nerveux central

Une fois dans la circulation sanguine, I’uranium peut traverser la barriére hémato-
encéphalique, s’accumulant de fagcon préférentielle dans les cortex cérébraux frontal et temporel
et dans les régions de I’hippocampe du cerveau méme si toutes les études n’ont pas démontré une
accumulation liée a la dose (Lemercier et coll., 2003; Bussy et coll., 2006; Paquet et coll., 2006;
Bensoussan et coll., 2009; Dublineau et coll., 2014; Ibanez et coll., 2014). Linares et coll. (2007)
ont signalé une augmentation liée a la dose de la concentration d’uranium dans le cerveau des
rats Sprague-Dawley males exposés a 10, 20 ou 40 mg de dihydrate de nitrate d’uranyle /kg p.c.
par jour (équivalant a 6, 11 ou 22 mg d’uranium/kg p.c. par jour) dans I’eau potable pendant
3 mois, tandis que Bellés et coll. (2005), qui ont utilisé un protocole semblable, ont révélé que
I’accumulation d’uranium dans le cerveau des rats Sprague-Dawley méles n’était pas liée a la
dose, étant donné que le niveau le plus bas a été observé dans le groupe exposé a la dose
moyenne (11 mg d’uranium/kg p.c. par jour). Paquet et coll. (2006) ont découvert que la
concentration d’uranium dans le cerveau des rats Sprague-Dawley méles adultes auxquels on a
administré 40 mg d’uranium/L a fluctué au fil du temps, et I’'uranium présent dans tout le
cerveau a diminué sur une période de 32 a 186 jours, passant de 3 a 0,07 ng d’uranium/g de
tissus cérébraux, puis a augmente de facon graduelle jusqu’a 570 jours, jusqu’a environ 1 ng
d’uranium/g de tissus cérébraux.

La plupart des études concernant I’ingestion dans I’eau potable n’ont montré aucun signe
évident de toxicité (Briner et Murray, 2005), et dans celles qui I’ont fait, les effets étaient legers
(p. ex., diminution du gain de poids corporel; Bussy et coll., 2006). Les effets neurologiques
étaient mineurs, n’étaient pas uniformes et étaient parfois contradictoires, et il manquait souvent
un lien dose-réponse. Parmi ces effets, mentionnons les suivants : des changements
comportementaux dans I’essai en champ libre chez les rats males ayant recu une dose pendant 3
mois avec des concentrations de 10 et 20 mg de dihydrate de nitrate d’uranyle/kg p.c. par jour
dans I’eau potable, mais pas avec 40 mg de dihydrate de nitrate d’uranyle/kg p.c. par jour (Bellés
et coll., 2005) et chez des rats males (75 et 150 dihydrate de nitrate d’uranyle/kg p.c. par jour) et
femelles (150 dihydrate de nitrate d’uranyle/kg p.c. par jour) exposés pendant 6 mois et chez des
rats males (150 dihydrate de nitrate d’uranyle/kg p.c. par jour) auxquels une dose a été
administrée pendant 2 semaines (Briner et Murray, 2005), et des perturbations du cycle sommeil-
éveil chez les rats males auxquels on a donne 40 mg d’uranium/L dans I’eau potable pendant
90 jours (Lestaevel et coll., 2005). Des changements dans les systemes monoaminergiques ont
été observés quand une dose de 40 mg/L d’hexahydrate de nitrate d’uranyle (I’équivalent de 4 a
1,5 mg/kg p.c. par jour) dans I’eau potable a été administrée a des rats. Ces changements étaient
plus prononcés a 9 mois comparativement a 6 et 1,5 mois et étaient accompagnés par une
importante accumulation d’uranium dans le néostriatum (a 1,5 et 9 mois), I’hippocampe et le
cortex frontal (a 9 mois) (Bussy et coll., 2006). Des modifications ont également été observées
dans les niveaux d’oxydation des lipides dans le cerveau (Briner et Murray, 2005) et dans le
systeme cholinergique (Bensoussan et coll., 2009), ainsi qu’une augmentation du stress oxydatif
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(Linares et coll., 2007). La plupart des études n’ont pas fait état de changements histologiques
dans le cerveau, bien que Kelada et coll. (2008) aient signalé des changements dégenératifs
focaux et des modifications ultrastructurelles dans le cortex cérébral et une augmentation de la
coloration des cellules nevrogliques chez les rats gavés avec 60 pg/kg p.c. d’acétate d’uranyle
dihydraté pendant 90 jours. Des études in vitro n’ont révélé aucune cytotoxicité importante dans
les cellules endothéliales du cerveau des rats (Dobson et coll., 2006) ou dans les neurones
corticaux primaires des rats et peu d’effet sur le niveau du métabolisme des thiols, le potentiel
d’oxydoréduction et la peroxydation des lipides (Jiang et coll., 2007).

9.2.2.3 Systeme immunitaire

Des modifications de la fonction immunitaire ont été étudiées chez des souris Kunming
de 3 semaines nourries avec des aliments contenant des doses de 0, 3, 30 ou 300 mg
d’hexahydrate de nitrate d’uranyle/kg d’aliments (équivalant a 0, 0,4, 4 et 40 mg d’uranium/kg
p.c. par jour) pendant 4 mois (Hao et coll., 2013a). Des augmentations liées a la concentration de
la prolifération des lymphocytes B de la rate et des niveaux d’interleukine IL-4 et IL-10 dans les
cellules spléniques ont été observées a > 3 mg/kg. La prolifération des lymphocytes T de la rate a
diminué, passant a > 30 mg/kg, tandis que les niveaux de cytokines IFNy et TNFa dans la rate
ont diminué, passant a > 3 mg/kg. L’hexahydrate de nitrate d’uranyle a réduit la cytotoxicité des
cellules tueuses naturelles spléniques pour toutes les doses. Les changements les plus prononceés
ont été observés a la dose la plus élevée. Aucun effet n’a été observé sur le comportement, le
poids corporel, le poids des organes ou les parametres biochimiques du sang utilisés pour évaluer
les fonctions hépatiques et rénales. L uranium s’est accumulé dans les reins, le sternum, la rate et
le thymus et était relié a la dose. Une LOAEL de 3 mg/kg d’aliments a été etablie (équivalant a
0,4 mg d’uranium/kg p.c. par jour) sur la base de changements mineurs dans le systéeme
immunitaire (Hao et coll., 2013a).

Une étude semblable a été menée sur des rats Sprague-Dawley de 3 semaines auxquels on
a donné une nourriture contenant 0, 1,3, 13 ou 130 mg d’uranium/kg (I’équivalent de 0, 0,065,
0,65 ou 6,5 mg d’uranium/kg p.c. par jour) pendant 4 mois. Une augmentation substantielle liée a
la dose dans la concentration d’uranium a été observée dans les reins, le foie et la rate pour toutes
les doses administrées. Les effets sur la fonction immunitaire comprenaient I’induction d’une
hypersensibilité retardée a toutes les doses et une baisse du compte des lymphocytes a 130 mg
d’uranium/kg seulement. Des changements histopathologiques ont été observes dans la moelle
osseuse (hyperplasie) et la rate (diminution de la pulpe blanche de la rate, diminution du nombre
ou du volume des corpuscules de la rate) et étaient plus importants dans le groupe exposé a la
dose élevée (Hao et coll., 2013b).

9.2.24 Os

Les os ont une grande affinité avec I’uranium et sont un autre organe cible de la toxicité
de I’'uranium. L’exposition a I’uranium peut nuire aux fonctions normales de formation des os
(Arzuaga et coll., 2015).

Les rats males exposés pendant 9 mois apreés la naissance a de I’eau potable contenant
40 mg/L de nitrate d’uranyle ont subi une altération des parameétres des os (diminution du
diametre de I’os cortical, augmentation de I’épaisseur de I’0s ostéoide, diminution de
I’expression de I’ARNmM des genes pour une structure et une fonction osseuses normales) et une
fonction rénale modifiée (diminution significative de la créatinine du plasma, bien que dans la
gamme normale pour les rats), tandis qu’aucun effet n’a été observé chez des rats quand
I’exposition a commencé a I’age adulte (Wade-Gueye et coll., 2012). Domingo et coll. (1989a)
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ont trouvé que des doses d’uranium > 14 mg/kg p.c. par jour causaient des sternebres bipartites
ainsi que des variations développementales telles qu’une ossification réduite et des variations
squelettiques non ossifiées dans la progéniture de 20 souris Swiss gestantes auxquelles on a
administré par gavage 0, 5, 10, 25 ou 50 mg d’acétate d’uranyle dihydraté/kg p.c. par jour
(équivalent a 0, 2,8, 5,6, 14 et 28 mg uranium/kg p.c. par jour) durant les jours 6-15 de la
gestation (voir la section 9.2.5).

Une croissance et une formation osseuses défavorables ont également été observées dans
des études utilisant d’autres voies d’exposition. Des rats Wistar males (11/groupe) ayant recu une
seule injection i.p.de 2 mg de nitrate d’uranyle/kg p.c. avaient une architecture altérée de la zone
métaphysaire du tibia, des trabécules plus courts et plus larges, ainsi que des aires
ostéoblastiques moins fréquentes. Les surfaces de formation osseuse étaient également
significativement réduites (Guglielmotti et coll., 1984). Dans une autre étude, une diminution de
la formation osseuse (croissance osseuse réduite dans le tibia et les mandibules) a été observée
chez des rats (souche non spécifiée) ayant recu une seule injection i.p. de 2 mg de nitrate
d’uranyle/kg p.c. ou 30 applications dermiques de 2,88 ou 5,76 g de concentré d’uranium
U308/kg p.c. par jour dans la vaseline. Une mortalité élevee a été observée dans tous les groupes
traités (50 %, 30 % et 60 % morts, respectivement, avant le 30° jour) (Ubios et coll., 1994-1995).
Une diminution de formation osseuse et une inhibition de I’ossification endochondriale du tibia
(plus court et plus mince, zone épiphysaire altérée, ostéoblastes moins actifs) et mandibule
(marqué par une diminution des ostéoblastes actifs et un nombre plus élevé de cellules
périostiques sur les surfaces trabéculaires) ont été rapportées chez des rats ayant recu des
implants sous-cutanés de dioxyde d’uranium en poudre insoluble (0,125 g/kg p.c.) pour 30 jours
(Diaz et coll., 2002).

Malgré une diminution importante de la vitamine D active, de I’expression du récepteur
de vitamine D ainsi que des niveaux d’ARNm des genes cibles de la vitamine D impliqués dans
le transport du calcium rénal chez des rats auxquels on a donné de I’eau potable contenant 40
mg/L d’uranium appauvri pendant 9 mois, aucun effet sur les niveaux de calcium ou de
phosphate (c.-a-d., homéostasis minéerale — importante pour la formation osseuse) n’a été observeé
(Tissandie et coll., 2007). L’activité et I’expression des enzymes CYP impliquées dans le
métabolisme de la vitamine D (cruciale dans la régulation de I’homéostasie calcium-phosphate)
ont été altérées chez des rats males Spraque-Dawley de 10 semaines auxquels on a administré
une seule dose d’uranium appauvri par gavage (204 mg de nitrate d’uranyle/kg) (Tissandie et
coll., 2006). Une diminution de la densité minérale osseuse totale dans la métaphyse proximale
du tibia a été observée a la dose la plus elevée chez des rats méles Wistar auxquels on a donné
une dose intramusculaire de 0,2, 1,0 et 2,0 mg/kg p.c. de nitrate d’uranyle appauvri et sacrifiés
par la suite au jour 28. Les marqueurs biochimiques osseux étaient plus élevés de fagon
statistiquement significative a toutes les doses pour I’ostéocalcine, & 0,2 mg/kg p.c. pour la
phosphatase acide tartrate-resistante et a 2,0 mg/kg p.c. pour la pyridinodine et I’hormone
parathyroidienne (Fukuda et coll., 2006).

Une seule dose orale de 90 mg/kg p.c. de nitrate d’uranyle était suffisante pour retarder la
formation et I’éruption des dents (indicateurs de la formation ou du remodelage osseux) chez les
rats Wistar allaités exposés au 1° ou 7° jour apreés la naissance pendant le développement de I’os
alvéolaire au moment de I’évaluation 1 semaine apres I’exposition (Pujadas Biji et coll., 2003).
Une étude de suivi (Pujadas Biji et Ubios, 2007) a montré que la déficience initiale dans la
formation et I’éruption des dents n’a pas persisté jusqu’a 27 jours aprés I’exposition et que le
rattrapage du retard de croissance a eu lieu, indiquant une réversibilité. L’éruption dentaire n’a
pas éeté affectée chez des bébés souris Swiss dont les meéres ont recu 0,05, 0,5, 5 ou 50 mg
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d’acétate d’uranyle dihydraté/kg par jour commencant au jour 13 de la gestation (Domingo et
coll., 1989b; voir la section 9.2.5). On a observe une diminution de la formation osseuse ainsi
gu’une augmentation de la résorption osseuse et des cellules osseuses non-impliquées dans la
division cellulaire dans I’os périodontal de rats a la suite d’injections i.p. de 0,8 ou 2 mg de
nitrate d’uranyle/kg p.c. (Ubios et coll., 1991). Une diminution significative de la formation
osseuse (volume osseux alvéolaire, formation osseuse totale et densité volumique osseuse) a
également été observée chez les rats males Wistar (11/groupe) auxquels on a donné une injection
i.p. de 2 mg de nitrate d’uranyle/kg p.c. apres avoir arraché 3 molaires mandibulaires
(Guglielmotti et coll., 1984, 1985).

Des études in vitro démontrent que I’uranium intéragit avec des protéines et des géenes
impliqués dans le développement des os et affecte également la cristallinité et la minéralisation.
La protéine sérique bovine fetuine-A (homologue de 1'a2-HS-glycoprotéine humaine) a une
haute affinité pour I’uranium hexavalent (U(V1)) (I’espéce d’uranium présent dans les solutions
aqueuses incluant le sang) liant 3 U(V1) par protéine et modifiant la structure secondaire de la
protéine, possiblement perturbant la minéralisation osseuse et la régulation du métabolisme
osseux (Basset et coll., 2013). L’ ostéopontine phosphorylée (OPN), impliquée dans la
minéralisation osseuse, forme des complexes stables avec les ions uranyles (9 équivalents
d’uranium/mole de protéine) induisant des changements de conformation dans la protéine (Qi et
coll., 2014). En utilisant des microréseaux a base d’ADN, Prat et coll. (2010) ont démontré que
les ions uranyles affectaient les niveaux de transcription de SPP1 (phosphoprotéine 1 sécrétee —
un gene qui code pour OPN) dans les lignées de cellules rénales, affectant ainsi I’excrétion
d’OPN d’une facon dépendant du temps et de la dose. En utilisant des apatites biomimétiques
synthétiques pour modéliser les os in vitro, Chatelain et coll. (2015) ont trouvé que I’uranium
induisait une perte de crystallinité et diminuait le taux de minéralisation. Une étude in vitro
utilisant des cellules de rat semblables a des ostéoblastes ROS 17/2.8 a trouvé que I’uranium
s’accumulait dans les cellules et exercait des effets cytotoxiques apres avoir atteint une
concentration seuil (> 75 uM) qui variait selon la spéciation d’uranium dans la solution, quoique
I’activité de la phosphatase alcaline n’était pas affectée. Dans cette étude, deux marqueurs de
formation et de minéralisation osseuses (sialoprotéine osseuse et ostéocalcine) ont été activés a
faibles doses non toxiques, mais inhibés aux doses toxiques (Milgram et coll., 2008).

9.2.3 Exposition a long terme et cancérogéniCiteXXXXXXxx

Plus tot, les études sur I’alimentation durant toute la vie menées avec des aliments
contenant jusqu’a 20 % d’uranium ont révélé une diminution de la longevité des animaux de
laboratoire associée a I’exposition (Maynard et Hodge, 1949). Une dose sans effet observé
(NOEL) (pour la longévité) indiquee était de 81 mg d’uranium/kg p.c. par jour pour les rats
exposés a du fluorure d’uranyle. Pour d’autres composés d’uranium, des NOEL de 1 130 mg
d’uranium/kg p.c. par jour (sous forme de nitrate d’uranyle), de 1 390 mg d’uranium/kg p.c. par
jour (sous forme de tétrafluorure d’uranium) et de 1 630 mg d’uranium/kg p.c. par jour (sous
forme de dioxyde d’uranium) ont été associées a une diminution de la longevité. La plupart des
déces étaient associés a des lésions aux reins causées par des produits chimiques. Parmi les effets
sur les reins observés chez les rats, mentionnons une nécrose tubulaire, une lésion tubulaire et
une légere dégénérescence des tubules a la suite d’une exposition chronique par voie orale a
I’uranium. Les effets hématologiques comprenaient I’anémie et une augmentation du nombre de
globules blancs (Maynard et Hodge, 1949; Maynard et coll., 1953). D’autres effets chroniques
comprenaient une diminution du gain de poids corporel chez les rats. Aucun des effets
histologiques n’a été observé dans la rate, les ganglions lymphatiques ou la moelle osseuse de
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divers animaux exposés par voie orale (Maynard et Hodge, 1949; Tannenbaum et Silverstone,
1951; Maynard et coll., 1953). La plus faible NOEL signalée est de 24 mg/kg p.c. par jour pour
les effets chroniques sur les reins chez les rats exposés par voie orale a de I’hexahydrate de
nitrate d’uranyle pendant un an (Maynard et coll., 1953). Les NOEL et les doses minimales
entrainant un effet observé (LOEL) les plus faibles pour les effets hématologiques et rénaux
étaient de 19 et 39 mg/kg p.c. par jour, respectivement, chez les rats exposés a de I’hexahydrate
de nitrate d’uranyle pendant deux ans (Maynard et coll., 1953).

On dispose de peu de données sur la cancérogénicité des composés de I’uranium chez les
animaux. Dans les études sur I’exposition chronique par voie orale chez le rat et le chien, on n’a
pas constaté de néoplasmes a la suite de I’ingestion de plusieurs composés d’uranium a des doses
pouvant atteindre 12 341 mg d’uranium/kg par jour chez le rat et 8 815 mg d’uranium/kg par
jour chez le chien (Maynard et Hodge, 1949; Maynard et coll., 1953).

9.2.4 Genotoxicite

Il a été démontré que le potentiel de I’'uranium d’induire une génotoxicité in vivo apres
une ingestion par voie orale et dans les études in vitro.

Les rats Wistar sevrés (50/sexe/dose) ont été nourris avec des aliments contenant 0, 4 ou
40 mg d’uranium/kg p.c. par jour sous forme de nitrate d’uranyle appauvri pendant 4 mois, avant
d’étre accouplés (F1). La progéniture a été exposée aux mémes doses que les parents pendant
4 mois. L’essai de Comet et le test du micronoyau de la moelle osseuse ont permis de détecter
des dommages a I’ADN liés a la dose qui étaient plus graves chez les groupes F1. Des
changements dans I’histopathologie des testicules et des ovaires ont également été mentionnés et
étaient plus marqués dans les groupes F1 (Hao et coll., 2009). Une augmentation importante de
la fréquence de mutation de la moelle osseuse a également été observée chez les descendants de
souris transgéniques méales auxquelles on a donné 50 mg d’uranium/L (équivalant & 1 mg par
jour) de nitrate d’uranyle appauvris dans I’eau potable pendant 2 mois (Miller et coll., 2010).

Des résultats positifs, y compris des augmentations liées a la dose de la formation
d’adduits uranium-ADN et de dommages a I’ADN, ont été démontré dans des études in vitro
incluant I’essai sur I’aberration chromosomique, I’essai HPRT, le test du micronoyau, I’essai
d’échange de chromatides sceurs, I’essai de Comet et I’essai de centromere de micronoyaux avec
blocage de la cytodiérese (CBMN) jumelé avec I’essai d”hybridation in situ en fluorescence (Lin
et coll., 1993; Stearns et coll., 2005; Thiébault et coll., 2007; Darolles et coll., 2010). Les
résultats négatifs de I’essai de Comet (Stearns et coll., 2005) ont également été observés.

9.2.5 Toxicité pour la reproduction et le développement

Les effets sur la reproduction et le déeveloppement observés chez les animaux aprés
I’ingestion de composés d’uranium solubles comprenaient : des problémes de fertilité chez les
males et les femelles, des modifications des structures reproductives chez les parents, la
feetotoxicité et une augmentation des variations dans le développement. Les effets sur la fertilité
des femelles comprenaient des dommages aux ovocytes (Feugier et coll., 2008; Kundt et coll.,
2009), un retard de la folliculogenése (Arnault et coll., 2008), des changements dans le nombre
de follicules, une diminution du taux de grossesses (Llobet et coll., 1991; Radulescu et coll.,
2009) et du nombre de petits par portée (Maynard et Hodge, 1949), la NOAEL disponible la plus
faible étant de 10 mg d’hexahydrate de nitrate d’uranyle/L (1,9 mg d’uranium/Kkg p.c. par jour),
d’aprés la qualité des ovocytes (Feugier et coll., 2008). Une LOAEL de 5,6 mg d’uranium/kg
p.c. par jour pour la fertilité des males était disponible pour les souris Swiss, d’apres une
diminution du taux de grossesses chez les femelles non traitées (Llobet et coll., 1991). Pour les
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effets feetotoxiques et sur la mére, on a démontré une LOAEL de 2,8 mg d’uranium/kg p.c. par
jour chez les souris Swiss femelles traitées (Domingo et coll., 1989a).

Des retards dans la folliculogenese ont été observés dans deux séries d’études distinctes
sur la fonction de I’ovaire (Raymond-Whish et coll., 2007; Arnault et coll., 2008). Arnault et
coll. (2008) ont déclaré que I’uranium retarde la folliculogenése in vivo chez la souris & une dose
de > 5 mg de nitrate d’uranyle/L (> 1,25 mg d’uranium/kg p.c. par jour) et la méiose des
ovocytes in vitro a 1 mM d’acétate d’uranyle. Dans la premiére expérience, les souris femelles
(n =5-10) ont été exposées pendant 15 semaines a de I’eau potable contenant des doses de 0, 5,
50 ou 400 mg/L de nitrate d’uranyle (équivalant a 1,25, 12,5 et 100 mg d’uranium/kg p.c. par
jour) avant d’étre euthanasiées ou accouplées (expérience 2) avec des males non traités. Les
souris femelles (expérience 2) et leurs bébés femelles (expérience 3) ont ensuite été suivies
pendant 3 mois. Dans I’ensemble, le traitement n’a eu aucun effet sur le poids corporel, I’état de
santé général, le comportement ou le poids des reins. L’uranium ne s’est pas accumulé dans les
ovaires. Apres 15 semaines d’exposition, les femelles non accouplées avaient moins de grands
follicules antraux a toutes les doses comparativement aux groupes témoins. Ces effets ont
également été observés chez les bébés souris femelles. Dans I’expérience 2, on a noté une
augmentation du nombre des follicules prénataux secondaires et précoces chez toutes les méres
traitées. Une LOAEL de 5 mg de nitrate d’uranyle/L (1,25 mg d’uranium/kg p.c. par jour)
pourrait étre estimée. Dans I’évaluation in vitro, la maturation des ovocytes des souris a ralenti
lorsqu’ils étaient cultivés en présence de 1 mM d’acétate d’uranyle (I’équivalent de 424 mg/L de
nitrate d’uranyle).

Une diminution semblable du nombre de grands follicules primaires a été observée a des
doses de 0,5 mg d’hexahydrate de nitrate d’uranyle/L (0,04 mg d’uranium/kg p.c. par jour)
seulement chez les souris B6C3F; immatures (n = 9-10/groupe) ayant recu des doses de 0,5, 2,5,
12,5 et 60 mg d’hexahydrate de nitrate d’uranyle/L (0, 0,04, 0,18, 0,89, 4,44 mg d’uranium/kg
p.c. par jour) pendant 30 jours. Le poids des reins a diminué dans les groupes ayant recu les
doses moyenne (0,18 mg d’uranium/kg p.c. par jour) et élevée (4,44 mg d’uranium/kg p.c. par
jour). Dans une deuxieme expérience visant a évaluer les effets de I’exposition in utero, les
meéres B6C3F; traitées avec 0,5, 0,25, 12,5 ou 60 ug /L d’hexahydrate de nitrate d’uranyle (0,
0,00004, 0,00018, 0,00089, 0,00444 mg d’uranium/kg p.c. par jour) pendant 30 jours avant
I’accouplement, puis pendant toute la gestation, présentaient une diminution importante liée a la
dose du nombre de petits follicules primaires a > 2,5 pg /L d’hexahydrate de nitrate d’uranyle
(0,00018 mg d’uranium/kg p.c. par jour), tandis que leur progéniture femelle a montré une
diminution statistiquement significative du nombre de follicules primordiaux a 0,5 et 2,5 pug /L
d’hexahydrate de nitrate d’uranyle (0,00004 et 0,00444 mg d’uranium/kg p.c. par jour). Aucune
anomalie importante n’a été constatée dans les principaux organes examines. Les souris
C57B1/6J ovariectomisées ont également été exposées a I’hexahydrate de nitrate d’uranyle et
présentaient des changements dans la morphologie et I’histologie de I’utérus, y compris une
augmentation importante du poids de I’utérus. Dans I’ensemble, les résultats portent a croire a
une réponse oestrogénique a I’uranium (Raymond-Whish et coll., 2007).

Des effets sur la fertilité ont été observés dans des études précédentes ou des rats males et
femelles ont été nourris avec des aliments contenant 2 % d’hexahydrate de nitrate d’uranyle
pendant sept mois, suivi d’une alimentation normale pendant cing mois. Les rats traités ont
produit moins de portées et moins de petits par portée (Maynard et Hodge, 1949). Dans des
études de suivi, les rats nourris avec des aliments contenant 2 % d’hexahydrate de nitrate
d’uranyle pendant une seule période de 24 heures apres le sevrage ont egalement eu moins de
portées avec moins de petits par portée que les rats du groupe témoin, sans aucun signe de
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toxicité maternelle (Maynard et coll., 1953). Dans une étude plus récente, on n’a observé aucun
effet sur la fonction testiculaire ou la spermatogenése chez les souris Swiss males exposées
pendant 64 jours a de I’acétate d’uranyle dihydraté dans I’eau potable a des doses de 0, 10, 20,
40 ou 80 mg/kg p.c. par jour (I’équivalent de 0, 5,6, 11,2, 22,4 et 44,8 mg d’uranium/kg p.c. par
jour) avant I’accouplement avec des femelles non traitées pendant 4 jours (Llobet et coll., 1991).
Des modifications interstitielles et une vacuolisation des cellules de Leydig ont été observées a la
dose la plus élevée, tandis qu’une diminution du poids total de I’épididyme et du poids de
I’épididyme par rapport au poids corporel a été observée a > 11,2 mg d’uranium/kg p.c. par jour.
Le taux de grossesses a fortement diminué & > 5,6 mg d’uranium/kg p.c. par jour méme si on n’a
relevé aucune différence dans le nombre de feetus vivants et morts en comparaison aux femelles
accouplées avec des méles témoins. Une LOAEL de 5,6 mg d’uranium/kg p.c. par jour pour la
fertilité des males, d’apres une diminution du taux de grossesses, a eté déterminée (LIobet et
coll., 1991).

L’action combinée du stress et de I’uranium a éte évaluée pour un éventail de résultats, y
compris la reproduction des méles (Linares et coll., 2005). Dans le cadre de cette étude, des rats
males adultes (n = 8) ont eté exposes a des doses de 0, 10, 20 ou 40 mg d’acétate d’uranyle
dihydraté/kg p.c. par jour (0, 5,6, 11,2 et 22,4 mg d’uranium/kg p.c. par jour) dans I’eau potable
pendant 3 mois. La moitié des animaux ont été exposes a deux heures par jour de stress de
retenue. Bien que I’histopathologie ait révéle peu d’effets, on a observé des réductions de la
fertilité @ 11,2 mg d’uranium/kg p.c. par jour (non liées a la dose) seulement et une réduction du
nombre de spermatides par testicules a toutes les doses. La retenue n’a pas augmenté les effets
produits par I’'uranium. Dans les analyses subséquentes des données, Linares et coll. (2006 et
2007) ont présenté des preuves de I’activité pro-oxydante de I’uranium sur les testicules, les reins
et le cerveau des rats. Dans les testicules, le glutathion réductase et le glutathion ont diminue,
tandis que la superoxyde dismutase a augmenté. Parmi les éléments probants établissant
I’activité pro-oxydante sur les reins et le cerveau, mentionnons une augmentation des substances
réactives a I’acide thiobarbiturique et de I’activité du glutathion oxydé et de la superoxyde
dismutase.

Une baisse de la fertilité a également été observée chez les rates Sprague-Dawley
gravides gavées avec 0,830 ou 1 mg d’acétate d’uranyle dihydraté/kg/jour du cinquieme au
seiziéeme jour de gestation. Une diminution du gain de poids corporel de la mére et du poids
corporel terminal a été observée chez les rats traités et était accompagnee d’une baisse de
I’apport alimentaire. Une diminution importante de la fertilité (exprimée sous forme de
diminution de la viabilité des feetus et de la taille des portées et d’augmentation des avortements
spontanés) a également été mentionnée. Les auteurs n’ont pas observé d’anomalie feetale externe
importante ou d’effet histologique dans les os, méme si la taille et le poids des petits étaient tous
deux fortement réduits a 0,830 mg d’acétate d’uranyle dihydraté/kg/jour (Radulescu et coll.,
2009).

Des effets feetotoxiques et sur le développement ont été observés dans plusieurs études.
Domingo et coll. (1989a) ont évalué la toxicité de I’uranium pour le développement en traitant
des groupes de 20 souris Swiss gravides par gavage a des doses de 0, 5, 10, 25 ou 50 mg
d’acetate d’uranyle dihydraté/kg p.c. par jour (équivalanta 0, 2,8, 5,6, 14 et 28 mg d’uranium/kg
p.C. par jour) aux jours 6 a 15 de la gestation; les animaux ont été sacrifiés le 18° jour. On a
observé une toxicité maternelle liée a la dose a partir de la dose la plus faible (2,8 mg
d’uranium/kg p.c. par jour). On a observé une feetotoxicité liée a I’exposition consistant en une
réduction du poids corporel du feetus et en une augmentation des anomalies externes totales a
partir de 2,8 mg d’uranium/kg p.c. par jour tandis qu’une réduction de la longueur corporelle du
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feetus et une incidence accrue des variations touchant le développement et du nombre de feetus
rachitique par portée ont été observées a partir de 5,6 mg d’uranium/kg. A des doses de > 14 mg
d’uranium/Kkg p.c. par jour, les malformations précises incluaient la fente palatine et la sternébre
bipartite et des variations du développement comme une ossification réduite et des variations
squelettiques non ossifiées ont été observées. Un retard dans le développement des papilles
rénales a éte observé a 2,8 et 14 mg d’uranium/kg p.c. par jour, mais n’était pas statistiquement
significatif. Aucun signe d’embryolétalité n’a été observé a quelque dose que ce soit. Une
LOAEL de 2,8 mg d’uranium/kg p.c. par jour a pu étre établie d’apres les effets feetotoxiques et
sur la mere chez les souris (Domingo et coll., 1989a).

Une deuxieme étude menee par Domingo et coll. (1998b) a évalué I’effet de I’uranium
sur la fin du développement feetal, la mise bas, la lactation et la viabilité postnatale. Des groupes
de 20 souris femelles ont été exposés par gavage a partir du 13° jour de gestation jusqu’au 21°
jour de lactation a des doses de 0, 0,05, 0,5, 5 ou 50 mg d’acétate d’uranyle dihydraté/kg p.c. par
jour (équivalant a 0, 0,028, 0,28, 2,8 et 28 mg d’uranium/kg p.c. par jour). Des déces maternels
(2/20 et 3/20 aux deux doses les plus élevées, respectivement) ont été attribués au traitement;
toutefois, la toxicité maternelle n’était pas évidente d’apres les changements dans le poids
corporel ou la consommation d’aliments, bien que le poids relatif du foie f(t considérablement
réduit chez tous les groupes de traitement. Aucun effet sur I’éruption des incisives (indicatif de
remodelage de la formation osseuse) n’a été observé, quelle que soit la dose. Des diminutions de
la viabilité des nouveau-nés, comme indiqué par des diminutions importantes de la taille des
portées au 21° jour de la lactation, et des diminutions importantes des indices de viabilité et de
lactation ont été observées dans le groupe recevant la dose la plus élevée. D’apres les effets sur le
développement chez les petits, la NOAEL est de 2,8 mg d’uranium/kg p.c. par jour.

Dans les feetus de souris Swiss dont les méres (25/dose) avaient recu des injections sous-
cutanées de 0,5, 1, 2 mg d’acétate d’uranyle dihydraté /kg p.c. par jour durant les jours 6 a 15 de
la gestation, on a observé une diminution significative du poids corporel feetal (a 1 et 2 mg
d’acétate d’uranyle dihydraté /kg p.c. par jour) ainsi qu’une augmentation significative d’effets
squelettiques totaux (réduction de I’ossification ou manque d’ossification dans plusieurs os a
toutes les doses). Une forte toxicité maternelle, incluant la mort (30 % de mortalité dans le
groupe recevant la dose la plus élevée) a également éte observée, ayant pu contribuer a la
feetotoxicité observée. D’autres effets maternels et foetotoxiques ont également été notés (Bosque
et coll., 1993).

Paternain et coll. (1989) ont étudie les effets de I’uranium sur la reproduction, la gestation
et la survie postnatale. Des souris Swiss (25/sexe/groupe) ont été gavées avec des doses de 0, 5,
10 ou 25 mg d’acétate d’uranyle dihydraté/kg p.c. par jour (équivalant a 0, 2,8, 5,6 ou 14 mg
d’uranium/kg p.c. par jour). Les males ont été traités pendant 60 jours avant I’accouplement,
tandis que les femelles ont recu des doses a partir de 14 jours avant I’accouplement et jusqu’au
21° jour de lactation, a moins d’avoir été sacrifiées au 13° jour de gestation. D’importants effets
sur la reproduction ont été observés a 14 mg d’uranium/kg p.c. par jour et comptaient un nombre
accru de résorptions totales et tardives, une augmentation du nombre de feetus morts et une
diminution du nombre de feetus vivants et des indices de viabilité. Il y a eu une diminution
importante du nombre de portées au fil du temps (mesurée a 0, 4 et 21 jours apres la naissance) a
partir de 5,6 mg d’uranium/kg p.c. par jour). La croissance des petits a été suspendue a 2,8 mg
d’uranium/kg p.c. par jour en fonction du poids corporel et de 5,6 mg d’uranium/kg p.c. par jour)
pour la longueur du corps. Les auteurs ont donné une NOEL de 5 mg d’acétate d’uranyle
dihydraté/kg p.c. par jour, I’équivalent de 2,8 mg d’uranium/kg p.c. par jour.
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Les huit groupes (2 groupes/dose) de rats Sprague-Dawley males (16/groupe) ont recu de
I’eau potable contenant des doses de 0, 10, 20 ou 40 mg d’acétate d’uranyle dihydraté/kg p.c. par
jour (0, 5,3, 11,2, 22,4 mg d’uranium/kg p.c. par jour) pendant 3 mois. Un groupe par dose a été
exposé a 2 heures de stress de retenue par jour. A la fin de 3 mois, les males ont été accouplés
avec des femelles non traitées. A une dose de 20 mg/kg p.c. par jour, seul le taux de grossesses a
fortement diminué (non lié a la dose). Aucun effet significatif n’a été observé sur la maturation
physique des petits (comme mesurée par le nombre d’implants/de portées, le nombre de feetus
morts/résorbés, I’indice de viabilité, I’indice de lactation ou le nombre de jours pour le
détachement du pavillon ou I’ouverture des yeux, le poids corporel), la maturation neuromotrice
(telle qu’elle est mesurée par le redressement en fonction de la surface et de la force de
préhension des pattes antérieures) ou le comportement (comme mesuré par I’acquisition de
I’évitement passif et la distance moyenne parcourue a I’essai sonde). De légeres différences ont
été observées dans le test de géotaxie négative chez les femelles de la progéniture seulement. Ces
différences étaient transitoires et n’étaient pas liées a la dose. Des différences isolées ont
également été observées dans I’essai de labyrinthe aquatique, mais celles-ci étaient
indépendantes de la dose utilisée. La NOAEL était de 10 mg/kg p.c. par jour d’acétate d’uranyle
dihydraté (calculée a 5,6 mg d’uranium/kg p.c. par jour) (Albina et coll., 2005).

Une seule dose par voie orale de 90 mg/kg p.c. de nitrate d’uranyle était suffisante pour
retarder la formation et I’éruption des dents chez les rats Wistar allaités exposés au 1* ou 7° jour
apres la naissance pendant le développement de I’os alvéolaire au moment de I’évaluation
1 semaine aprés I’exposition. Des changements histopathologiques (des cylindres hyalins et une
vacuolisation des cellules) ont également été observés dans les reins (Pujadas Biji et coll., 2003).
Une étude de suivi (Pujadas Biji et Ubios, 2007) a montré que la déficience initiale dans la
formation et I’éruption des dents n’a pas persisté jusqu’a 27 jours apres I’exposition et que le
rattrapage du retard de croissance a eu lieu.

9.3  Mode d’action

L’uranium semble causer une néphrotoxicité par I’entremise de son interaction avec les
tubules proximaux. Chez les humains, une exposition chronique a I’'uranium dans I’eau potable a
été associée a des biomarqueurs élevés de dommage au tubule proximal (c.-a-d., une
augmentation de I’excrétion urinaire du glucose, d’ions et de protéines a faible masse
moléculaire) et, dans une moindre mesure, a un dysfonctionnement des glomérules (c.-a-d.
albuminurie) (Kurttio et coll., 2002, 2006a; Mao et coll., 1995; Zamora et coll., 1998). Dans les
études sur les animaux, I’analyse histologique a indiqué des dommages a la fois glomérulaires et
tubulaires (Ortega et coll., 1989; Gilman et coll., 1998a, 1998b, 1998c; Donnadieu-Clarez et
coll., 2007; Berradi et coll., 2008).

Le mode d’action proposé pour la néphrotoxicité liée a I’exposition a I’uranium semble
comporter trois étapes : I’ion uranyle forme des complexes avec I’ion bicarbonate et des
protéines dans le sang, ces complexes sont absorbés par les reins, ce qui mene a une altération de
la fonction rénale. Une fois dans le sang (Adams et Spoor, 1974; Osman et coll., 2015),
I’uranium est principalement présent sous forme d’ions uranyle (Durbin et Wrenn, 1976; Keith et
coll., 2007), qui forment principalement des complexes avec des anions bicarbonate et des
protéines plasmatiques comme la transferrine et I’albumine (Butterworth, 1955; Ballou et coll.,
1986; Diamond et coll., Kocher, 1989; 1989; Leggett, 1989; Conseil national de recherches
Canada, 1999). Le complexe bicarbonate est facilement filtré par les glomérules et pénetre dans
le liquide des tubules proximaux ou, sous le pH réduit des tubules, il se dissout. Comme le
bicarbonate, le citrate et I’eau sont réabsorbés dans les tubules proximaux, la concentration
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d’ions uranyle dans le fluide tubulaire augmente (Durbin et Wrenn, 1976; Conseil national de
recherches Canada, 1988; Beckett et coll., 2007; ATSDR, 2013). Les ions uranyle libérés
peuvent ensuite former des complexes avec des ligands phosphate sur la surface luminale des
cellules des tubules, ce qui entrave la fonction rénale (Beckett et coll., 2007). L’uranium peut
aussi se lier spécialement & un faible nombre de protéines dans les reins qui participent a
I’homeéostasie du fer et a I’expression génétique (Frelon et coll., 2009). Le complexe bicarbonate
non dissocié n’est pas absorbé et passe directement dans I’urine. Comme pour d’autres acides
faibles, le pH dans le canal médullaire et la présence de bicarbonate influencent le taux
d’élimination de I’uranium dans I’urine. 1l y a peu de dissociation du complexe bicarbonate
quand I’alcalinité augmente, ce qui entraine une augmentation de I’excrétion urinaire de
I’uranium, tandis que I’acidification de I’urine entraine la dissociation presque compléte du
complexe, ce qui entraine un important apport rénal de bicarbonate et une faible excrétion de
I’uranium (Beckett et coll., 2007; McDiarmid et coll., 2012).

En genéral, le stade de développement des reins, en particulier le degré de maturité du
processus de transport des tubules rénaux, a une incidence sur la gravité des effets toxiques
observés dans les reins. L’augmentation du transport tubulaire signifie généralement une
augmentation de la toxicité tubulaire. Le développement des reins chez I’humain comprend deux
processus de base — formation morphologique (terminée in utero) et I’acquisition de la fonction
(commence avec la formation plus précoce des néphrons feetaux et s’accélére apres la naissance
pour atteindre les niveaux adultes). Chez les humains, la néphrogenése a lieu entre le 6° et la
36° semaine de gestation, aprés quoi la formation anatomique des reins est terminée avec un
arsenal complet de néphrons. Les fonctions primaires du rein (filtration glomérulaire, sécrétion
tubulaire et réabsorption tubulaire) dépendent du sang rénal et du débit plasmatique rénal qui
augmentent avec I’age suite a I’augmentation du débit cardiaque et a la réduction de la résistance
vasculaire périphérique (Fernandez et coll., 2011). A la naissance, ces fonctions primaires du
rein sont toutes réduites (Lee, 2009; Fernandez et coll., 2011). Les nouveau-nés ont egalement
une capacité limitée a concentrer I’urine et ont un pH urinaire plus faible (Lee, 2009). La
croissance accelérée des reins et les changements physiologiques surviennent apres la naissance,
et la fonction rénale atteint des niveaux adultes a I’age de 1 a 2 ans. Avant cela, le faible flux
sanguin dans les reins et la diminution du transport tubulaire observés chez les nourrissons
servaient peut-étre a protéger les reins des effets toxiques (Solhaug, 2004). Comme la formation
de néphrons se poursuit apres la naissance chez les animaux, les résultats des études sur la
fonction rénale chez les rongeurs et d’autres modéles expérimentaux doivent étre interprétés avec
soin (Solhaug, 2004).

D’autres mécanismes proposés comprennent I’interférence de I’uranium avec utilisation
de I’adénosine triphosphate et la phosphorylation oxydative mitochondriale dans le tubule
proximal rénal, ce qui entraine une perturbation du transport actif dans les cellules des tubules
proximaux des reins et des structures connexes (Brady et coll., 1989; SCAHT, 2015). La
formation d’espéces réactives de I’oxygéne, probablement liée a la perturbation de I’noméostasie
du fer (Donnadieu-Clarez et coll., 2007), et entrainant une expression modifiée des genes, des
protéines et des enzymes dans les reins, les testicules et le cerveau a également été proposée
(Taulan et coll., 2004; Linares et coll., 2006, 2007; Donnadieu-Clarez et coll., 2007).

L’uranium peut aussi avoir des effets sur les 0s en diminuant la prolifération des cellules
dans les zones d’ossification endochondrale, modifiant le cytoplasme et le noyau d’ostéoblastes
actifs et inactifs, réduisant le nombre d’ostéoblastes actifs et inhibant I’expression de génes
associes au développement normal et a la minéralisation des os (Wade-Gueye et coll., 2012;
Arzuaga et coll., 2015). On a également fait remarquer que I’'uranium peut modifier
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I’homéostasie des minéraux en se liant a I’ostéopontine, une protéine exprimée dans les tissus
minéralisés (Arzuaga et coll., 2015).

10.0 Classification et évaluation

En ce qui a trait a la toxicité chimique, il n’existe pas suffisamment de preuves pour
conclure que I’exposition par voie orale a I’uranium naturel peut causer le cancer chez les
humains ou les animaux (Conseil national de recherches Canada, 1988; U.S. EPA, 1989; EFSA,
2009; ATSDR, 2013). Aucun organisme de santé majeur n’a fourni un facteur de pente du cancer
pour I’'uranium. L’uranium naturel n’a pas été classé comme étant un agent cancérogéne par le
National Toxicology Program, le Centre international de recherche sur le cancer (CIRC) ou
I’U.S. EPA. Le Conseil national de recherches (1988) a examiné les effets cancérogénes de
I’uranium deposes a I’interne dans le but de fournir une estimation quantitative du risque sur
I’induction de cancer. On a déterminé que le cancer le plus susceptible de se développer des
suites d’une exposition a I’uranium, en particulier de I’uranium hautement enrichi, serait les
sarcomes des 0s. Aucune étude épidémiologique n’a révélé une augmentation de ces cancers, et
le Conseil national de recherches (1988) a conclu que I’uranium naturel n’a peut-étre aucun effet
cancérogéne mesurable.

Seules quelques etudes épidémiologiques exploratoires relatives a I’eau potable en tant
que voie d’exposition étaient disponibles, et leurs résultats sont equivoques (voir la section
9.1.3). Malgré la génotoxiciteé signalée dans les études in vitro (voir la section 9.2.4) et dans un
nombre limité d’études in vivo (Hao et coll., 2009; Miller et coll., 2010), on n’a trouvé aucune
étude précise sur le cancer chez les animauxpour une exposition par voie orale. Dans les
quelques études disponibles sur I’exposition par voie orale a long terme (Maynard et Hodge,
1949; Maynard et coll., 1953; Donnadieu-Clarez et coll., 2007; Gueguen et coll., 2014) aucun
néoplasme n’a été observé chez les chiens ou les rats aprés I’ingestion de plusieurs composés
d’uranium. Par conséquent, les données disponibles sur les humains et les animaux ne sont pas
suffisantes pour procéder & une évaluation quantitative du risque de cancer.

10.1  Evaluation des risques autres que les risques de cancer

Dans les études épidémiologiques, seuls des effets sur les reins ont été systematiquement
observés chez les humains a la suite d’une exposition a I’uranium naturel, alors que le principal
organe cible chez les animaux est le rein (Maynard et Hodge, 1949; Tannenbaum et Silverstone,
1951; Goel et coll., 1979; Ortega et coll., 1989; Mao et coll., 1995; Gilman et coll., 1998a,
1998b; Zamora et coll., 1998; Kurttio et coll., 2002, 2006a). Le point de départ le plus faible que
I’on retrouve dans les études chez les animaux est basé sur les effets rénaux et est associé a une
LOAEL de 0,06 mg/kg p.c. par jour (Gilman et coll., 1998a). L’uranium s’accumule
principalement dans les os et en moins grande partie dans les reins, et des effets néfastes sont
observés dans ces deux organes. Les données probantes des effets sur les os suggerent qu’il y a
un risque associé a I’exposition a I’uranium, mais les études disponibles ne sont pas adéquates
pour I’analyse de risque en raison de leur devis expérimentaux (seulement une dose testée et
généralement élevée ou létale), les voies d’exposition (généralement des études par injection) et
le manque de cohérence dans les résultats (expression des genes/proteines altérée mais processus
global non affectée). Dans I’ensemble, les études scientifiques indiquent que I’uranium a un effet
sur le développement et le maintien des os mais ne sont pas suffisantes pour etablir une NOAEL
ou une LOAEL, sauf Domingo et coll. (1989a) qui a démontré des effets squelettiques feetaux a
des concentrations d’uranium > 14 mg/kg p.c. par jour en présence de toxicité maternelle élevée.
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Cette LOAEL pour les effets sur les os est beaucoup plus élevée que la LOAEL la plus faible
disponible de 0,06 mg/kg p.c. par jour pour les effets sur le rein de Gilman et coll. (1998a).

Ainsi, le rein est probablement I’organe cible principal pour la toxicité de I’'uranium et le
mieux caracterisg, selon la littérature actuellement disponible. 1l n’y a aucune indication que les
nourrissons ou les enfants pourraient étre plus sensibles aux effets de I’uranium sur le rein. En
fait, des études animales limitées chez des rats et souris adultes suggérent que les adultes seraient
plus sensibles aux effets de I’uranium sur le rein que les animaux récemment sevrés (Maynard et
Hodge, 1949; Tannenbaum et Silverstone, 1951; Homma-Takeda et coll., 2013).

Dans les études épidémiologiques, une exposition chronique a I’uranium dans I’eau
potable a été associée a des biomarqueurs élevés de dommage au tubule proximal (c.-a-d., une
augmentation de I’excrétion urinaire de glucose, d’ions et de protéines a faible masse
moléculaire) et, dans une moindre mesure, a un dysfonctionnement des glomérules (c.-a-d.
albuminurie) (Mao et coll., 1995; Zamora et coll., 1998; Kurttio et coll., 2002, 2006a) méme si
les valeurs des biomarqueurs étaient souvent divergentes d’une étude a I’autre et dans les
échelles clinigues normales. De plus, la plupart des populations de I’étude étaient trés petites (c.-
a-d. n = 50-300) et avaient de piétres estimations de I’exposition qui s’appuyaient sur un nombre
minimum d’échantillons d’urine et sur la consommation autodéclarée d’aliments et de boissons,
des facteurs qui ne sont pas représentatifs de I’exposition a long terme a I’uranium et qui peuvent
induire un biais dans les résultats. D’autres études n’ont révélé aucune preuve d’effets sur la
fonction du tubule proximal du rein et aucun signe évident de lésions rénales (Seldén et coll.,
2009), méme si une faible corrélation a été observée entre I’absorption cumulative d’uranium et
les niveaux de glucose dans I’urine ainsi qu’avec une augmentation de la tension artérielle
(Kurttio et coll., 2006a). On dispose de peu de renseignements concernant I’exposition des
enfants. La seule étude disponible a révélé des concentrations élevées de microglobuline béta 2
chez un enfant de trois ans, mais pas chez ses quatre freres et sceurs plus agés (Magdo et coll.,
2007). Une concentration sans effet n’a pu étre déterminée a partir des études sur les humains
disponibles a ce jour. Dans I’ensemble, les données probantes épidémiologiques ne permettent
pas une caractérisation fiable de la relation dose-réponse comme mentionnée par I’ATSDR
(2013). Toutefois, les effets Iégers observés sur les reins dans les études épidémiologiques,
notamment dans celle de Kurttio et coll., (2002), sont compatibles avec les effets sur les reins
observés chez les animaux.

Des dommages aux reins ont été signalés dans un certain nombre d’études sur plusieurs
especes (rats, chiens, lapins) d’animaux (Maynard et Hodge, 1949; Tannenbaum et Silverstone,
1951; Ortega et coll., 1989; Gilman et coll., 1998a et 1998b; Craft et coll., 2004; Brugge et
Buchner, 2011; ATSDR, 2013). Les effets rénaux signalés variaient en intensité, allant des
Iésions microscopiques a la nécrose et comprenaient des changements dans la chimie du sang, les
marqueurs urinaires et I’expression génique liée a la fonction rénale, la numération des hématies
et le métabolisme du fer, bien que certaines études n’aient révélé aucun effet rénal, méme a des
doses de 40 mg uranium/kg p.c. par jour administrées pendant une période pouvant
atteindre 9 mois (Maynard et Hodge, 1949; Tannenbaum et Silverstone, 1951; Goel et coll.,
1979; Ortega et coll., 1989; Gilman et coll., 1998a, 1998b; Taulan, 2004; Donnadieu-Claraz
et coll., 2007; Berradi et coll., 2008; Rouas et coll., 2011; Grison et coll., 2013; Poisson et coll.,
2014a et 2014b). D’autres études ont montré qu’une fois I’exposition terminée, I’uranium était
efficacement éliminé du corps et les effets rénaux observés étaient réversibles (Maynard et
Hodge, 1949; Morrow et coll., 1982; Bentley et coll., 1985; Diamond et coll., 1989; Leggett,
1989; Orloff et coll., 2004; Tessier et coll.,2012).
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On estime que les rats constituaient I’espece la plus sensible a la toxicité de I’uranium
apres une exposition chronique (Vicente-Vicente et coll., 2010). La LOAEL pour les effets sur
les reins variait de 0,06 a 5,6 mg d’uranium/kg p.c. par jour chez les rats et représentait souvent
la plus faible dose d’essai (Ortega et coll., 1989; Gilman et coll., 1998a, 1998b, 1998c; Linares et
coll., 2006). Les effets rénaux les plus graves ont été constatés dans une étude de 3 mois menée
par Gilman et coll., (1998a), avec une LOAEL de 0,06 mg d’uranium/kg p.c. par jour chez les
rats males. Des études plus récentes, dans lesquelles on a utilisé des méthodes similaires a celles
de Gilman et coll. (1998a), mais avec une période d’administration prolongée allant
jusqu’a 9 mois, n’ont constaté aucun changement significatif dans la pathologie rénale et ont
permis d’établir une NOAEL de 5,4 mg/kg p.c. par jour (la dose d’essai maximale) (Dublineau
et coll., 2014; Gueguen et coll., 2014; Poisson et coll., 2014a, 2014b). Des études ont montré
que, bien que la quantité d’uranium absorbée par le tractus gastro-intestinal fat plus faible chez
les rats que chez les humains (voir la section 8.1), la proportion d’uranium absorbé distribué et
conserve dans le squelette et les reins était semblable chez les rats et les humains (voir la section
8.2), ce qui fait que le rat est un substitut approprié pour étudier la toxicité de I’uranium chez
I’humain.

A titre d’approche prudente, I’étude de Gilman et coll. (1998a) a été choisie comme point
de départ pour cette évaluation des risques, car cette étude présentait la LOAEL la plus faible
associée a des effets rénaux. Comme les données sur les reins ne présentaient pas une forte
corrélation entre la dose et la réponse, la modélisation de la dose repere n’a pu étre utilisée
(ATSDR, 2013). Gilman et coll. (1998a) ont signalé des changements statistiquement
significatifs dans les reins pour toutes les doses administrées et a établi une LOAEL de 0,96 mg
d’hexahydrate de nitrate d’uranyle/L (correspondant a 0,06 mg d’uranium/kg p.c. par jour pour
les males et 0,09 mg d’uranium/kg p.c. par jour pour les femelles). Malgré plusieurs faiblesses de
I’étude, notamment I’absence d’une NOAEL et de rapport de chimie clinique et une faible
relation dose-réponse, les changements histopathologiques observés dans les reins, quoique plus
graves, étaient en accord avec d’autres études et appuyés par un mode d’action plausible
(Maynard et Hodge, 1949; Tannenbaum et Silverstone, 1951; Goel et coll., 1979; Ortega et coll.,
1989; Gilman et coll., 1998b, 1998c¢). Bien que I’étude sur les lapins de Gilman et coll. (1998b)
présentait une LOAEL légéerement plus faible de 0,05 mg d’uranium/kg p.c. par jour (0,96 mg
d’hexahydrate de nitrate d’uranyle/L) pour la toxicité rénale, mais elle n’a pas été utilisée pour
estimer I’apport quotidien tolérable étant donné que les lapins males ont été infectés par
Pasturella multocida (une infection qui peut se transformer en septicémie et entrainer une mort
subite en I’absence de signes cliniques; Aiello et coll., 2012), ce qui peut entrainer de la
confusion dans les résultats. D autres points de départ possibles basés sur les effets rénaux (une
NOAEL de 1 mg/kg p.c. par jour (Ortega et coll., 1989) et une LOAEL de 5,6 mg uranium/kg
p.c. par jour (Linares et coll., 2006)) sont 16 fois et 93 fois plus élevés que les valeurs obtenues
par Gilman et coll. (1998a). Compte tenu de ce qui precéde, I’ajout d’un facteur d’incertitude
pour tenir compte de I’utilisation d’une LOAEL au lieu d’une NOAEL n’a pas été jugé
nécessaire.

La modification de la durée d’exposition a eu des résultats incohérents pour ce qui est des
effets histopathologiques dans le rein. En comparant les expositions de 3 mois et de 9 mois chez
le rat, Poisson et coll. (2014b) n’ont pas observé de différences dans I’histopathologie rénale
liees a la durée ou a la dose d’exposition, tandis que Hamid (2012) a observé des résultats
histopathologiques rénaux plus prononcés chez les rats ayant recu 35 mg uranium/kg p.c. par
jour par gavage pendant 60 jours, par rapport aux rats gavés pendant 30 jours. Des rats Sprague-
Dawley ayant recu 2,7 mg uranium/kg p.c. par jour dans I’eau potable pendant 6, 9, 12 ou
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18 mois ont présenté des changements importants dans les cellules tubulaires proximales aprés 6
et 9 mois d’exposition, mais apres 12 et 18 mois, on a pu observer une normalisation de
I’épithélium, méme si des débris étaient encore présents dans la lumiére tubulaire (Donnadieu-
Claraz et coll., 2007). Berradi et coll. (2008) ont noté une augmentation de la gravité des lIésions
tubulo-interstitielles, mais non de leur frequence chez les rats Sprague-Dawley ayant recu 2,4 mg
uranium/kg p.c. par jour dans I’eau potable pendant 9 mois. Les études sur des rats ayant recu
des doses sur une période allant jusqu’a 9 mois n’ont pas signalé de changement important dans
la pathologie rénale et ont établi une NOAEL de 5,4 mg/kg p.c. par jour, ce qui est 90 fois plus
élevé que la LOAEL obtenue par Gilman et coll. (1998a) (Dublineau et coll., 2014; Gueguen

et coll., 2014; Poisson et coll., 2014a, 2014b).En outre, I’utilisation d’une étude de toxicité
subchronique pour I’estimation d’un apport quotidien tolérable était suffisamment sensible et n’a
pas nécessité I’ajout d’un facteur d’incertitude, puisque les effets observeés sur les reins étaient
semblables aux effets minimaux observés dans un certain nombre d’études a plus long terme et
étant donne que les valeurs d’absorption humaine ont été jugées indépendantes de la durée de
I’exposition (Limson Zamora et coll., 2002a, 2002b et 2003). Un facteur d’incertitude de 100
(x10 pour la variabilité interspécifique, et x10 pour la variabilité intraspécifique) a éte appliqué a
la LOAEL. Un apport quotidien tolérable de 0,0006 mg d’uranium/kg p.c. par jour peut donc étre
calculé de la fagon suivante :

AQT = 0,06 mg/kg p.c. par jour
100

0,0006 mg/kg p.c. par jour

ou:
e 0,06 mg/kg p.c. par jour est la LOAEL de I’étude sur les rats de Gilman et coll.
(1998a), d’aprés une augmentation des lésions rénales chez les rats males;
e 100 est le facteur d’incertitude (x10 pour la variabilité interespeces x10 pour la
variabilité intraspécifique).

En utilisant I’AQT dérivé ci-dessus, une valeur basée sur la santé (VBS pour I’uranium
naturel total dans I’eau potable peut étre calculée comme suit :

VBS

0,0006 ma/kq p.c. par jour x 70 kg x 0,50
1,5 L/jour

0,014 mg/L

ou :

0,0006 mg/kg p.c. par jour est I’AQT calculé ci-dessus;

70 kg correspond au poids corporel moyen d’un adulte (Santé Canada, 1994);

0,5 est le facteur d’attribution estimé pour I’eau potable (voir la section 5.0);

1,5 L d’eau par jour est le volume quotidien moyen d’eau potable ingéré par un
adulte (Santé Canada, 1994).

10.2 Considérations internationales
D’autres organisations ont établi des lignes directrices ou des réglements concernant la
concentration d’uranium dans I’eau potable. L’Organisation mondiale de la Santé (2011) propose
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une directive provisoire de 30 pg/L d’apres une étude épidémiologique menée par Kurttio et coll.
(2006a). Cette valeur est considérée comme étant provisoire, car il y a de I’incertitude quant a
I’ensemble de données toxicologiques et épidémiologiques et des préoccupations quant a la
faisabilité technique de la valeur de la directive (en particulier dans les petites collectivites).
Frisbie et coll. (2013, 2015) ont fait remarquer que I’étude de Kurttio et coll. (2006a) est en fait
un sous-ensemble d’une étude de plus grande envergure (Kurttio et coll., 2002) et que le groupe
témoin est en fait associé a une augmentation de la tension artérielle systolique et des niveaux de
glucose dans I’urine. L’U.S. EPA (2009) a établi un niveau de contaminant maximal (MCL —
maximum contaminant level) réglementaire de 30 ug/L, I’Australie a adopté une ligne directrice
de 17 pg/L (NHMRC, 2011) et la Californie a établi un objectif en matiere de santé publique non
réglementaire de 0,5 pug/L (OEHHA, 2001). Le MCL de I’U.S. EPA et la ligne directrice
australienne ont été établis en utilisant un AQT découlant de I’étude sur les rats de Gilman et
coll. (1998a). En 2018, I'Union européenne n'avait pas encore établi de valeur pour I’uranium
dans I'eau potable.

11.0 Justification

L’uranium est répandu dans la nature; il existe en association avec d’autres élements et a
été repéré dans jusqu’a 150 minéraux différents. L uranium existe dans plusieurs états
d’oxydation chimique. Les principaux effets sur la santé associés a I’uranium naturel sont
attribuables a sa toxicité chimique. L’uranium peut pénétrer dans les sources d’eau potable par la
météorisation et de la lixiviation des dép6ts naturels, les retombées provenant d’éruptions
volcaniques, les rejets de déchets d’usine, les émissions provenant de I’industrie nucléaire et la
combustion du charbon et d’autres combustibles, ainsi que I’utilisation d’engrais a base de
phosphate/nitrate.

Il n’existe pas suffisamment de preuves pour conclure que I’exposition par voie orale a
I’uranium naturel peut causer le cancer chez les humains ou les animaux. Malgré la génotoxicité
signalée dans les études in vitro et in vivo, aucune étude précise sur le cancer chez les animaux
utilisant une exposition par voie orale n’est disponible.

Le rein est genéralement considéré comme étant la principale cible pour la toxicité de
I’uranium chez les humains et les animaux. Les études épidémiologiques fournissent certaines
preuves d’une association entre I’exposition chronique a I’uranium par I’eau potable et la
concentration élevee de biomarqueurs des effets sur les reins; cependant, les faiblesses et un
manque de données fiables sur la caractérisation de la relation dose-réponse font en sorte que ces
études ne peuvent pas étre utilisées pour I’évaluation des risques. Des dommages aux reins ont
été signalés chez un certain nombre d’especes animales, et les rats semblaient étre I’espece la
plus sensible & la suite d’une exposition chronique. Etant donné que la répartition et la rétention
de I’'uranium absorbé dans les reins (et les 0s) chez les rats sont semblables a celles observées
chez les humains, les données sur les rats sont considérées comme étant les plus appropriées
comme base pour une CMA.

L'uranium se trouve naturellement dans les eaux souterraines de nombreuses régions du
pays. L'exposition a I'uranium provient principalement de sources naturelles et est liée a la
géologie locale et régionale. Le calcul de la VBS est basé sur une estimation conservatrice des
effets de l'uranium naturel sur les reins. Cependant, en raison de sa faible absorption et de la
preuve limitée que les effets sur les reins n‘augmentent pas avec I'exposition croissante, il a été
détermine que la différence de protection de la santé entre la VBS calculée et la CMA actuelle ne
devrait pas étre significative. De plus, des défis et des colts opérationnels sont attendus, en
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particulier pour les puits privés et les petites communautés, pour répondre a la VVBS de 0,014
mg/L (14 pg/L) lorsque, sur la base des connaissances scientifiques disponibles, aucun bénéfice
appréciable pour la santé ne serait attendu par rapport a la CMA actuelle. Ainsi, la concentration
maximale acceptable de 0,02 mg/L (20 pg/L) est maintenue pour I'uranium naturel total dans
I'eau potable. Dans le cadre de son processus continu d’examen des recommandations, Santé
Canada continuera de surveiller les nouvelles études dans ce domaine et recommandera toute
modification jugée nécessaire.
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Annexe A : Liste des acronymes

AA alumine activée

ANSI American National Standards Institute

AQT apport quotidien tolérable

ARNmM acide ribonucléique messager

AST aspartate aminotransférase

ATP adénosine triphosphate

ATSDR Agency for Toxic Substances and Disease Registry
AUD acetate d’uranyle dihydraté

CAG charbon actif en grains

CAS Chemical Abstracts Service

CBMN centromere de micronoyaux avec blocage de la cytodiérese
CCME Conseil canadien des ministres de I’environnement
CCMH concentration corpusculaire moyenne en hémoglobine
CCN Conseil canadien des normes

CIRC Centre international de recherche sur le cancer
CIRP Commission internationale de protection radiologique
CMA concentration maximale acceptable

COD carbone organique dissous

COoT carbone organique total

CP ceruloplasmine

CYP3A cytochrome P450, famille 3, sous-famille A

DLso dose letale qui cause 50 % de mortalité

DMT1 transporteur de métaux bivalent 1

EAFB échange d’anions fortement basiques

EAT Etude canadienne sur I’alimentation totale

ECMS Enquéte canadienne sur les mesures de la santé
EMX enzymes du métabolisme xénobiotique

F1 premiére genération de descendants

gal/min gallons par minute

GGT y-glutamyltransférase

Gl gastrointestinal

GOT sérum glutamo-oxalacétique transaminase

GPT glutamate pyruvate transaminase

GPx glutathion peroxydase

GR globule rouge

GR glutathion réductase

GSH glutathion

GSSG glutathion oxyde

GST glutathion-S-transférase

HISF hybridation in situ en fluorescence

HIX échange d’ions hybride

ICP-MS spectrométrie de masse avec plasma a couplage inductif
IFN-y interféron gamma

IMC indice de masse corporelle

IX échange d’ions
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Kim-1
LOAEL
LOEL
LQP
MCL
MDL
MGB2
MOD
MRN
MTD
NCRPM
NF

NO;
NOAEL
NOEL
NPEQ
Ol

OMS
OPN
p.C.
PAL
PCZ
PEUF
protéine HC
ratio m/z
RSP

SA
SOD
ST1A1
TBARS
TCFV
TFG
Timp-1
TNF-a
UA
VBS
VL

molécule-1 associée a une Iésion rénale

dose minimale avec effet nocif observé

dose minimale entrainant un effet observé
limite de quantification pratique

maximum contaminant level (Etats-Unis)
limite de détection de la méthode
microglobuline béta 2

matiere organique dissoute

matieres radioactives naturelles

meilleures techniques disponibles

National Council on Radiation Protection and Measurements
nanofiltration

dioxyde d’azote

dose sans effet nocif observé

dose sans effet observé

seuil pratique d’évaluation quantitative
0smose inverse

Organisation mondiale de la Santé
ostéopontine

poids corporel

phosphatase alcaline

point de charge zéro

ultrafiltration améliorée par des polyélectrolytes
microglobuline alpha 1

ratio masse sur charge

recommandation en matiére de santé publique
support adsorbant

superoxyde dismutase

Sulfotransférase 1A1

substances réactives a I’acide thiobarbiturique
temps de contact en fat vide

taux de filtration glomérulaire

inhibiteur tissulaire de métalloprotéinase-1
facteur de nécrose tumorale alpha

uranium appauvri

valeur basée sur la santé

volume du lit

95



	Partie I : Vue d’ensemble et application
	1.0 Recommandation
	2.0 Sommaire
	2.1 Effets sur la santé
	2.2 Exposition
	2.3 Analyse et traitement
	2.4 Considérations internationales

	3.0 Application de la recommandation
	3.1 Surveillance
	3.1.1 Caractérisation de la source
	3.1.2 Surveillance du traitement et des processus
	3.1.3 Surveillance de la conformité
	3.1.4 Réseau de distribution


	Partie II. Science et considérations techniques
	4.0  Propriétés, utilisation et sources dans l’environnement
	4.1 Propriétés
	4.2 Utilisation
	4.3 Sources et devenir

	5.0 Exposition
	5.1 Eau
	5.2 Aliments
	5.3 Air
	5.4 Produits de consommation
	5.5 Sol
	5.6 Exposition multivoies par l’eau potable
	5.7 Concentrations dans le sang et l’urine dans la population canadienne

	6.0 Méthodes d’analyse
	7.0 Technologies de traitement
	7.1 Présence d’uranium en fonction de la qualité et de la chimie de l’eau
	7.2  Échelle municipale
	7.2.1 Options de contrôle
	7.2.2 Coagulation/filtration classique
	7.2.3. Adoucissement à la chaux
	7.2.4 Échange d’ions
	7.2.5 Filtration sur membrane
	7.2.6 Alumine activée et d’autres technologies de supports adsorbants
	7.2.7 Autres technologies
	7.2.7.1 Autres technologies des membranes
	7.2.7.2 Adsorption par le dioxyde de titane
	7.2.7.3 Adsorption par la clinoptilolite


	7.3  Gestion des résidus
	7.4 L’uranium dans le réseau de distribution
	7.5  À l’échelle résidentielle

	8.0 Cinétique et métabolisme
	8.1 Absorption
	8.2 Distribution
	8.3 Métabolisme
	8.4 Excrétion

	9.0 Effets sur la santé
	9.1 Effets sur la santé humaine
	9.1.1  Toxicité aiguë
	9.1.2  Toxicité chronique
	9.1.2.1 Rein
	9.1.2.2 Os
	9.1.2.3 Autres effets

	9.1.3  Cancérogénicité
	9.1.4  Toxicité pour le développement et la reproduction

	9.2  Effets sur les animaux de laboratoire
	9.2.1  Toxicité aiguë
	9.2.2 Exposition subchronique et à court terme
	9.2.2.1 Rein
	9.2.2.2 Système nerveux central
	9.2.2.3 Système immunitaire
	9.2.2.4 Os

	9.2.3  Exposition à long terme et cancérogénicitéxxxxxxxx
	9.2.4 Génotoxicité
	9.2.5 Toxicité pour la reproduction et le développement

	9.3  Mode d’action

	10.0 Classification et évaluation
	10.1 Évaluation des risques autres que les risques de cancer
	10.2 Considérations internationales

	11.0 Justification
	12.0 Références
	Annexe A : Liste des acronymes



