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Le plomb dans I’eau potable

But de la consultation

Le Comité fédéral-provincial-territorial sur I’eau potable (CEP) a évalué I’information
disponible sur le plomb dans le but de mettre a jour la recommandation pour la qualité de I’eau
potable. La présente consultation vise a solliciter des commentaires sur la recommandation
proposée, la démarche suivie pour I’élaborer et les colts possibles de sa mise en ceuvre, ainsi que
pour déterminer la disponibilité d’autres données sur I’exposition.

La recommandation actuelle pour le plomb, dont la derniére mise a jour remonte a 1992,
était une concentration maximale acceptable (CMA) de 0,01 mg/L (10 pg/L) établie a partir d’un
apport hebdomadaire tolérable provisoire de plomb établi par I’Organisation mondiale de la
Santé (OMS) a un niveau auquel on ne voyait aucune augmentation de plombémie et donc
n’anticipait pas d’augmentation des risques a la santé. Ce nouveau document identifie I’effet
critique du plomb comme étant une diminution du quotient intellectuel, et propose une CMA de
0,005 mg/L (5 ng/L) qui tient compte des capacités d’analyse. Il fournit des données et de
I’information & jour concernant I’exposition au plomb au Canada, les méthodes d’analyse et les
approches en matiére de traitement disponibles aux échelles municipale et résidentielle. Compte
tenu de ces considérations, le document propose une CMA de 0,005 mg/L de plomb total dans
I’eau potable.

Le CEP a demandé que ce document soit rendu public aux fins de consultation. Les
commentaires, avec justification pertinente le cas écheant, sont les bienvenus. Ils peuvent étre
envoyés au Secrétariat du CEP par courrier électronique (water_eau@hc-sc.gc.ca) ou au besoin
par la poste au Secrétariat du CEP, Bureau de la qualité de I’eau et de I’air, Santé Canada, 3°
étage, 269, avenue Laurier Ouest, 1A 4903D, Ottawa (Ontario) K1A 0K9. Tous les commentaires
doivent étre recus avant le 15 mars 2017.

Les commentaires regus dans le cadre de la consultation seront transmis, avec le nom et
I’affiliation de leurs auteurs, aux membres compétents du CEP. Les personnes qui ne souhaitent
pas que leur nom et leur affiliation soient communiqués aux membres du CEP doivent joindre a
leurs commentaires une déclaration a cet égard.

Il est a noter que le présent document technique sera révisé apres I’analyse des
commentaires regus et qu’une recommandation pour I’eau potable sera établie s’il y a lieu. Ce
document devrait donc étre considéré strictement comme une ébauche pour commentaires.
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Le plomb

Partie I. Vue d’ensemble et application

1.0 Recommandation proposée

Une concentration maximale acceptable (CMA) de 0,005 mg/L (5 pg/L) est proposée
pour le plomb total dans I’eau potable, mesurée dans un échantillon d’eau prélevé au robinet et
selon le protocole d’échantillonnage approprié au type d’immeuble. Tout doit étre mis en ceuvre
pour maintenir les concentrations de plomb dans I’eau potable au niveau le plus bas qu’il soit
raisonnablement possible d’atteindre (ou ALARA).

2.0 Sommaire

Le plomb est habituellement présent dans I’eau potable en raison de son relargage par les
éléments du réseau de distribution ou de la plomberie. Par le passé, le plomb était fréquemment
utilise dans les entrees de service, les soudures et les raccords, ce qui rend sa présence dans I’eau
potable plus probable dans les vieilles maisons et les vieux quartiers.

Le présent document technique contient un examen et une évaluation de tous les risques
pour la santé connus qui sont associés a la présence du plomb dans I’eau potable. On y évalue les
études et les approches nouvelles, en plus de tenir compte de la disponibilité et des limites des
technologies de traitement appropriées. Les renseignements contenus dans ce document sont
complémentaires a ceux qui figurent dans le Document de conseils sur le contréle de la
corrosion dans les réseaux de distribution d’eau potable.

A sa réunion du printemps 2015, le Comité fédéral-provincial-territorial sur I'eau potable
a examine le présent document technique et a approuveé sa publication a des fins de consultation
publique.

2.1  Effetssur lasanté

Les composés inorganiques du plomb ont éteé classés comme étant probablement
cancérogénes pour I’humain, en fonctions des études réalisées sur des animaux. Toutefois, chez
I’humain, les effets cancérogenes ne sont pas les principaux effets préoccupants sur la sante.

La toxicité du plomb a été amplement documentée chez I’humain, en fonction de la
concentration sanguine de plomb (appelée plombémie). Parmi les effets étudies, mentionnons
une diminution de la cognition, une élévation de la pression artérielle et une dysfonction rénale
chez les adultes, de méme que des effets sur le comportement et sur le développement
neurologique des enfants. La plus forte association observée a ce jour est I’augmentation de la
plombémie chez les enfants et la diminution des scores de quotient intellectuel (QI). Il est
impossible de déterminer un seuil sous lequel le plomb n’est plus associé a des effets
indésirables sur le développement neurologique.

2.2  Exposition

Le plomb est normalement présent dans I’environnement, tant sous sa forme naturelle
qu’issu de I’activité humaine. Les Canadiens sont exposés a de petites quantités de plomb dans
I’eau, la nourriture, I’air, le sol et les produits de consommation. Le plomb a longtemps été
utilise dans les réseaux de distribution d’eau potable et les installations de plomberie, ainsi que
dans la peinture et comme additif dans I’essence. Des réductions importantes de la teneur en
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plomb dans les produits comme I’essence et la peinture signifient que les aliments et I’eau
potable constituent maintenant les principales sources d’exposition au plomb dans les
populations adultes moyennes. L’inhalation peut aussi étre une source importante pour les
personnes qui vivent a proximité de sources ponctuelles, comme les hippodromes et les
aéroports.

2.3  Analyse et traitement

Lorsque I'on établit une recommandation pour la qualité de I’eau potable, il faut tenir
compte de la capacité de mesurer le contaminant. 1l existe plusieurs méthodes d’analyse de la
teneur totale en plomb dans I’eau potable. Selon la capacité des laboratoires commerciaux au
Canada, on dispose de méthodes d’analyse permettant de mesurer de maniére fiable la teneur
totale en plomb dans I’eau potable a la CMA proposée. Ces méthodes nécessitent une
préparation des échantillons qui assure la détection du plomb dissous et du plomb particulaire.

Le processus d’élaboration de la recommandation tient egalement compte de la capacité
d’enlever le contaminant de I’approvisionnement d’eau potable en vue de respecter la CMA
proposée. Méme s’il existe des techniques de traitement capables d’éliminer efficacement le
plomb a I’'usine de traitement, le traitement municipal ne constitue pas généralement une
stratégie efficace. En effet, les matériaux utilisés dans les réseaux de distribution et les systemes
de plomberie, comme les entrées de service, les soudures et les raccords, peuvent contenir du
plomb qui peut étre libéré dans I’eau et se retrouver dans I'eau du robinet en raison de la
corrosion. La meilleure approche a adopter pour minimiser I’exposition au plomb provenant de
I’eau potable a I’échelle municipale consiste donc a enlever complétement la conduite de
branchement et de contrdler la corrosion dans les systemes de distribution et de traitement.

Comme la principale source de plomb dans I’eau potable est le relargage de celui-ci a
partir des éléments des réseaux de distribution et des installations de plomberie, les dispositifs de
traitement de I’eau potable s’averent une option efficace a I’échelle résidentielle, méme si leur
utilisation ne devrait pas étre considérée comme une solution permanente. De hombreux
dispositifs de traitement a usage résidentiel certifiés capables d’enlever le plomb de I’eau potable
sont disponibles.

3.0 Application de la recommandation

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

La CMA proposée pour le plomb est établie en fonction des limites analytiques et de la
faisabilité. Comme la science ne peut déterminer un niveau sous lequel le plomb n’est plus
associé a des effets indésirables sur la sante, les concentrations de plomb dans I’eau potable
doivent étre maintenues au niveau le plus faible qu’il soit raisonnablement possible d’atteindre
(ALARA). Etant donné que les concentrations de plomb au robinet du consommateur peuvent
étre considérablement plus elevees qu'a I’usine de traitement ou que dans le réseau de
distribution, les stratégies visant a réduire I’exposition au plomb devront étre axées sur le
contr6le de la corrosion dans les réseaux de distribution et les systémes de plomberie et sur
I’enlevement des éléments renfermant du plomb de ces systémes, comme les entrées de service
en plomb. La surveillance du plomb doit se faire surtout dans les endroits qui disposent ou sont
susceptibles de disposer d’entrées de service en plomb ou dans lesquels se trouvent de vieux
immeubles, et devrait comprendre les zones alimentées par de I’eau potentiellement corrosive (p.
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eX. cul-de-sac dans les réseaux chloraminés) et des systéemes consécutifs. Un dépassement de la
CMA proposée devrait faire I’objet d’une enquéte et de I’adoption de mesures correctives
appropriées. Ces mesures englobent notamment le rééchantillonnage, I’éducation du public,
I’enlevement de conduites de branchement en plomb et des mesures de contréle de la corrosion.
Toutefois, ces actions doivent étre fondées sur une évaluation de la cause du dépassement au
moyen de protocoles adéquats, comme ceux qui figurent dans le Document de conseils sur le
contréle de la corrosion dans les réseaux de distribution d’eau potable.

3.1  Surveillance

Les protocoles d’échantillonnage varieront selon I’objectif souhaité (c.-a-d. détection des
sources de plomb, controle de la corrosion, évaluation de la conformité, estimation de
I’exposition au plomb, etc.). Comme la surveillance du plomb au robinet peut se faire au moyen
de différents protocoles d’échantillonnage, il est important que le protocole choisi soit le bon
pour atteindre I’objectif vise.

L’objectif des protocoles d’échantillonnage dans ce document est la surveillance de
I’exposition typique au plomb total dans une collectivité, afin de déterminer si cette exposition
pourrait entrainer des inquiétudes par rapport aux effets sur la santé humaine. La surveillance de
la conformité devrait étre effectuée au robinet du consommateur en accordant la priorité a
I’identification des résidences ayant une entrée de service en plomb, puisqu’elles sont
susceptibles de presenter les concentrations de plomb les plus élevées.

Si I’objectif est de déterminer si I’eau distribuée est corrosive aux matériaux présents
dans le réseau de distribution et dans la plomberie, il faudrait consulter le Document de conseils
sur le contrdle de la corrosion dans les réseaux de distribution d’eau potable. La surveillance des
écoles et des garderies doit également étre prioritaire afin de capturer I'exposition de la
population la plus sensible (c.-a-d. les jeunes enfants). Toutefois, un protocole d’échantillonnage
different devrait peut-étre étre envisagé pour les écoles, les garderies et les grands immeubles ou
grandes habitations. Il est difficile d’évaluer I’exposition dans ces batiments en raison des
configurations de plomberie particuliéres et complexes et du grand nombre de tuyaux et
d’éléments de plomberie. L’échantillonnage doit étre effectué au moins une fois par année, le
nombre de sites a surveiller étant determiné en fonction de la taille du réseau d’eau potable et du
type d’immeuble, comme nous le verrons ci-apres.

3.1.1 Surveillance dans les habitations résidentielles

Deux protocoles d’échantillonnage, soit I’échantillonnage aléatoire (RDT) et
I’échantillonnage apres une période de stagnation de 30 minutes (30MS), sont capables de
capturer I’exposition typique au plomb, y compris I’exposition possible au plomb particulaire, et
peuvent donc étre utilisés pour les sites residentiels. Ces protocoles sont appropriés pour
identifier les endroits prioritaires pour agir afin de réduire les concentrations de plomb et
d’évaluer la conformité. Bien que ces deux protocoles soient aussi aptes a évaluer I’efficacité des
stratégies de contréle de la corrosion, I’échantillonnage aléatoire peut étre utilisé a la grandeur du
systeme alors que I’échantillonnage 30MS est normalement utilisé aux sites sentinelles. En
comparaison avec I’échantillonnage 30MS, de 2 a 5 fois plus d’échantillons doivent étre préelevés
par I’échantillonnage aléatoire pour avoir des résultats robustes. Alors que I’échantillonnage
aléatoire est relativement peu colteux, plus pratique a mettre en application et genéralement
mieux accepté par les résidents que I’échantillonnage 30MS, ce dernier offre I’avantage de
pouvoir étre utilisé pour déterminer la cause des niveaux élevés de plomb et pour identifier des
mesures correctives appropriées.
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L’échantillonnage devrait étre effectué tout au long de I’année pour pouvoir tenir compte
de la variabilité du plomb en fonction des effets saisonniers. L’échantillonnage devrait étre
effectué au robinet d’eau froide de la cuisine ou d’un autre endroit approprié ou I’eau est
recueillie pour la consommation ou la préparation d’aliments. Quel que soit le protocole utilise,
tous les échantillons devraient étre prélevés dans des flacons a échantillons a grande ouverture
sans retirer I’aérateur. Les échantillons doivent étre acidifiés avec une solution d’acide nitrique a
2 %, et un délai d’attente d’au moins 16 heures est ensuite requis avant de procéder a I’analyse.
Chaque échantillon doit étre bien mélangé avant I’analyse a I’aide d’une méthode appropriée
(voir la section 6.0).

Pour I’échantillonnage aléatoire, la création d’un inventaire des entrées de service en
plomb aidera a identifier les zones d’approvisionnement en eau (des secteurs géographiques dans
lesquels la qualité de I’eau potable est considéree étre a peu pres uniforme) dans lesquelles les
concentrations de plomb sont probablement élevées. Les programmes d’échantillonnages sont
effectués a I’intérieur de ces zones d’approvisionnement en eau qui sont de tailles variees mais
dont aucune ne devraient dépasser 50 000 habitants. On recommande de mesurer le plomb total
dans chaque zone d’approvisionnement en eau au moins une fois par année au robinet de 20
résidences (ou plus) choisies au hasard.

Echantillonnage aléatoire : Recueillir un échantillon de 1 L & n’importe quel moment de la
journée d’un robinet d’eau potable de chacune des résidences. Les échantillons doivent étre
prélevés sans purge préalable ni période de stagnation, afin de mieux correspondre a I’ utilisation
typique du consommateur.

Echantillonnage 30MS : Purger le robinet pendant 5 minutes, puis attendre pendant une période
de stagnation de 30 minutes pendant laquelle il ne faut laisser couler I’eau d’aucun robinet et ne
tirer aucune chasse d’eau. Recueillir ensuite deux échantillons de 1 L a une vitesse de debit
moyenne ou élevée (plus de 5 L a la minute). La concentration de plomb est déterminée par la
moyenne des résultats obtenus des deux échantillons.

3.1.2 Surveillance des écoles, des résidences a logements multiples et des grands immeubles

Dans les écoles et les garderies, il est recommandé de surveiller la teneur en plomb total
au moins une fois par année, a chaque fontaine d’eau potable ou a chaque robinet d’eau froide ou
I’eau est utilisée pour la consommation ou la préparation d’aliments. L’échantillonnage devrait
étre fait entre les mois de juin et d’octobre, lorsque les immeubles sont pleinement occupés et
fonctionnels; afin de mesurer les niveaux d’exposition typique, il est recommandé de le faire soit
en juin, soit en octobre dans les écoles. La fréquence d’echantillonnage pourrait étre diminuée si
les sources de plomb ont été identifiées et résolues.

Dans des immeubles a logements multiples (c.-a-d. plus de six résidences) ou les grands
édifices, il est recommandé de surveiller la teneur en plomb total au moins une fois par année, a
chaque fontaine d’eau potable ou a chaque robinet d’eau froide ou I’eau est utilisée pour la
consommation ou la préparation d’aliments. Dans le cas de I’échantillonnage des immeubles a
logements multiples, la priorité doit étre accordée aux sites dont la présence de plomb dans les
entrées de service, en partie ou en totalité, est connue ou soupgonnée. Le protocole
d’échantillonnage qui suit est recommandé pour ces sites de fagon a recenser les expositions
typiques, notamment I’exposition possible au plomb particulaire.

Il convient de procéder a un échantillonnage aléatoire en prélevant un échantillon aux
fontaines d’eau potable ou aux robinets d’eau froide ou I’eau est utilisée pour la consommation
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ou la préparation des aliments, sans purge préalable ni période de stagnation. On préléve deux
échantillons de 125 mL, de préférence dans des flacons a échantillons a grande ouverture, a un
débit moyen a élevé, sans retirer I’aérateur. Un délai d’attente d’au moins 16 heures aprés
acidification par une solution d’acide nitrique a 2 % est requis avant de pouvoir procéder a
I’analyse. Chaque échantillon doit étre bien mélangé avant I’analyse a I’aide d’une méthode
appropriée (voir la section 6.0). La concentration de plomb est déterminée par la moyenne des
résultats obtenus des deux échantillons.

Le plan d’échantillonnage destiné aux écoles et aux garderies doit tenir compte du fait
qu’un grand nombre d’occupants de ces immeubles sont les plus vulnérables aux effets
indésirables de I’exposition au plomb sur la santé. Par conséquent, les plans d’échantillonnage de
ces installations doivent accorder la priorité aux fontaines d’eau potable et aux robinets d’eau
froide utilisés pour la consommation ou la préparation des aliments plut6t qu’aux sorties d’eau
moins souvent utilisées. Dans d’autres types d’immeubles, les plans d’échantillonnage devraient
également cibler les fontaines et les sorties d’eau froide utilisées pour la consommation ou la
préparation des aliments, mais le nombre de sites échantillonnés devrait étre fondé sur la taille de
I’immeuble et le nombre de personnes qui I’occupent.
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Partie Il. Science et considérations techniques

4.0 Propriétés, utilisations et sources dans I’environnement

Le plomb (Pb) est un métal gris bleuté, lustré, dense et inodore, qui est malléable,
insoluble et résistant a la corrosion chimique. Le plomb (numéro de registre du Chemical
Abstracts Service : 7439-92-1) a un poids moléculaire de 207,2 g/mol, un point de fusion de
327,4 °C, un point d’ébullition de 1 740 °C et une densité de 11,34 g/cm® & la température
ambiante. Il n'existe pas de données relatives aux coefficients de partage ou aux constantes de la
loi de Henry pour le plomb. Le plomb est un métal de post-transition du groupe IVA (14) du
tableau périodique. Il compte trois états d’oxydation : Pb® (plomb élémentaire), Pb** (composés
plombeux) et Pb** (composés plombiques). La forme plombeuse (Pb**) et, dans une moindre
mesure, la forme plombique (Pb**) sont celles qui prédominent dans I’environnement. Si le
plomb élémentaire est insoluble dans I’eau, les sels de la forme plombeuse peuvent étre
fortement hydrosolubles (p. ex. nitrate de plomb [11]) (ATSDR, 2007). Le plomb est trés réactif
et s’allie facilement a d’autres métaux comme I’étain, I’antimoine, le cuivre et le zinc pour
former des produits plus stables. L’évaluation des concentrations de plomb dans I’environnement
n’est pas géneralement centrée sur la forme du métal, mais plutét sur la fraction de plomb que
contient une substance donnée.

Le Canada est un important producteur et fournisseur de plomb. En 2009, il se classait au
sixieme rang mondial quant & la production (estimée a 101 484 tonnes) (Panagapko, 2009). En
raison de son point de fusion bas et de son excellente résistance a la corrosion, le plomb a été
utilisé abondamment dans diverses applications. L exposition du plomb & I’air et a I’eau entraine
la formation d’une pellicule protectrice composée de sulfate de plomb, d’oxydes de plomb et de
carbonates de plomb, ce qui en fait un matériau de construction idéal pour le gainage de cables,
les cartes de circuit imprimé, le revétement de récipients d’entreposage de produits chimiques,
les tuyaux de transport de produits chimiques, les composants électriques et la protection contre
le rayonnement.

Les composés de plomb solubles et insolubles peuvent étre utilisés, entre autres, comme
produits ignifuges (chlorure de plomb), stabilisants thermiques du nylon (nitrate de plomb),
pigments dans la peinture, le plastique et le caoutchouc (chromate de plomb) et catalyseurs pour
diverses réactions chimiques (carbonate de plomb, fluorure de plomb et fluoborate de plomb). Ils
entrent également dans la fabrication de vernis et de pigments de chrome (acétate de plomb
trihydrate), de dispositifs d’embrayage ou de garnitures de frein en amiante (chlorure de plomb),
d’allumettes et d’explosifs (nitrate de plomb), de munitions (azoture de plomb et styphnate de
plomb) et de piles galvaniques (sulfate de plomb),ainsi que de nombreux autres procédes de
fabrication (Santé Canada, 2013c).

Des entrées de service en plomb ont été installées dans les réseaux d’eau potable de
nombreux pays, dont le Canada. Au Canada, le plomb a été largement utilisé dans les conduites
jusqu’en 1975. De plus, I’utilisation de soudures a base de plomb dans la nouvelle plomberie et
la réparation des conduites d’eau potable s’est poursuivie jusqu’en 1986. En conséquence, les
matériaux utilisés dans les réseaux de distribution et le systemes de plomberie peuvent constituer
une importante source de plomb dans I’eau du robinet des maisons construites avant 1990 (Sante
Canada, 2009b). En plus d’étre présent dans les raccords en laiton et en bronze comme les
robinets et les valves, le plomb peut se retrouver dans des appareils comme les refroidisseurs
d’eau et les fontaines a jet vertical couramment utilisés dans les écoles et les autres immeubles
non résidentiels. Certains composants des refroidisseurs d’eau, tels que les joints soudés se
trouvant dans les appareils ou le revétement du réservoir, peuvent contenir des alliages a base de
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plomb (U.S. EPA, 2006b). Jusqu'a récemment, la plupart des laitons renfermaient de 2 a 8 % de
plomb (Santé Canada, 2009b). Aux Etats-Unis, une loi limitant la teneur moyenne pondérée en
plomb des tuyaux, des raccords de tuyaux et des raccords de plomberie a 0,25 % est entrée en
vigueur en janvier 2014 (U.S. EPA, 2011b). Le Code national de la plomberie — Canada (CNP) a
été modifié en novembre 2013 pour harmoniser les normes de plomberie aux exigences de la
limite de 0,25 % (CNRC, 2013).

Jusqu’aux années 1960, d’importantes quantités de plomb (chromate de plomb [I1])
étaient ajoutées, dans une proportion de 10 a 50 %, dans les peintures pour usages domestique et
industriel comme pigment et agent de séchage. Méme si la teneur en plomb dans la peinture
intérieure et les peintures appliquées sur les meubles ou les produits destinés aux enfants a par la
suite été abaissée a 90 mg/kg (0,009 %) en 2010 (Gouvernement du Canada, 2010g;

Santé Canada, 2010a, 2010b), les vieilles maisons et les vieux immeubles demeurent une source
d’exposition au plomb.

Des composés de plomb organique (p. ex. le plomb tétraethyle et le plomb tétraméthyle)
étaient également ajoutés au carburant de véhicules automobiles jusqu’a ce que leur usage soit
interdit au Canada en 1993, sauf pour les carburants utilisés dans les avions a moteurs a piston et
dans les véhicules de compeétition. Les réductions de la teneur en plomb dans les carburants a
I’échelle mondiale ont commencé au début des années 1970 et ont été suivies dans les années
1990 d’une élimination complete des carburants avec plomb pour usage dans les véhicules
routiers dans de nombreux pays (OCDE/PNUE, 1999). On trouve également du plomb dans
certains produits utilisés lors d’activités récréatives, notamment dans les poids pour la péche et la
plongée, dans les balles de plomb pour la chasse, dans les peintures et glagures utilisées en
poterie, de méme que dans les fournitures de soufflage du verre et de sérigraphie. Par contre,
I’utilisation du plomb est interdite dans les aliments et les cosmétiques au Canada (Santé Canada,
2012a).

Depuis l'interdiction de carburants au plomb, la principale source de plomb dans
I’environnement est I’extraction et la fusion du minerai de plomb et d’autres minerais dans
lesquels le plomb est un sous-produit ou un contaminant (ATSDR, 2007). Des rejets de plomb
proviennent également des usines qui utilisent du plomb, des alliages de plomb ou d’autres
composeés de plomb. Les voyages par avion, a cause de I’utilisation de carburants au plomb dans
les petits avions, et les services d’électricité qui rejettent le plomb issu de la combustion du
charbon et d’autres carburants contaminés par le plomb constituent d’autres sources importantes.
Les rejets de plomb dans I’environnement font I’objet d’une surveillance par I’Inventaire
national des rejets de polluants (INRP) d’Environnement Canada. On estime qu'environ
436 000 kg de plomb ont été rejetés dans I’environnement en 2009, soit 260 000 kg dans
I’atmospheére, 16 000 kg dans I’eau et 160 000 kg dans le sol (Santé Canada, 2013a). On suppose
toutefois que ces chiffres sont une sous-estimation du nombre de rejets totaux, car bon nombre
d’établissements ne sont pas tenus de declarer leurs rejets a I’INRP, de méme que d’autres
sources de plomb. Malgré les mesures de réduction de la teneur en plomb, les expositions au
plomb demeurent une préoccupation en raison de la présence dans I’environnement de vieux
matériaux contenant du plomb et de I’utilisation courante du plomb.

4.1 Devenir dans I’environnement

Le plomb rejeté dans I’atmosphere existe surtout sous la forme de particules. Les petites
particules de plomb peuvent se déplacer sur des distances considéerables, tandis que les grosses
particules (c.-a-dire > 2,5 um) ont tendance a quitter rapidement I’atmospheére et a se deposer
relativement pres de la source d’émission. Le plomb est éliminé de I’atmosphere principalement
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par la pluie, mais il peut également se précipiter par dép6t sec. Divers composés de plomb sont
rejetés dans I’atmosphére en raison des nombreuses sources d’émission. Les principales formes
sont le sulfate de plomb (1) et le carbonate de plomb (I1) (ATSDR, 2007).

Le plomb provenant des écailles de peinture et de la dégradation des revétements de
maisons, d’immeubles et autres structures peut également se déposer dans le sol. L association
entre le plomb et les particules de sol est trés forte. C’est pourquoi les usages antérieurs du
plomb, notamment son ajout dans I’essence, contribuent grandement aux concentrations de
plomb mesurées dans les sols aujourd’hui (ATSDR, 2007). La mobilité du plomb dans le sol est
généralement limitée; par conséquent, le plomb déposé aura tendance a demeurer dans la couche
supérieure du sol, ce qui restreint son lessivage dans les eaux souterraines. Toutefois, le devenir
du plomb dépendra de plusieurs facteurs, entre autres, du pH du sol, du type de sol, de la teneur
du sol en matieres organiques et de la concentration de plomb dans le sol (NSF, 1977; Reddy et
coll., 1995). L acidité augmente sensiblement la solubilité du plomb et est considérée comme le
facteur le plus important qui permet de déterminer la mobilisation du plomb. La solubilisation
peut se produire a des pH inférieurs a 6 et augmenter considérablement dans des conditions plus
acides (U.S. EPA, 1986). Outre les conditions acides, une diminution des matiéres organiques
sur lesquelles le plomb peut étre adsorbé et la présence de plomb a des concentrations qui
approchent ou dépassent la capacité d’échange cationique du sol augmenteront aussi la mobilité
du plomb, ce qui peut entrainer un ruissellement dans les eaux de surface, un lessivage dans les
eaux souterraines ou une absorption par les plantes. De telles conditions environnementales sont
plus susceptibles de se manifester a proximité des installations de fusion du plomb.

Le plomb peut étre présent dans les eaux de surface, mais a de faibles concentrations en
général. Les concentrations de plomb soluble augmentent habituellement dans des conditions
acides (c.-a-d. a un faible pH). La teneur en sels dissous est un autre facteur important pour
déterminer la solubilité du plomb et, ce faisant, la concentration de plomb dans les eaux de
surface. Au-dela d’un pH de 5,4, la solubilité du plomb est d’environ 500 ug/L dans I’eau douce,
tandis qu’elle n’est que de 30 ug/L dans I’eau dure (ATSDR, 2007). Toutefois, une partie
considérable du plomb présent dans les eaux de surface consiste en des particules insolubles de
composés de plomb ou de particules de terre contenant du plomb résultant de I’érosion. Les
concentrations de plomb dans les eaux de ruissellement des montagnes se sont avérées similaires
a celles de la dégradation du substrat rocheux et du sol par les intempéries. On sait que les
particules de plomb coprécipitent et s’adsorbent sur la surface des particules riches en fer comme
les oxydes de fer. Le ratio fer/plomb qui en résulte s’est avéré relativement constant dans le
substrat rocheux, le sol, les lixiviats du sol et des roches, les eaux souterraines non filtrées et
filtrées, ainsi que dans les eaux de ruisseaux filtrées et non filtrées (Erel et coll., 1991; Erel et
Morgan, 1992).

Les composés de plomb peuvent se dégrader et se transformer chimiquement dans Iair,
le sol et I’eau. Toutefois, le plomb élémentaire présent dans ces composés ne se décompose pas.

Le plomb ne se bioamplifie pas dans les chaines alimentaires aquatiques ou terrestres.
Une bioconcentration peut toutefois se produire chez les plantes et les animaux, surtout dans les
zones contaminées par le plomb. Les organismes plus agés ont tendance a avoir une charge
corporelle en plomb plus élevee. Les organismes qui sont en contact avec le sol et les sédiments,
comme les invertébrés aquatiques benthiques et les algues, contiennent généralement les
concentrations de plomb les plus élevées.
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4.2 Sources de plomb dans I’eau potable

La présence de plomb dans I’eau du robinet est principalement attribuable a la dissolution
(corrosion) des éléments de réseaux de distribution et de systemes de plomberie domestique qui
renferment du plomb comme les tuyaux, les raccords, les soudures ou les branchements de
service aux domiciles. La corrosion peut étre causée par plusieurs facteurs, notamment le type de
matériau utilisé, I’age des tuyaux et des raccords, le temps de séjour de I’eau dans les tuyaux et la
qualité de I’eau (p. ex. pH et alcalinité) dans le systeme (Santé Canada, 2009b).

Il a été démontré que les entrées de service en plomb demeurent une source élevée de
plomb, et ce, bien des années apres leur installation dans diverses conditions (Britton et
Richards, 1981; Schock et coll., 1996; Sandvig et coll., 2008; Cartier et coll., 2011, 2012a; Xie et
Giammar, 2011). Elles peuvent représenter de 50 & 75 % de la teneur totale en plomb au robinet
apres une peériode de stagnation prolongée (Sandvig et coll., 2008). On croyait que les
concentrations de plomb au robinet provenant des soudures au plomb et des raccords en laiton
diminuaient au fil du temps, avec les concentrations les plus élevées au cours de la premiére
année suivant I’installation (Birden et coll., 1985; Boffardi, 1988, 1990; Schock et Neff, 1988;
Boyd et coll., 2008a). Des études plus récentes, menées dans des conditions d’écoulement
continu, ont révélé que lorsque le plomb est libéré des soudures et des raccords sous la forme
dissoute, les concentrations diminuent avec le temps (Kirmeyer et coll., 2007; Zhang et Edwards,
2011; Boyd et coll., 2012). De nombreuses études ont cerné plusieurs facteurs susceptibles
d’entrainer la libération du plomb en concentrations élevées dans I’eau longtemps apres
I’installation d’entrées de service, de soudures et de raccords en laiton renfermant du plomb,
notamment les caractéristiques de la qualité de I’eau (p. ex. température, pH, alcalinité, teneur en
chlorure), la durée de stagnation, le débit, la teneur en plomb et la surface des raccords en plomb
et en laiton (Lee et coll., 1989; Maas et coll., 1991; Dodrill et Edwards, 1995; Lytle et Schock,
1996, 2000; Oliphant et Schock, 1996; Schock et coll., 1996; Reiber et coll., 1997; Kimbrough,
2001, 2007, 2009; Sandvig et coll., 2007, 2008; Elfland et coll., 2010; Schock et Lytle, 2011;
Deshommes et coll., 2012b; Clark et coll., 2014).

La libération du plomb peut étre considérable lorsque des matiéres particulaires sont
présentes dans I’eau ou qu’elles sont ultérieurement piégées dans I’aérateur de robinetterie. Les
sources de ces particules comprennent les particules de soudure au plomb, les dépots de solides
dans les tuyaux, la dézincification des laitons et I’adsorption sur des particules de fer ou de
manganése provenant du réseau de distribution (Hulsmann, 1990; Lytle et coll., 1993;
Triantafyllidou et coll., 2007;Deshommes et coll., 2010a; Zhang et Edwards, 2011; Cartier et
coll., 2012c; Schock et coll., 2014).

La contribution relative du plomb sous les formes dissoute et particulaire n’est pas
clairement comprise et varie probablement selon la chimie de I’eau, la configuration de la
plomberie, la durée de stagnation, le régime d’écoulement, I’age des matériaux de plomberie
contenant le plomb et les habitudes d’utilisation (Hulsmann, 1990; Deshommes et coll., 2010a,
2012b; Schock et Lytle, 2011; Xie et Giammar, 2011; Cartier et coll., 2012a, 2013; Wang et
coll., 2012; Welter et coll., 2013; Clark et coll., 2014). La présence de plomb particulaire dans
I’eau potable est sporadique, imprévisible et souvent associée a des perturbations mécaniques du
réseau; on a récemment découvert qu’elle était aussi causée par la corrosion galvanique (Sandvig
et coll., 2008; Deshommes et coll., 2010, 2012b; Triantafyllidou et Edwards, 2010; Schock et
Lytle, 2011; Cartier et coll., 2012a, 2013; Wang et coll., 2012, 2013; Clark et coll., 2014).

Il a été démontré que la corrosion galvanique des soudures résultant d’un changement de
désinfectant ou de coagulant est un facteur important qui entraine des concentrations élevées de
plomb (Edwards et Dudi, 2004; Edwards et Triantafyllidou, 2007; Nguyen et coll., 2010). Dans
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plusieurs études, on a observé que des modifications du ratio chlorure/sulfate résultant d’un
changement de coagulant induisaient la libération de plomb issue du laiton en raison de la
corrosion galvanique (Edwards et Triantafyllidou, 2007; Nguyen et coll., 2010; Triantafyllidou et
Edwards, 2010; Cartier et coll., 2012c, 2013). On sait également que la corrosion galvanique
causée par le remplacement partiel d’une entrée de service en plomb augmente les concentrations
de plomb dissous et particulaire (Sandvig et coll., 2008; Deshommes et coll., 2010a, 2012b;
Triantafyllidou et Edwards, 2010; Schock et Lytle, 2011; Cartier et coll., 2012a, 2013; Wang et
coll., 2012, 2013; Clark et coll., 2014).

De temps a autre, on trouve aussi du plomb dans I’eau potable en raison de I’altération
climatique de certaines formations rocheuses dans les eaux souterraines (Services de santé et
services sociaux de Hamilton, 2006). En 2006, un avis de santé publique a été communiqué a
tous les résidants des parties rurales de la ville de Hamilton situées au-dessus de I’escarpement
du Niagara dont I’alimentation en eau potable provenait d’un puits foré. Les résidants avaient été
informés d’un risque de concentrations de plomb élevées dans certains puits a cause de la
présence de plomb a I’état naturel dans le substrat rocheux (Richardson, 2006).

5.0 Exposition

Le plomb est omnipréesent dans I’environnement en raison de son utilisation anthropique
généralisée sur une trés longue période et de sa présence naturelle. Les Canadiens sont exposés a
de petites quantités de plomb présentes dans divers milieux environnementaux, notamment I’eau,
les aliments, I’air et le sol, de méme que les produits de consommation. On a toujours supposé
que I’eau comptait pour 14 a 20 % des expositions au plomb (U.S. EPA, 1991, 2005). Toutefois,
les réductions importantes de la teneur en plomb dans des produits comme I’essence et la
peinture font en sorte que les aliments et I’eau potable constituent maintenant les principales
sources d’exposition au plomb chez les populations adultes moyennes. L’inhalation peut
également étre une voie d’exposition importante pour les personnes qui vivent a proximité de
sources ponctuelles.

5.1 Eau

L’exposition au plomb dans I’eau potable ne peut étre évaluée correctement que si on
surveille les concentrations de plomb au robinet. En effet, la présence de plomb dans I’eau du
robinet est surtout attribuable a la dissolution (corrosion) des composants de réseaux de
distribution et de systemes de plomberie domestique qui renferment du plomb. Toutefois, la
concentration de plomb peut varier considérablement d’un réseau a I’autre et au sein d’un méme
établissement (Karalekas et coll., 1978; Bailey et Russell, 1981; AwwaRF, 1990; Schock, 1990;
U.S. EPA, 1991; Schock et Lemieux, 2010), ce qui rend I’évaluation de I’exposition difficile. La
surveillance du plomb au robinet peut se faire au moyen de divers protocoles d’échantillonnage;
le choix d’un protocole approprié doit tenir compte de I’objectif souhaité, par exemple, repérer
les sources de plomb, contrdler efficacement la corrosion ou estimer I’exposition au plomb.

5.1.1 Exposition des Canadiens au plomb provenant de I’eau potable

Dans le cadre de I’Enquéte nationale sur les sous-produits de désinfection et certains
contaminants émergents dans I’eau potable au Canada (2009-2010), on a analysé la teneur en
plomb d’échantillons prélevés a 65 endroits représentant toutes les provinces et tous les
territoires, au cours de I’été et de I’hiver 2009-2010, (Santé Canada, 2014). Les résultats ne sont
toutefois pas statistiquement representatifs de I’exposition de la population canadienne. Des
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échantillons ont été préleves du réseau de distribution aprés avoir fait couler I’eau pendant

10 minutes, dans le cas de I’eau traitée et de I’eau du réseau de distribution, et analysés apres une
digestion thermique en milieu acide par spectrométrie de masse avec plasma a couplage inductif
(ICP-MS), a une limite de détection de la méthode (LDM) de 0,5 pg/L. La concentration
moyenne en hiver était de 0,9 ug/L, les valeurs mesurées allant de <0,5a 8,2 ug/L. La
concentration moyenne pour les échantillons prélevés en été était de 1,27 pg/L, les valeurs
mesurées allant de < 0,5 a 24 pg/L.

Il est possible de consulter les bases de données provinciales, territoriales et municipales
qui contiennent les concentrations de plomb dans les sources d’eau potable. Ces bases de
données sur la conformité contiennent les resultats d’analyse de la qualité de I’eau, notamment la
teneur en plomb. Il faut reconnaitre que plusieurs provinces et territoires évaluent la conformité
du plomb en fonction d’un échantillon prélevé aprés une purge.

La base de données du Programme de surveillance de I’eau potable de I’Ontario
comprend les concentrations de plomb dans I’eau brute et I’eau traitée, de méme que les
concentrations de plomb au robinet (OMOE, 2014). De 2000 a 2007, les concentrations
médianes annuelles de plomb mesurées dans 5 947 échantillons d’eau traitée et d’eau distribuée
variaient de < 0,01 & 0,32 ug/L (OMOE, 2014). Les concentrations de plomb se situaient entre
des valeurs inférieures a 0,01 ug/L et 359 pg/L. Toutefois, lorsque le seul site d’échantillonnage
affichant une concentration de plomb de 359 ug/L a éte rééchantillonné trois fois, les
concentrations de plomb se sont toutes avérées inférieures a 1,68 pg/L. En juin 2007, I’Ontario a
modifié ses exigences réglementaires relatives a I’échantillonnage du plomb et exige maintenant
que les échantillons soient preleves apres une période de stagnation de 30 minutes dans les
résidences dotées d’une entrée de service en plomb ou soupgonnées de I’étre (Gouvernement de
I’Ontario, 2014). Dans le cadre d’un programme communautaire d’analyse du plomb réalisé en
2007-2008, des concentrations de plomb ont été évaluées dans plus de 37 000 échantillons
prélevés lors de deux campagnes d’échantillonnage. Au cours de ces campagnes, il a été
déterminé que < 3,1 % des eéchantillons dépassaient le niveau réglementaire de 10 pg/L. Huit
communautés ont ensuite été désignées pour une autre ronde d’échantillonnage en 2009. Sur
3 159 echantillons prélevés, les concentrations de plomb pouvaient varier de < 0,02 a 1 320 pg/L
(OMOE, 2014).

A I"'Tle-du-Prince-Edouard, plus de 10 000 échantillons ont été prélevés de puits privés
entre 2005 et 2010. Les échantillons recueillis durant cette période affichaient des concentrations
de plomb allant de <2 a 335 pg/L, et 88 % de tous les échantillons renfermaient du plomb a des
concentrations inférieures a la LDM de 2 ug/L (Prince Edward Island Department of
Environment, Energy and Forestry, 2011).

A Edmonton, en Alberta, la concentration médiane de plomb signalée était inférieure a
0,5 ng/L (Alberta Department of Environment and Sustainable Resource Development, 2011). A
Portage la Prairie, au Manitoba, 159 échantillons ont été prélevés entre 2008 et 2009, et les
concentrations de plomb se situaient entre 0,1 et 36 pg/L, la concentration moyenne étant de
0,7 ng/L (Conservation et Gestion des ressources hydriques du Manitoba, 2013). En
Saskatchewan, la concentration médiane de plomb pour 176 échantillons analysés était de
6,7 ug/L, les valeurs mesurées variant de < 0,1 a 60 pg/L (Saskatchewan Ministry of
Environment, 2011). Selon les données du Québec de 2005 & 2010, la concentration médiane
annuelle de plomb évaluée dans plus de 13 000 echantillons se situait entre 2 et 5 ug/L (les
concentrations de plomb dans I’eau du robinet variaient de 0,06 a 530 ug/L) (Ministere du
Développement durable, de I’Environnement et des Parcs du Québec, 2011). A Terre-Neuve-et-
Labrador, 5 331 échantillons d’eau du robinet prélevés entre 2005 et 2010 ont révélé des
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concentrations de plomb allant de < 0,1 a 60 pug/L (Newfoundland and Labrador Department of
Environment and Conservation, 2011). Au Yukon, des concentrations de plomb se situant entre
<0,1et 7,6 ug/L ont été détectées dans 125 échantillons d’eau du robinet prélevés entre 2005 et
2010 (Yukon Environmental Health Services, 2011).

Un certain nombre d’études sur la corrosion ont été réalisées depuis 2007. Ces études ont
fait appel a divers protocoles d’échantillonnage qui ont produit des résultats trés variables en ce
qui concerne le plomb dans I’eau potable (Hayes et Croft, 2012; Santé Canada, 2013c; Hayes et
coll., 2014).

En Alberta, une étude d’optimisation sur la corrosion a permis d’analyser des
concentrations de plomb dans 12 échantillons séquentiels de 1 L prélevés dans 12 maisons dotées
d’une entrée de service d’eau en plomb a Edmonton et a Calgary (six maisons dans chaque
ville)aprés 30 minutes et 6 heures de stagnation. Les concentrations de plomb maximales pour
Edmonton variaient de 1,3 a 31,8 ug/L et de 3,0 a 62,7 g/ aprées 30 minutes et 6 heures de
stagnation, respectivement. Les concentrations de plomb maximales pour Calgary variaient de
5,7a39,6 pg/L et de 9,1 a 96,5 pg/L aprés 30 minutes et 6 heures de stagnation, respectivement
(Hayes et coll., 2014).

Au Manitoba, une étude a permis d’évaluer les niveaux de plomb dans les cas les plus
défavorables dans I’eau des maisons et des écoles situées dans les villes de Brandon et de
Portage la Prairie. Des échantillons provenant des maisons ayant une entrée de service en plomb
ont eté prélevés apres 6 heures de stagnation a raison de quatre échantillons consécutifs de 1 L et
ensuite, aprés 5 minutes d’écoulement de I’eau. Pour la ville de Brandon, les concentrations
moyennes de plomb étaient de 39,2 pug/L (avec une variation de non décelé a 280 pg/L, n=80)
pour les quatre échantillons de 1 L prélevés apreés stagnation et de 22,76 pg/L (avec une variation
de non décelé a 79 pg/L, n=20) pour les échantillons prélevés apres la purge. Pour la ville de
Portage la Prairie, les concentrations moyennes de plomb étaient de19,3 pg/L (avec une variation
de 0,61 a 140 pg/L, n=72) pour les quatre echantillons de 1 L prélevés apres stagnation et de
3,62 pg/L (avec une variation de 0,55 a 21 pg/L, n=14) pour les échantillons prélevés apres la
purge (Conservation et Gestion des ressources hydriques du Manitoba, 2013). Cette étude
comprenait également des échantillons prélevés au premier jet d’eau, aprés 30 secondes
d’écoulement et apres 5 minutes d’écoulement dans les écoles de Brandon et de Portage la
Prairie (cing écoles dans chaque ville). En ce qui concerne les écoles de Brandon, les
concentrations moyennes de plomb étaient de 11 pg/L (variation : 2,7 a 27 ug/L), de 3,4 pg/L
(variation : 0,54 a 13 pg/L) et de 1,33 pg/L (variation; 0,59 a 2 pg/L) pour les échantillons
prélevés au premier jet, apres 30 secondes d’écoulement et aprés 5 minutes d’écoulement,
respectivement. Dans le cas des écoles de Portage la Prairie, les concentrations moyennes de
plomb étaient de 9,14 pg/L (variation : 0,5 a 36 pg/L), de 0,93 pg/L (variation : 0,5 a 2,2 pg/L)
et de 0,55 pg/L (variation : 0,5 a 0,75 pg/L) pour les échantillons prélevés au premier jet, aprés
30 secondes d’écoulement et aprés 5 minutes d’écoulement, respectivement. Dans 9 écoles sur
10, les concentrations totales de plomb avaient diminué apres 30 secondes d’écoulement de I’eau
et dans toutes les écoles, elles avaient considérablement diminué apres 5 minutes d’écoulement
(Conservation et Gestion des ressources hydriques du Manitoba, 2013).

Sept écoles élémentaires et une école secondaire canadiennes construites avant 1970 ont
fait I’objet d’un échantillonnage en vue d’évaluer I’exposition humaine au plomb et d’élaborer
un protocole d’échantillonnage destiné aux grands immeubles (Doré et coll., 2014). Des
échantillons ont été préleves aux fontaines et aux robinets dans les classes (6 a 10 sites par
immeuble) aprés 30 secondes et 5 minutes d’écoulement et apres 30 minutes et 8 heures de
stagnation. Il est ressorti de cette étude que 72,7 % des 356 échantillons présentaient des
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concentrations de plomb inférieures a 5 pg/L et que celles-ci variaient de < 0,15 a 851 pg/L
(moyenne de 11 pg/L). On a observé une contribution importante du plomb particulaire a la
concentration totale de plomb lorsqu’on a laissé I’eau stagner pendant aussi peu que 30 minutes.
Toutefois, les auteurs ont également constaté que le fait de laisser couler I’eau pendant aussi peu
que 30 secondes avant de la boire réduisait considérablement la concentration totale de plomb.

5.1.2 Echantillonnage visant & évaluer I’exposition au plomb provenant de I’eau potable

La surveillance du plomb au robinet peut se faire au moyen de différents protocoles
d’échantillonnage, mais le protocole choisi doit tenir compte de I’objectif souhaité. Ces
protocoles peuvent servir a repérer les sources de plomb, a contréler efficacement la corrosion ou
a estimer I’exposition au plomb. Ils varieront selon des facteurs comme la durée de stagnation, le
volume d’échantillon, les sites d’échantillonnage et la fréquence d’échantillonnage voulus
(Schock, 1990; van den Hoven et Slaats, 2006; Schock et Lemieux, 2010). La variabilité des
concentrations de plomb dans un réseau et dans un méme site represente la portée des
expositions pouvant survenir dans la population et elle doit étre prise en compte dans la
conception d’un mecanisme de surveillance qui fournit des renseignements fiables permettant
d’évaluer I’exposition (Schock et Lytle, 2011).

Aux fins du présent document, I’objectif du protocole d’échantillonnage est de
représenter I’exposition moyenne ou typique au plomb dans I’eau potable pour une population
(c.-a-d., a I’intérieur de la méme zone d’approvisionnement en eau). Il importe de souligner
qu’un protocole d’échantillonnage qui évalue I’apport moyen en plomb ne permettra pas de
déterminer les concentrations de plomb les plus élevees ni la contribution de I’entrée de service
en plomb & la concentration totale de plomb. A I’heure actuelle, les protocoles d’échantillonnage
américains établis dans le cadre de la Lead and Copper Rule (regle fédérale relative au plomb et
au cuivre) servent a des fins de traitement, avec pour objectif d’utiliser de longues périodes de
stagnation pour recenser les concentrations de plomb les plus élevées (U.S. EPA, 1991). Un
protocole similaire est proposé dans le document de conseil sur le contréle de la corrosion publié
par Santé Canada (2009b). Ces concentrations élevées permettent d’évaluer sur I’ensemble du
systeme I’efficacité du traitement de contrdle de la corrosion avant et apres la mise en place du
programme de controle, I’objectif étant de minimiser les concentrations de plomb dans I’eau
potable et, ainsi, de réduire indirectement I’exposition au plomb. Au Royaume Uni, on a
documenté I’efficacité d’un programme d’échantillonnage aléatoire effectué a la grandeur du
systeme pour surveiller la conformité et pour évaluer la performance et I’optimisation du
contréle de la corrosion (Cardew, 2000, 2003; Hayes et Croft, 2012; Hayes et coll., 2014).

L’apport moyen en plomb chez une personne varie considérablement en raison de
plusieurs facteurs, notamment le comportement du consommateur, la configuration de la
plomberie (p. ex. habitation unifamiliale, immeuble a logements, immeuble & bureaux, école), les
profils d’utilisation de I’eau (c.-a-d. le régime d’écoulement), le temps de contact de I’eau avec la
plomberie, les effets saisonniers et la chimie de I’eau (Cardew, 2000, 2003; van den Hoven et
Slaats, 2006; Schock et Lytle, 2011; Deshommes et coll., 2016). Les méthodes d’échantillonnage
servant a évaluer I’exposition devraient idéalement tenir compte de ces variations. Des études ont
montré que la méthode d’échantillonnage proportionnel composite permet de saisir la variabilité
inhérente de I’exposition au plomb provenant de I’eau potable et qu’elle est représentative de
cette exposition (Anjou Recherche, 1994; van den Hoven et Slaats, 2006; Schock et Lytle, 2011).
L’échantillonnage composite proportionnel est réalisé au moyen d’un dispositif que le
consommateur raccorde au robinet d’eau potable; ce dispositif détourne une petite proportion
constante de chaque volume d’eau prélevé, généralement pendant une semaine. Ce type
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d’échantillonnage requiert un équipement qui est peu pratique pour la surveillance courante et
qui convient mieux pour I’échantillonnage a long terme.

Dans un certain nombre d’études, on a évalué différents protocoles d’échantillonnage —
échantillonnage aléatoire, échantillonnage apres une purge complete (PC) et échantillonnage
30MS, afin de cerner les méthodes adéquates pour estimer la concentration hebdomadaire
moyenne de plomb au robinet du consommateur (c.-a-d. I’échantillonnage composite
proportionnel) (Baron, 1997, 2001; Commission européenne, 1999; van den Hoven et Slaats,
2006). Dans ces etudes, I’echantillonnage aléatoire, un échantillon de 1 L était préleve d’un
robinet d’eau potable sans purge préalable, I’échantillonnage PC incluait une purge équivalant a
environ trois volumes d’eau de la plomberie(c.-a-d. 5 minutes) avant de prélever un échantillon
de 1L, et le protocole 30MS consistait a prélever deux échantillons de 1 L apres une purge de
trois volumes d’eau de la plomberie et aprés avoir laissé I’eau reposer pendant 30 minutes avant
I’échantillonnage.

L’étude de la Commission européenne (1999) visait a déterminer lequel de ces trois
protocoles d’échantillonnage courants était le plus représentatif de la quantité hebdomadaire
moyenne de plomb ingéré par les consommateurs. La performance de chacun de ces protocoles
était évaluée en fonction de sa représentativité (c.-a-d. a estimer la concentration moyenne de
plomb au robinet du consommateur), de son codt, de sa reproductibilité, de son aspect pratique et
de son acceptabilité par les consommateurs. Elle a été réalisée dans cing pays membres et
comprenait diverses qualités de I’eau (corrosivité faible, moyenne ou élevée). Chaque pays a
effectué un échantillonnage a au moins deux endroits, ou au moins 50 % des sites
d’échantillonnage devaient étre dans des résidences équipées d’une entrée de service en plomb.

L’étude a déterminé que I’échantillonnage aléatoire était représentatif et permettait de
déceler une grande proportion des sites ayant des problemes de plomb. Elle a aussi trouve que
I’échantillonnage aléatoire était relativement peu codteux, pratique a mettre en ceuvre et
acceptable du point de vue du consommateur. On a trouvé que I’échantillonnage aléatoire avait
un temps de stagnation pres ou supérieur a la moyenne de temps de stagnation entre les
utilisations (c.-a-d. qu’il tient compte des caractéristiques de consommation d’eau des
consommateurs) et qu’il surestime I’exposition au plomb. L’étude a trouvé que I’échantillonnage
30MS était représentatif et qu’il reflétait mieux I’exposition typique en utilisant la moyenne des
concentrations de plomb mesurées dans les deux échantillons prélevés. L’échantillonnage 30MS
permettait d’identifier presqu’autant de sites problématiques que I’échantillonnage aléatoire et
ce, tout en étant plus reproductible que ce dernier. Cependant, I’échantillonnage 30MS a aussi
été trouvé plus colteux, moins pratique a mettre en application et moins pratiques pour les
consommateurs. L’échantillonnage PC n’a pas été trouvé représentatif et ne permettait pas
d’identifier suffisamment de sites problématiques (Commission européenne, 1999). Dans
d’autres études (Bailey et coll., 1986; van den Hoven et Slaats, 2006), I’échantillonnage aléatoire
a aussi été trouveé representatif du temps de stagnation entre les utilisations de I’eau dans un
contexte résidentiel.

Baron (2001) a de ménages. Il a été établi que la selection aléatoire des propriétés
semblait étre une bonne solution pour évaluer la situation dans une zone et pour pouvoir
déterminer et hiérarchiser les types de mesures a mettre en place. L’échantillonnage aléatoire a
été jugeé plus pratique et plus acceptable pour les consommateurs, tandis que I’échantillonnage
30MS s’est avére davantage reproductible et tout aussi représentatif. On a déterminé que
I’échantillonnage PC n’était pas représentatif des concentrations moyennes et qu’il ne fournissait
gu’une indication des teneurs minimales en plomb au robinet (Baron, 2001; van den Hoven et
Slaats, 2006). Les protocoles ayant recours au prélévement d’un échantillon apres une purge
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complete ne sont donc pas appropriés pour évaluer I’exposition moyenne au plomb dans I’eau
potable, mais sont peut-étre appropriés pour atteindre d’autres objectifs, comme pour identifier
I’emplacement ou la présence d’entrées de service en plomb (Cartier et coll., 2012b). La
Commission européenne (1999) a recommande I’utilisation d’échantillonnage soit aléatoire ou
30MS pour la surveillance de conformité et I’évaluation de zones et I’utilisation de
I’échantillonnage aléatoire pour la vérification du contréle de la corrosion. Cardew (2003) a
conclu que I’échantillonnage aléatoire avait une meilleure corrélation avec I’exposition réelle
que I’échantillonnage aléatoire 30MS et que I’échantillonnage aléatoire avait tendance a indiquer
des résultats d’exposition au plomb faussement positifs (c.-a-d. plus conservateur). L’étude a
aussi trouve que I’efficacité des mesures de contréle de la corrosion pouvait étre évaluée avec les
données de conformité de I’échantillonnage aléatoire, ce qui le rend utile pour surveiller les
changements dans les niveaux de plomb au fil du temps et pour évaluer I’efficacité des mesures
correctives de traitement au niveau du systéme.

La reproductibilité des échantillons 30MS en fait un bon outil pour surveiller les
changements dans la teneur en plomb au fil du temps et pour évaluer I’efficacité d’un traitement
correctif aux sites sentinelles (Jackson, 2000). Toutefois, le protocole a tendance a sous-estimer
I’exposition au plomb. L’échantillonnage 30MS est représentatif des niveaux d’exposition dans
les résidences (Cardew, 2000) et peut étre utiliser a des fins d’investigation dans des résidences
lorsque des échantillons séquentiels sont prélevés (Cartier et coll., 2011). Les résultats de
I’échantillonnage aléatoire sont plus variables que ceux obtenus par I’échantillonnage 30MS. On
sait qu’une purge effectuée avant la stagnation permet d’éliminer les particules accumulées (van
den Hoven et Slaats, 2006; Deshommes et coll., 2010a, 2012b). Toutefois, un écoulement
turbulent accru observé a des débits plus élevés est associé a la présence de plomb particulaire
(Cartier et coll., 2012a; Clark et coll., 2014). A la lumiére de ces observations, I’échantillonnage
devrait étre réalisé a un débit moyen a élevé (> 5 L/minute) pour capter le rejet de plomb
particulaire dans le cadre du protocole.

De nombreux facteurs contribuent a la variabilité des concentrations de plomb, y compris
la methode d’échantillonnage utilisée et les fluctuations de qualité de I’eau (p.ex. : pH, matiére
organique naturelle, température). En utilisant une simulation Monte Carlo pour évaluer les
fluctuations de qualité de I’eau et leur impact sur I’ensemble de la variabilité des niveaux de
plomb, Cardew (2003) a déterminé que les fluctuations de qualité de I’eau augmentaient les
coefficient de variation pour les échantillonnages aléatoire et 30MS. 1l est généralement
nécessaire de prélever plus d’échantillons pour le protocole d’échantillonnage aléatoire que pour
le protocole 30 MS. Cependant, le nombre d’échantillons requis peut augmenter de fagon
importante pour le protocole 30MS, ce qui fait que le nombre d’échantillons requis pour
I’échantillonnage aléatoire est seulement deux fois plus élevé que pour le protocole 30MS.

L’ auteur a aussi déterminé que, en I’absence de fluctuation de qualité de I’eau, il fallait 10 fois
plus d’échantillons avec le protocole d’échantillonnage aléatoire qu’avec le protocole 30MS.
Jackson (2000) a déterminé que I’échantillonnage aléatoire demandait de 3 a 5 fois plus
d’échantillons que le protocole 30MS pour obtenir de I’information équivalente. Par conséquent,
le bénéfice de prélever des échantillons en utilisant le protocole 30MS est moins important que
percu. L’échantillonnage de conformité exige qu’un nombre précis d’échantillons soient
prélevés, selon la taille de la population desservie par la zone d’approvisionnement en eau. Cette
fréquence peut étre diminuée si il n’arrive aucune défaillance pendant la période identifiée par
I’agence de réglementation. Le nombre d’échantillons dépend du niveau réel de non-conformité
dans la zone d’approvisionnement en eau et la variabilité observée des concentrations de plomb.
Il faudrait augmenter le nombre d’échantillons lorsque le niveau de conformité est élevé (c.-a-d.,
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90 %) pour s’assurer que la zone a bien été caractérisée (Commission européenne, 1999; Baron,
2001).

On demande typiquement au moins 20 échantillons par zone d’approvisionnement en
eau, quelle que soit la méthodologie utilisée. Cependant, pour les petits systémes, un plus petit
nombre d’échantillons peut étre approprié, selon les conditions locales. Hayes et coll. (2012) ont
trouvé que I’échantillonnage aléatoire était suffisamment représentatif si au moins 100
échantillons étaient prélevés annuellement pendant plusieurs années et regroupés.

Les écoles présentent des défis d’échantillonnage particulierement difficiles pour diverses
raisons : la complexité des profils d’utilisation, la variabilité de I’age des conduites, les
differences de configuration de la plomberie d’une piece a I’autre et I’absence d’un inventaire
détaillé des produits de plomberie installés dans les immeubles. Dans une étude effectuée dans
quatre provinces canadiennes, on a utilisé différents protocoles pour prélever dans des écoles
élémentaires, des garderies et autre grands édifices des échantillons d’eau qui ont ensuite été
analyses pour en établir la teneur en plomb (Deshommes et coll., 2016). Les auteurs ont trouvé
que les niveaux de plomb élevés étaient trés variables (les concentration de plomb variaient entre
les robinets par un facteur entre 10 et 2000) dans les grands edifices et dans I’ensemble du
systeme. lls ont aussi confirmé que les concentrations de plomb mesurées a un robinet précis ne
sont pas une indication des concentrations de plomb aux autres robinets de I’immeuble, ce qui
renforce le besoin de prélever des échantillons a tous les robinets dans les écoles et les garderies.
Il est impossible d’établir un site d’échantillonnage représentatif pour la plupart des écoles, ce
qui nécessite I’échantillonnage de chaque site d’eau potable pour évaluer I’exposition des enfants
dans les écoles. Selon le type de site d’échantillonnage, des volumes d’échantillon plus petits et
des volumes totaux plus faibles peuvent étre nécessaires (U.S. EPA, 2006a; Santé Canada,
2009b; Schock et Lytle, 2011).

Il peut étre trés difficile de maintenir une stagnation dans les grands immeubles. Selon de
récentes études, les concentrations de plomb au robinet varient considérablement méme apres un
contr6le minutieux de I’utilisation de I’eau par toutes les unités connectées a I’entrée de service,
peu importe le type d’habitation multifamiliale — maison en rangeées, duplex, triplex ou grand
immeuble (Deshommes et coll., 2013; Ngueta et coll., 2014). Les concentrations de plomb dans
I’eau potable provenant de ces habitations étaient aussi élevées que celles observées dans les
maisons unifamiliales dont la configuration des entrées de service en plomb était similaire. Ces
études démontrent clairement les difficultés a évaluer I’exposition a I’aide d’échantillons
stagnants et de soutenir le recours au protocole d’échantillonnage AD lorsque le bassin
d’échantillonnage comprend des habitations multifamiliales ou de grands immeubles.

52  Aliments

L’utilisation de plomb dans les produits alimentaires est interdite au Canada. On peut
toutefois détecter de petites quantités de plomb dans les aliments en raison de sa présence a I’état
de traces dans les plantes et les animaux, de I’incorporation de plomb durant le transport des
aliments, de I’utilisation par le passé de I’arséniate de plomb comme pesticide, de la
transformation et de la préparation, ainsi que de I’utilisation de balles en plomb pour chasser le
gibier sauvage. Dans I’Etude canadienne sur I’alimentation totale de Santé Canada, on a estimé
les concentrations de divers produits chimiques dans les aliments, y compris le plomb, dans le
cadre de six études qui ont eu lieu de 1969 a 1973, de 1976 a 1978, de 1985 a 1988, de 1992 a
1999, de 2000 a 2004 et de 2005 a aujourd’hui (étude en cours; les données antérieures a 2007
sont disponibles) (Santé Canada, 2009a). Les resultats de ces études révelent une diminution
importante des concentrations en plomb dans les aliments depuis 1981. A I’heure actuelle,
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I’apport alimentaire estimatif en plomb chez les Canadiens de tous les ages est d’environ

0,1 ng/kg de poids corporel par jour. L’exposition est généralement plus élevée chez les enfants
et diminue avec I’age (Santé Canada, 2011). Pour la période de 2003 & 2007, la concentration de
plomb était la plus élevée dans les herbes et les épices (c.-a-d. 292 a 392 ug/kg), méme si les
groupes d’aliments qui contribuent le plus & I’apport alimentaire en plomb sont les boissons,
notamment la biere, le vin, le café, le thé et les boissons gazeuses, les aliments a base de céreales
et les Iégumes. Les aliments traditionnels consommeés par les peuples des Premiéres Nations
habitant dans les réserves en Colombie-Britannique ne contenaient que des concentrations
normales de plomb, & I’exception du cceur de castor, de la bernache du Canada, du chevreuil et
de la viande de gélinotte, qui contenaient des concentrations de plomb plus élevées (jusqu’a

61 ng/kg) (Chan et coll., 2011). On a également mesuré la teneur en plomb dans les aliments
canadiens par I’intermédiaire du Projet sur les aliments destinés aux enfants et du Programme
national de surveillance des résidus chimiques (PNSRC) de I’ Agence canadienne d’inspection
des aliments (ACIA). Les donnees tirées du Projet sur les aliments destinés aux enfants (2007-
2008), dans lequel 836 aliments transformeés différents ont fait I’objet d’analyses de la teneur en
plomb, indiquent que les produits a base de céréales sont ceux qui contiennent le plus de plomb.
Sur les 365 produits a base de céréales testés, 162 présentaient des concentrations décelables de
plomb, la concentration moyenne étant de 25 ug/kg dans ces échantillons. Dans I’évaluation
précédente réalisée en 2006-2007, seulement 11 des 350 échantillons d’aliments analyses
présentaient des concentrations décelables de plomb. La plus forte concentration de plomb a été
signalée dans des produits de légumes biologiques pour bébés (140 pg/kg). Dans le cadre du
PNSRC, on a détecté des concentrations de plomb allant jusqu’a 2 040 ug/kg dans des
échantillons de muscles de poulet, méme si le plomb n’était pas présent a des concentrations
détectables dans 80 autres échantillons (ACIA, 2010). Des concentrations mesurables de plomb
ont aussi été relevées dans des fruits et des légumes, de méme que dans le miel.

Le lait maternel peut constituer une source d’exposition importante au plomb chez les
nourrissons. Dans une enquéte réalisée en 1981 sur la présence de produits chimiques dans le lait
de 210 meres canadiennes, les concentrations de plomb variaient d’une concentration non
détectable a 15,8 pg/L, avec une concentration moyenne géométrique de 0,566 ug/L (Dabeka et
coll., 1986). Chez 25 meres cries, les concentrations de plomb dans le lait maternel se situaient
entre 0,41 et 8,33 ug/L, la concentration moyenne étant de 2,08 ug/L (Hanning et coll., 2003).
Des données plus a jour sur les concentrations de plomb dans le lait maternel devraient étre
disponibles au moment de la publication finale de I’Etude mére-enfant sur les composés
chimiques de I’environnement (MIREC), une étude nationale d’une durée de cing ans a laquelle
participent environ 2 000 femmes de dix villes canadiennes. Le lait maternisé reconstitué avec de
I’eau du robinet représente également une source importante d’exposition au plomb chez les
nourrissons, puisque cette eau peut composer jusqu’a 90 % de leur alimentation en poids, selon
la facon dont le lait maternisé est reconstitué (Shannon et Graef, 1989; Edwards et coll., 2009;
Triantafyllidou et Edwards, 2012). On estime que I’alimentation au lait maternisé peut
représenter plus de 50 % de I’exposition au plomb total chez les nourrissons (Triantafyllidou et
Edwards, 2012).

En outre, il a été établi que les aliments préparés avec de I’eau contenant des
concentrations élevées de plomb avaient une incidence importante sur la plombémie. A
Greenville, en Caroline du Nord, une étude a été entreprise pour enquéter sur une source
d’intoxication par le plomb chez des enfants alors qu’il n’y avait aucune source apparente de
plomb dans la maison. 1l a été déterminé que des pates préparées avec de I’eau provenant d’un
robinet dont I’aérateur contenait des particules de plomb piégées constituaient la source la plus
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probable de plomb. Au cours de I’étude approfondie, les auteurs ont mesuré une concentration de
plomb de I’ordre de 535 pg/L dans I’eau servant a la cuisson des pates. Ils ont par la suite
démontré que 95 % des petites particules de plomb insolubles étaient demeurées sur les pates
apres qu’on a retiré I’eau, avec pour résultat une masse de 381 pg de plomb dans une seule
portion de pates (Triantafyllidou et coll., 2007). Il est intéressant de noter que cette masse
dépasse largement le seuil de la Consumer Product Safety Commission (CPSC) des Etats-Unis
en ce qui concerne les problémes de santé liés a une exposition aigué de 175 pg de plomb dans
les bijoux pour enfants, seuil sur lequel se fonde la CPSC pour rappeler des produits ou apporter
des mesures correctives (CPSC, 2005). Deshommes et coll. (2012a) ont étudié les répercussions
de I’eau du robinet comme source de plomb dans les aliments préparés consommeés par les
enfants, notamment les boissons préparées, le riz ou les pates. Parmi les sources de plomb dans
I’eau du robinet, mentionnons les soudures, les incrustations dans les tuyaux en plomb (I1) et
(1V), de méme que le plomb issu du laiton jaune et du laiton rouge. Il a été déterminé que le
plomb particulaire et le plomb soluble provenant de I’eau du robinet peuvent favoriser
I’augmentation de la concentration de plomb dans les boissons et les aliments préparés a la
maison. Les auteurs ont constaté que I’eau du robinet contribuait a des concentrations de 0,01 a
1 mg/L de plomb soluble et a 4 a 40 mg/L de plomb particulaire, avec pour résultat une charge
moyenne de 25 g de plomb par 100 g de pates cuites ou de riz cuit. La bioaccessibilité du
plomb provenant d’aliments cuits avec de I’eau dépendait de la forme du plomb. Les particules
de plomb provenant de I’eau du robinet se dissolvaient peu durant la cuisson, mais le plomb issu
des particules (dissoutes)de méme que le plomb dissous des sources de plomb étaient concentrés
dans les aliments. De plus, les auteurs ont constaté que les petites particules de plomb seraient
probablement ingérées et qu’elles deviendraient bioaccessibles une fois dans I’estomac.

53 Air
5.3.1 Air ambiant

Dans le cadre du programme du Réseau national de surveillance de la pollution
atmosphérique (RNSPA) d’Environnement Canada, établi en 1969, des concentrations de plomb
dans I’air ambiant recueilli sur des matieres particulaires filtrées d’un diamétre aérodynamique
inférieur & 2,5 pm (MP2;5) ont été mesurées annuellement dans 26 endroits au Canada. A la suite
de restrictions majeures sur I’utilisation des carburants au plomb dans le monde instaurées dans
les années 1970, les concentrations atmosphériques de plomb ont considérablement diminué. Au
Canada, les concentrations moyennes de plomb dans I’air ambiant ont chuté de plus de 99 %
entre 1984 (0,1600 pg/m°) et 2008 (< 0,0015 pg/m®) (Environnement Canada, 2010b). Les
mesures effectuées de 2000 a 2009 indiquent que les concentrations de plomb dans I’air ambiant
ont été plutot stables, les concentrations de plomb dans les MP, s se situant entre 0,0004 pg/m®
(5° percentile) et 0,014 ug/m3(95° percentile) (Environnement Canada, 2010a). L’essence
d’aviation utilisée dans les petits avions constitue toujours une source importante de plomb dans
I’air ambiant. On sait qu’en Caroline du Nord, les enfants de 9 mois & 7 ans vivant a une distance
de 1 000 m d’un aéroport présentent une plombémie statistiquement plus élevée que celle des
enfants qui habitent plus loin, I’impact étant le plus marqué chez les enfants vivant a une
distance de 500 m d’un aéroport (plombémie moyenne de 3,88 pg/dL dans la population a
I’étude) (Miranda et coll., 2011).

5.3.2 Air intérieur et poussiére

L’ingestion de poussiere domestique déposée peut constituer une source importante
d’exposition au plomb chez les enfants, surtout dans les vieilles maisons qui renferment de la
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peinture au plomb (Lanphear et coll., 1998). Les comportements observés chez les enfants,
comme les déplacements au sol et les contacts main-bouche fréquents, peuvent favoriser leur
exposition au plomb par I’ingestion d’écailles de peinture et de poussiére domestique. Un lien
important existe entre la poussiére domestique et la plombémie chez les enfants (Dixon et coll.,
2009). D’autres sources de plomb intérieur comprennent la contamination par un sol extérieur,
I’exposition a la fumée de cigarette et des passe-temps comme la soudure, la poterie et la
fabrication de vitraux (HUD, 2001). En 2002, les concentrations médianes de plomb dans les
MP, 5 prélevées a I’intérieur de maisons de non-fumeurs & Ottawa étaient de 0,0023 pg/m®
(0,0004 40,0027 pg/m*, n = 10) et de 0,0015 pug/m* (0,0010 & 0,0051 pg/m?, n = 10) pour les
résidences en milieu rural et les résidences en milieu urbain, respectivement (Rasmussen et coll.,
2006). A Windsor, en Ontario, la concentration médiane en plomb des MP, 5 provenant
d’échantillons d’air personnel, intérieur et extérieur appariés se situait entre 0,001 et 0,010 pg/m®
(n=8en 2004 et n = 37 en 2005-2006); c’est dans I’air extérieur que les concentrations de
plomb les plus élevées ont eté mesurees (Rasmussen et coll., 2007, 2009). Plusieurs études se
sont penchées sur la teneur en plomb de la poussiére domestique grace a un examen des
échantillons recueillis dans des sacs d’aspirateurs. Les concentrations médianes de plomb dans la
poussiere domestique étaient de 63 mg/kg (7,9 a 3 916 mg/kg de 2007 a 2010) et de 93 mg/kg
(2,9 a 6 898 mg/kg de 2010 a 2011) dans 1 025 maisons au Canada et dans 201 maisons de
quatre quartiers de Montréal (Québec), respectivement(Gauvin et coll., 2011; Rasmussen et coll.,
2011). Dans d’autres études canadiennes, on a mesuré les concentrations de plomb dans la
poussiere domestique au moyen d’un échantillonnage par frottis sur différentes zones dans les
maisons. Dans I’ensemble, les concentrations médianes de plomb mesurées a I’aide de la
méthode d’échantillonnage par frottis allaient d’une concentration non détectable a 190
ng/m?(McDonald et coll., 2010; Bell et coll., 2011; INSPQ, 2011; Richardson et coll., 2011).

5.4  Produits de consommation

Les produits de consommation contenant du plomb englobent les bijoux bon marché, le
matériel d’artiste de qualité professionnelle, le cristal au plomb et les glagures appliquées sur la
céramique et la poterie. La concentration de plomb dans les produits de consommation est
strictement limitée en vertu de la Loi canadienne sur la securité des produits de consommation
(LCSPC), en particulier dans les produits destinés aux enfants. Depuis novembre 2010, la teneur
en plomb total des revétements appliqués sur les jouets, les bijoux, les meubles et autres produits
destinés aux enfants, ainsi que sur les crayons et pinceaux d’artiste a été réduite a 90 mg/kg,
méme si certains revétements appliqués sur d’anciens produits vendus entre 2005 et 2010
pourraient avoir contenu jusqu’a 600 mg/kg de plomb total, et que ceux vendus entre 1976 et
2005 pourraient avoir contenu jusqu’a 5 000 mg/kg de plomb. De plus, la limite en plomb total
est fixée 90 mg/kg pour tous les jouets destinés aux enfants de moins de trois ans et tous les
produits dont le profil d’utilisation normale concerne un contact avec la bouche. La teneur en
plomb total de tous les articles de bijouterie destinés aux enfants de moins de 15 ans est limitée a
600 mg/kg et la teneur en plomb lixiviable a 90 mg/kg (Santé Canada, 2010b, 2012b). Il existe
également des limites strictes de libération de plomb des bouilloires, des glagures sur les produits
ceramiques et des produits de verre destinés a I’alimentation (Gouvernement du Canada, 2010a).
Le Réglement sur les produits dangereux (bouilloires), qui reléve de la LCSPC, limite a
0,010 mg/L la quantité de plomb pouvant étre libérée lorsqu’on fait bouillir de I’eau dans une
bouilloire ou un produit similaire (Gouvernement du Canada, 2010b).

Des codes de pratique sont en place pour diverses autres catégories de produits. Le CNP,
établi par le Conseil national de recherches du Canada, a autorisé I’utilisation du plomb comme
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matériau acceptable pour les conduites d’eau potable jusqu’en 1975,ainsi que I’utilisation de
soudures au plomb dans les réseaux de distribution et les installations de plomberie jusqu’en
1986. Depuis 1990, le CNP interdit I’emploi de soudures au plomb dans les nouvelles tuyauteries
et pour la réparation des conduites d’alimentation en eau potable (CNRC, 2010).De récentes
modifications apportées au CNP comportent une exigence selon laquelle les raccords de
plomberie doivent respecter la teneur moyenne pondérée en plomb de 0,25 % (CNRC, 2013).
55 Sol

Les concentrations de plomb dans le sol ont tendance a étre plus élevees dans les villes,
pres des chaussées et autour de sources industrielles, prés des champs de tir et autour des
immeubles ou la peinture au plomb se détériore. Les concentrations de plomb dans les sols des
secteurs résidentiels et de parcs du Canada ont fait I’objet de plusieurs études de 2003 a 2010.
Les concentrations moyennes de plomb variaient de 35,6 a 766 mg/kg (Rasmussen et coll., 2001;
Bowman et Bobrowsky, 2003; Ndzangou et coll., 2006; Bell et coll., 2010, 2011; Heidary-
Monfard, 2011; Richardson et coll., 2011), bien que dans la plupart des échantillons, les
concentrations de plomb étaient inférieures a la recommandation actuelle pour la qualité des sols
en fonction de la santé humaine du Conseil canadien des ministres de I’environnement (CCME),
soit 140 mg/kg (CCME, 1999). Les concentrations moyennes de plomb dans les sols situés prés
des sources ponctuelles au Canada allaient de 13 a 750 mg/kg, méme si les échantillons
renfermaient généralement plus de plomb que ceux prélevés dans les sols des secteurs
résidentiels et de parcs (MEO, 2001; Hilts, 2003; Centre de surveillance de I’environnement,
2004; Recherche et Développement pour la défense Canada, 2004; Lambert et Lane, 2004;
Conservation Manitoba, 2007; Aqua Terre Solutions Inc., 2009; Conestoga-Rovers and
Associates, 2010; Fisher Environmental Ltd., 2010; Laird, 2010; Saint-Laurent et coll., 2010).
Sur les 106 sites analyses a Flin Flon et a Creighton (Manitoba), 41 % excédaient la
recommandation pour la qualité du sol établie par le CCME (Conservation Manitoba, 2007). On
estime a 9,65 mg/kg la concentration naturelle de plomb dans le sol, qui correspond a la
concentration moyenne de 7 398 échantillons de till glaciaire prélevés un peu partout au Canada
(Rencz et coll., 2006).

56  Plombémie au Canada

La biosurveillance de I’exposition au plomb au sein de la population est principalement
évaluée par la mesure du plomb dans des échantillons de sang. On a évalué la plombémie dans la
population canadienne dans le cadre de I’Enquéte canadienne sur les mesures de la santé,
composée de 5 319 participants ages de 6 a 79 ans dans le premier cycle (cycle 1) (2007 a 2009)
et de 5 575 participants ages de 3 a 79 ans dans le deuxieme cycle (cycle 2) (2009 & 2011). La
moyenne géometrique de plombémie de tous les participants était de 1,3 pg/dL dans le cycle 1 et
de 1,2 pg/dL dans le cycle 2. En général, la plombémie diminuait Iégerement entre 3 et 19 ans,
puis augmentaient avec I’age, les plombémies les plus élevées étant détectées dans le groupe
d’age de 60 a 79 ans. Pour les cycles 1 et 2, respectivement, la moyenne géométrique des
plombémies pour chaque groupe d’age était la suivante : non disponible/0,93 pg/dL chez les 3-5
ans, 0,89/0,79 ug/dL chez les 6-11 ans, 0,79/0,71 pg/dL chez les 12-19 ans, 1,1/0,98 pg/dL chez
les 20-39 ans, 1,6/1,4 pug/dL chez les 40-59 ans et 2,1/1,9 pg/dL chez les 60-79 ans. Dans
I’ensemble, la plombémie était légérement plus élevés chez les hommes que chez les femmes
(Bushnik et coll., 2010; Santé Canada, 2013b).

Des plombémies élevées peuvent étre détectées chez des personnes vivant dans des
collectivites ou les sources d’exposition sont atypiques, comme les fonderies, ou dans des
collectivités rurales ou I’on consomme des quantités importantes de gibier tué a I’aide de balles
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en plomb. Dans ces circonstances particuliéres, la moyenne géométrique des plombémies variait
de 1 a5,6 pg/dL chez les enfants (2000-2010) et de 1,7 a 3,9 pg/dL chez les adultes (2001-
2005). Des plombémies maximales d’environ 40 et 50 pg/dL ont été observées chez des enfants
et des adultes, respectivement (SENES Consultants Ltd., 2012).

On sait que I’ingestion de plomb par I’eau potable a une incidence directe sur les
plombémies. Toutefois, les données tirées des etudes portant sur cet effet peuvent étre difficiles a
interpréter en raison des différents protocoles d’échantillonnage de I’eau utilisés, de la variabilité
de la consommation individuelle d’eau du robinet, des différentes pratiques suivies, comme
I’utilisation d’eau filtrée ou I’écoulement de I’eau du robinet avant sa consommation, et les
facteurs de sensibilité individuelle qui influent sur la bioaccessibilité du plomb tels que I’age,
I’alimentation et la génétique. Des facteurs comme les fluctuations saisonniéres des
concentrations de plomb dans I’eau (p. ex. des concentrations plus élevées durant les mois d’été)
ou les diminutions importantes des concentrations de plomb dans I’eau ont été associés a des
changements concomitants des plombémies (Sherlock et coll., 1984; Deshommes et coll., 2013;
Ngueta et coll., 2014). Triantafyllidou et Edwards (2012) ont souligné la nécessité de procéder a
des recherches supplémentaires sur les associations entre les concentrations de plomb dans I’eau
et les plombémies afin de mieux caractériser les risques pour la santé associés a ce type
d’exposition. Des simulations faisant appel au modéle IEUBK (Integrated Exposure Uptake
Biokinetic Model for Lead in Children) (voir la section 8.5.3) ont été réalisées dans le but
d’évaluer I’incidence des différentes concentrations de plomb dans I’eau potable sur la
plombémie chez les enfants de 0 a 7 ans. Des données issues d’études antérieures ont été versées
dans le modele, et les pourcentages de la moyenne géométrique obtenus (échelle de pourcentage)
chez les enfants dont la plombémie excédait 5 pug/dL ont été estimés a 33,8 % (6,8 a 55,1%), a
9,4% (1,9a24,5%)eta2,2% (0,4 a9,3 %) lorsque les concentrations de plomb dans I’eau
potable étaient de 20, de 10 et de 5 pg/L, respectivement (Deshommes et coll., 2013). Les
enfants vivant dans des maisons équipées d’une entrée de service en plomb affichaient des
plombémies plus élevées que ceux vivant dans des maisons avec entrée de service sans plomb
(Brown et coll., 2011). 1l a eté démontré que méme de tres faibles concentrations de plomb dans
I’eau potable peuvent avoir une incidence marquée. Dans un groupe de 306 enfants agés entre 1
et 5 ans, Levallois et coll. (2014) ont démontré une association entre des plombémies élevées et
des concentrations de plomb dans I’eau du robinet apres un ajustement pour tenir compte des
facteurs de risque liés a une plombémie élevée, notamment I’origine ethnique, la saison et la
consommation d’eau, de méme que les autres variables d’exposition au plomb étudiées (c.-a-d. la
poussiere du plancher, la poussiere des appuis de fenétre et la peinture). Les auteurs ont constaté
que les plombémies étaient élevées (> 1,78 pg/dL, ce qui correspond au 75° percentile) lorsque
les concentrations de plomb dans I’eau potable dépassaient 3,3 pg/L.

Il est important de souligner que les plombémies ont chuté considérablement au fil des
annees. Des diminutions de plus de 70 % ont été observées depuis 1978-1979, alors que la
plombémie moyenne était d’environ 4,79 pg/dL chez les personnes de 6 a 79 ans (Bushnik et
coll., 2010). Cette baisse est attribuable a des reductions marquées de plomb dans I’essence, les
peintures, les soudures et les conserves alimentaires, de méme qu’a la prise de mesures
additionnelles visant a réduire I’exposition au plomb.

5.7  Exposition par voies multiples associée a I'eau potable

Etant donné que le plomb ne posséde pas les propriétés physico-chimiques requises
(p. ex. coefficient de partage octanol-eau, constante de la loi de Henry), il a été impossible
d’évaluer I’exposition par des voies multiples selon la méthode de Krishnan et Carrier (2008).
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Comme les composés du plomb ne sont pas volatils, I’inhalation du plomb se limite au
plomb lié aux particules, un scénario d’exposition qui n’est pas applicable a I’eau potable. En
outre, on retrouve le plomb principalement sous sa forme inorganique dans I’eau potable, et le
plomb inorganique n’est pas facilement absorbé par la peau. Par conséquent, I’exposition au
plomb dans I’eau potable par voie cutanée et par inhalation n’a pas été jugée significative lors de
I’évaluation.

6.0 Méthodes d’analyse

L’Environmental Protection Agency (EPA) des Etats-Unis dispose de deux méthodes
approuvées (la méthode 200.8 Rev. 5.4, et la méthode 200.9 Rev. 2.2) d’analyse du plomb total
dans I’eau potable. Les méthodes suivantes, établies par des organismes d’élaboration de normes
consensuelles et un fabricant commercial, sont également approuvées par I’EPA pour I’analyse
du plomb : la méthode normalisée SM (Standard Method) 3113B (APHA et coll., 2005); la
méthode D3559-96 et D3559-03 (ASTM, 1996, 2003); et la méthode Palintest 1001 (U.S. EPA,
1994c, 2009a, 2014). 1l s’agit de méthodes générales servant a déterminer la teneur en métaux et
qui font appel a la spectrométrie de masse avec plasma a couplage inductif (ICP-MS) suivi de la
chromatographie en phase gazeuse couplée a la spectrométrie de masse (GC-MS), a la
spectrométrie d’absorption atomique en four graphite (GFAAS) ou a la voltamétrie par strippage
anodique (VSA) a impulsion différentielle pour I’analyse du plomb. Les méthodes 200.8 Rev.
5.4 et 200.9 Rev. 2.2 de I’EPA fournissent un protocole permettant de mesurer le plomb dissous
et le plomb total récupérable. Elles comportent les mémes étapes de conservation ou de
prétraitement, notamment un prétraitement a I’acide nitrique et/ou a I’acide chlorhydrique. Une
digestion thermique peut s’avérer nécessaire, selon les caractéristiques des echantillons préleves.
Ces méthodes se distinguent cependant par les appareils de mesure qu’elles requiérent.

La méthode 200.8 Rev. 5.4 (U.S. EPA, 2009a), qui fait appel a I’ICP-MS, présente une
LDM se situant entre 0,02 et 0,6 pg/L. L échantillon est atomisé et ionisé par un plasma induit
par radiofréquence. Les ions extraits du plasma par une interface a pression négative sont séparés
par un spectrometre de masse en fonction de leur ratio masse/charge. Un multiplicateur
d’électrons ou un détecteur Faraday détecte les ions séparés (U.S. EPA, 1994).

La méthode 200.9 Rev. 2.2 (U.S. EPA, 2009a), qui fait appel a la GFAAS avec une
plateforme maintenue a température constante, présente une LDM de 0,7 pg/L. La technique
comprend une série de trois étapes de chauffage pour sécher, carboniser (afin de réduire les
interférences causées par d’autres ions) et atomiser le plomb sur la surface en graphite
pyrolytique. L atomisation éléve le plomb dans une atmosphere d’argon d’une grande pureté et
la lumiére d’une longueur d’onde donnée traverse le nuage atomique. On mesure alors la
diminution de I’intensité lumineuse (U.S. EPA, 1994).

Les méthodes internationales de I’ASTM approuvées par I’EPA pour I’analyse du plomb
dans I’eau potable sont les versions de I’ASTM D3559 de 1996 et de 2003 (U.S. EPA, 2014a).
Les méthodes font appel a la spectrophotométrie d’absorption atomique et a la VSA a impulsion
différentielle. Ces méthodes (D3559-96 et D3559-03) sont des méthodes propriétaires; aucune
LDM n’était disponible (ASTM, 1996, 2003; U.S. EPA, 2014a).

La méthode normalisée SM 3113B a aussi été approuvée pour I’analyse du plomb par la
GFAAS, et sa LDM est de 1 pug/L (APHA et coll., 2005). On a signalé un intervalle de
concentrations optimales de plomb allant de 5 a 100 pg/L. Dans la version la plus récente de
cette méthode, le seuil de détection est estimé a 0,7 pg/L (APHA et coll., 2012).
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La méthode Palintest 1001 est une méthode exclusive d’analyse du plomb dans I’eau
potable fondée sur la VSA a impulsion différentielle. Cette technique électrochimique permet
d’électroplaquer les métaux lorsque I’électrode est immergée dans I’échantillon et qu’une tension
est appliquée a I’électrode. Cette étape induit un faible courant électrique a travers I’échantillon,
et les ions métalliques dissous (c.-a-d. le plomb) se déposent a la surface de I’électrode. Une fois
que la phase de placage est terminée, une tension inverse croissante est appliquée a I’électrode
pour éliminer les métaux déposés. Chaque métal est éliminé de I’électrode selon un ordre défini
et une tension connue avec précision, ce qui permet de I’identifier. Un analyseur a balayage
capte les lectures de signal et un processeur les interpréte en vue d’identifier et de quantifier le
métal recherché. Une LDM a été établie a 2 pg/L pour le plomb lors des essais de validation de
I’EPA effectués par trois laboratoires (U.S. EPA, 1996) et confirmée dans la documentation
récente sur le produit (Palintest, 2014).

Le seuil pratique d’évaluation quantitative (SPEQ) associé aux méthodes approuveées par
I’EPA est de 0,005 mg/L (5 pg/L); il est fondé sur la capacité des laboratoires de mesurer le
plomb dans des limites raisonnables de précision et d’exactitude, au moment de I’adoption de la
réglementation (U.S. EPA, 1991). Les évaluations actuelles du SPEQ reposent sur I’un ou I’autre
de deux éléments : 1) la concentration la plus faible que 75 % des laboratoires sont en mesure de
quantifier dans les limites prescrites de précision, d’apres des données réelles sur le rendement, si
les données sont suffisantes; 2) la multiplication de la limite supérieure de la LDM pour prendre
en compte la variabilité inhérente aux methodes d’essai et aux instruments utilisés pour les
analyses, lorsque les données sont insuffisantes. Pour établir le SPEQ, I’EPA considere et
privilégie les données sur le rendement des laboratoires en ce qui concerne les méthodes
approuveées au moment de I’examen, plutdt que la multiplication de la LDM.

L’EPA réexamine les National Primary Drinking Water Regulations une fois tous les
six ans; lors du second examen, elle a déterminé qu’elle ne pouvait pas abaisser le SPEQ pour le
plomb. Méme si des données sur le plomb avaient été recueillies au cours du premier examen,
elles n’avaient pas été analysées a ce moment-la. L’analyse des ensembles de données pour ces
deux examens a révélé un manque de données et une tendance a la baisse des taux de réussite des
laboratoires en deca de I’actuel SPEQ, dans les deux examens, ainsi qu’un manque de données
en deca de I’actuel SPEQ pour les résultats des tests de rendement, dans le second examen. On a
donc conclu qu’il n’était pas approprié de recommander la diminution du SPEQ (U.S. EPA,
2009b).

Il n’existe pas de programme centralisé équivalent pour la collecte et I’analyse statistique
rigoureuse des données analytiques au Canada. Il n’est donc pas possible d’établir un SPEQ pour
les laboratoires au Canada. De plus, les données dont on dispose actuellement au Canada ne
permettent pas aux laboratoires canadiens d’atteindre un SPEQ plus bas.

6.1  Préparation des échantillons

L’analyse du plomb total exige une préparation des échantillons de maniére a pouvoir
détecter les fractions particulaire et dissoute du plomb. En genéral, toutes les méthodes
susmentionnées observent les mémes étapes de conservation, notamment I’ utilisation d’une
solution d’acide nitrique a 0,15 %, un delai d’attente de 16 heures et I’ajout d’acide
chlorhydrique pour la digestion thermique lorsque la turbidité des échantillons est supérieure a
1 unité de turbidite néphélométrique (UTN). On sait que la conservation normalisée a I’acide
(pH < 2) permet de quantifier le plomb total dans des échantillons d’eau ou le plomb se trouve
principalement sous sa forme dissoute ou qu’il provient de soudure au plomb tres fine (Lytle et
coll., 1993; Deshommes et coll., 2012b; Haas et coll., 2013; Triantafyllidou et coll., 2013).
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Toutefois, lorsque des particules de plomb sont présentes dans un échantillon, il est possible
qu’elles soient mal dispersées et qu’elles se déposent au fond du flacon a échantillon, entrainant
ainsi une turbidité inférieure a 1 UTN. Par conséquent, le protocole actuel pourrait sous-estimer
la quantité totale de plomb dans I’eau potable en présence de plomb particulaire, et il faut alors
utiliser une autre méthode de conservation (Triantafyllidou et coll., 2007, 2013; Deshommes et
coll., 2010a; Haas et coll., 2013; Clark et coll., 2014). L augmentation de la concentration
d’acide nitrique a 2 % a I’étape de conservation s’est traduite par une bien meilleure récupération
de la plupart des formes de plomb particulaire (Haas et coll., 2013; Triantafyllidou et coll., 2013;
Clark et coll., 2014). Toutefois, Haas et coll. (2013) ont constaté que lorsqu’il y avait présence
de particules de plomb tétravalent, une étape de conservation plus rigoureuse (c.-a-d. une
digestion thermique avec acide nitrique a 2 % et acide chlorhydrique a 1 %) était nécessaire.

Les pratiques exemplaires menant a une meilleure estimation du plomb total consistent
notamment a garantir qu’aucun transfert d’aliquote ou de volume ne survient avant I’étape de
conservation ou d’analyse (conservation des échantillons in situ dans la mesure du possible), a
maintenir un délai d’attente minimal de 16 heures apres |’étape de conservation, a bien mélanger
I’échantillon avant de procéder a I’analyse et a prélever I’aliquote directement du flacon a
échantillon d’origine (Cartier et coll., 2013; Haas et coll., 2013; Triantafyllidou et coll., 2013).
Comme on I’a déja mentionné, il a été demontre qu’une solution d’acide nitrique a 2 % ameliore
grandement la récupération du plomb particulaire, mais la technique exige I’ajout de plus
grandes quantités d’acide nitrique (c.-a-c. 20 mL d’acide nitrique) a I’échantillon d’eau de 1 L.

Puisque I’utilisation d’acide nitrique a 0,15 % ne permet pas de capter adéquatement le
plomb particulaire, il est recommande d’utiliser I’acide nitrique a 2 % a I’étape de conservation
ou de procéder a la digestion thermique, indiquée dans la méthode EPA 200.8, pour analyser la
teneur en plomb dans des échantillons d’eau potable. Cela est d’autant plus important que le
critere de 1 UTN n’est pas suffisant pour capter le plomb colloidal ou particulaire, méme si ces
particules sont visibles dans le flacon a echantillon ou qu’on soupgonne la présence de particules,
mais que celles-ci ne sont pas visibles (p. ex. présence de particules dans I’aérateur, perturbation
de I’entrée de service en plomb). Il importe de souligner que I’ajout d’acide nitrique a 2 % doit
étre réalisé par du personnel qualifié qui prendra les précautions nécessaires. A cette fin, si
I’échantillonnage est effectué par les propriétaires de maisons, I’échantillon ne doit étre acidifié
et mis en attente qu’a I’arrivée de ce dernier au laboratoire.

7.0 Techniques de traitement et considérations liées aux réseaux de

distribution

La corrosion a tendance a accroitre la concentration de nombreux métaux, y compris le
plomb, dans I’eau du robinet. La présence de plomb dans I’eau potable est principalement
attribuable a la libération de celui-ci par la corrosion des matériaux contenant du plomb et
utilisés dans les réseaux de distribution et les installations de plomberie. Le contrdle de la
corrosion est la méthode de traitement la plus efficace pour minimiser les concentrations de
plomb au point de consommation (Santé Canada, 2009b). Méme si le traitement de I’eau peut
réduire considérablement les concentrations de plomb dans I’eau du robinet, ce traitement a lui
seul ne suffira pas a ramener le plomb a des concentrations inférieures a la CMA si I’eau est
distribuée par une entrée de service en plomb (Sandvig et coll., 2008). Par conséquent,
I’enlevement de la conduite au complet est probablement la solution la plus efficace et
permanente. De plus, dans le cas ou les raccords contenant du plomb contribuent largement au
relargage du plomb dans I’eau potable, le remplacement des vieux raccords (p. ex. robinets) par
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des raccords conformes aux exigences de faible teneur en plomb peut réduire les concentrations
dans I’eau potable (Sandvig et coll., 2007, 2009; Boyd et coll., 2008a; Turkovi¢ et coll., 2014).

7.1  Echelle municipale

La teneur en plomb dans I’eau brute est généralement tres faible. Comme le plomb est
habituellement introduit dans I’eau potable aprés que I’eau a quitté I’usine de traitement,
I’approche de traitement visant a I’éliminer est principalement axée sur le contrdle de la
corrosion (Santé Canada, 2009b).

Parmi les approches de contréle de la corrosion utilisées, mentionnons les ajustements
relatifs & la qualité de I’eau (pH, alcalinité, etc.), I’emploi d’un inhibiteur de la corrosion
(orthophosphate) et I’enlevement au complet de la conduite de branchement en plomb. 1l est
important de caractériser les sources de plomb afin de choisir la bonne approche visant a
minimiser la corrosion et, par le fait méme, I’exposition au plomb. Le choix d’une stratégie
appropriée pour minimiser la teneur en plomb au robinet dépendra de nombreux facteurs,
notamment des caracteéristiques de la source d’eau brute, de la source et de la concentration du
plomb, de méme que du type de corrosion (Santé Canada, 2009b). Comme il a été mentionné
précédemment, le traitement de contrdle de la corrosion peut réduire considérablement les
concentrations de plomb au robinet. Toutefois, ce traitement a lui seul ne suffira pas a ramener le
plomb a des concentrations inférieures a la CMA si I’eau est distribuée par une entrée de service
en plomb (Sandvig et coll., 2008; Camara et coll., 2013). Dans ce cas, il peut étre nécessaire
d’enlever complétement la conduite de branchement pour réduire la teneur en plomb.

7.1.1 Considérations relatives au traitement

Les procédes conventionels de traitement de I’eau, dont la sédimentation, la coagulation
par le sulfate d’aluminium (alun) ou le sulfate ferrique et la filtration, éliminent le plomb de I’eau
potable de maniére raisonnablement efficace. L adoucissement a la chaux a un pH élevé s’avere
également efficace pour éliminer le plomb. En ce qui a trait aux réseaux publics
d’approvisionnement en eau, I’EPA a déterminé que I’échange d’ions (a I’aide de résines
cationiques) et I’osmose inverse au point d’utilisation étaient des technologies d’élimination du
plomb qui assuraient la conformité des petits réseaux (c.-a-d. qui desservent moins de
10 000 personnes) (U.S. EPA, 1998). Ces technologies sont également pertinentes dans le
traitement a I’échelle résidentielle (voir la section 7.2).

7.1.2 Considérations relatives aux réseaux de distribution

Differentes sources contribuent a la libération du plomb I’eau potable : entrées de service
en plomb, composants en plomb utilisés pour connecter des tuyaux et des joints soudés, présence
de plomb dans les raccords de plomberie en laiton et dans les cols de cygne, piéces de robinet ou
joints d’étanchéité utilisés dans les usines de traitement de I’eau ou dans les conduites principales
de distribution. Pendant des décennies, le plomb a été fréquemment utilisé dans les composants
en laiton des réseaux de distribution et des installations de plomberie, notamment dans les
entrées de service en plomb assurant I’approvisionnement en eau dans les maisons. Le CNP a
autoriseé I’utilisation du plomb comme matériau acceptable pour les conduites d’eau potable
jusqu’en 1975 (NRCC, 2010), méme si leur installation s’est poursuivie jusqu’en 1980 dans
certaines provinces et dans certains territoires. Les conduites galvanisées peuvent aussi constituer
une source de plomb, puisqu’il y est présent sous forme d’impureté (Leroy et coll., 1996).
Jusqu’en 1980, le CNP a permis I’utilisation de conduites en acier galvanisé dans les installations
de plomberie (NRCC, 2010). La réglementation mise en ceuvre par chaque province et territoire
repose sur le CNP.
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7.1.2.1 Entreées de service en plomb

On sait que depuis de nombreuses années, les entrées de service en plomb demeurent une
source trés élevée de plomb et qu’elles contribuent a 50 a 75 % du plomb total au robinet apres
des périodes de stagnation prolongées. La majorité du plomb libéré dans des conditions
stagnantes est du plomb dissous (van den Hoven et Slaats, 2006; Sandvig et coll., 2008; Xie et
Giammar, 2011; Cartier et coll., 2012a). Toutefois, le débit de I’eau peut accroitre la libération
du plomb dissous et du plomb particulaire par le transfert de masse du plomb hors des
incrustations des tuyaux et en délogeant physiquement ces incrustations (Xie et Giammar, 2011).

Le remplacement complet des entrées de service en plomb (c.-a-d. la portion appartenant
aux services publics et celle appartenant au propriétaire de la résidence) peut réduire
considérablement les concentrations de plomb dans I’eau du robinet du consommateur. Le
remplacement partiel de ces conduites (c.-a-d. la portion des services publics ou celle des
consommateurs) peut également réduire les concentrations de plomb, mais cette réduction n’est
pas proportionnelle par rapport a un remplacement complet (U.S. EPA, 2011; Camara et coll.,
2013; Cartier et coll., 2013). Le remplacement d’une entrée de service en plomb peut perturber
ou déloger les incrustations de plomb existantes ou les sédiments contenant du plomb et entrainer
une augmentation importante de la teneur en plomb au robinet. Cette augmentation peut durer
trois mois ou plus (Renner, 2007; Sandvig et coll., 2008; U.S. EPA, 2011; Cartier et coll., 2013;
Del Toral et coll., 2013). Dans une étude réalisée a Providence, au Rhode Island, on a observé un
déclin important et constant de la masse totale de plomb libéré (concentration ajustée en fonction
du volume actuel) aprés le remplacement partiel des entrées de service. La réduction moyenne de
la masse totale de plomb était de 62 % (210 ng). L étude a également révélé le pic attendu ayant
immediatement suivi le remplacement partiel, mais la teneur en plomb a diminué apres trois
jours et aprés deux semaines. Aprés quatre mois, des échantillons prélevés au premier jet d’eau
et aprées une période de purge ont révélé une réduction notable et constante des concentrations de
plomb et du temps nécessaire pour débarrasser la plomberie interne de I’eau contenant du plomb
(Commons, 2011). Del Toral et coll. (2013) ont constaté que les perturbations dans I’entrée de
service en plomb augmentaient les concentrations de plomb dans I’eau de 11 sites sur 13. Ces
perturbations englobaient notamment I’installation ou le remplacement de compteurs,
I’installation de compteurs automatisés, les fuites d’entrées de service ou la réparation de
robinets d’arrét de la conduite externe, ainsi que d’importants travaux d’excavation dans la rue a
proximité de la résidence.

On sait que la période de stagnation, le régime d’écoulement et la chimie de I’eau influent
sur la libération du plomb particulaire provenant des incrustations formées dans les entrées de
service en plomb. On a observé que la teneur en plomb particulaire augmentait dans des
conditions d’eau en mouvement (Kim et coll., 2011; McFadden et coll., 2011; Xie et Giammar,
2011) et d’eau stagnante (Triantafyllidou et Edwards, 2010; Cartier et coll., 2013), de méme que
dans des conditions de faible débit (Del Toral et coll., 2013; Welter et coll., 2013); en présence
d’orthophosphate (McFadden et coll., 2011); en présence d’orthophosphate avec une période de
stagnation constante (Xie et Giammar, 2011); et a un pH élevé dans des conditions d’eau en
mouvement (Kim et coll., 2011). Fait particulierement intéressant, ces études ont invariablement
montré que les débits modérés a eleves typiques d’un écoulement turbulent ou de perturbations
d’écoulement peuvent accroitre la mobilisation du plomb et entrainer des contributions
importantes du plomb particulaire a la concentration totale de plomb (Triantafyllidou et coll.,
2007; Deshommes, 2010a; Cartier et coll., 2011, 2012a; Schock et Lytle, 2011; Wang et coll.,
2012, 2013; Del Toral et coll., 2013; Clark et coll., 2014). 1l s’agit d’un élément important a
prendre en compte au moment de I’échantillonnage, puisque I’utilisation de faibles débits n’est
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pas considérée comme faisant partie du comportement typique des propriétaires et qu’elle n’est
pas, par conséquent, représentative des profils d’utilisation typiques.

De récentes études ont également établi une corrélation entre des concentrations accrues
de plomb et la corrosion galvanique découlant du remplacement partiel d’une entree de service
en plomb a I’endroit ou la nouvelle tuyauterie en cuivre est rattachée a la tuyauterie restante en
plomb (Triantafyllidou et Edwards, 2010; Schock et Lytle, 2011; Xie et Giammar, 2011; Cartier
et coll., 20123, 2013; Wang et coll., 2012; Welter et coll., 2013; Clark et coll., 2014). Cependant,
une fois la connexion galvanique retirée (c.-a-d. aucun contact entre les métaux, utilisation d’un
raccord non métallique pour raccorder les tuyaux), on a observé une diminution de la teneur en
plomb (Triantafyllidou et Edwards, 2010; Wang et coll., 2013; Welter et coll., 2013). On a
également noté une hausse de la quantité de plomb lorsqu’une connexion galvanique entre des
tuyaux en cuivre et des tuyaux en plomb était soumise a un ratio massique chlorure/sulfate élevé
(Edwards et Triantafyllidou, 2007).

La corrosion galvanique peut entrainer une hausse des concentrations de plomb dissous et
particulaire (Sandvig et coll., 2008; Deshommes et coll., 2010a, 2012b; Triantafyllidou et
Edwards, 2010; Schock et Lytle, 2011; Xie et Giammar, 2011; Cartier et coll., 2012a, 2012c;
Wang et coll., 2012; Welter et coll., 2013; Clark et coll., 2014). Des travaux de recherche
montrent que dans des conditions d’écoulement continu, le plomb dissous prédomine (Welter et
coll., 2013), mais que le plomb particulaire est plus répandu dans des conditions stagnantes, les
concentrations pouvant augmenter de plus de 50 % aprés une période de stagnation de 6 heures
(Triantafyllidou et Edwards, 2010; Wang et coll., 2012, 2013).

Des données probantes indiquent qu’un usage réduit de I’eau découlant d’initiatives
d’efficacité et de conservation de I’eau fait augmenter les concentrations de plomb dans I’eau
potable (Elfland et coll., 2010). L utilisation réduite de I’eau est associee a une duree de
stagnation accrue de I’eau dans la tuyauterie et est corrélée a une hausse des concentrations de
plomb.

7.1.2.2 Corrélation entre le plomb particulaire et le fer

Des contaminants peuvent s’accumuler dans les produits de corrosion du fer et du plomb
et les incrustations de calcaire dans les réseaux de distribution en plus de ceux-ci (Lytle et coll.,
2004; Schock, 2005; Schock et coll., 2008, 2014; Friedman et coll., 2009). Ultérieurement, les
incrustations peuvent se déloger et étre relarguées dans I’eau des réseaux de distribution avec ces
contaminants accumulés (Schock, 2005; U.S. EPA, 2006b). Selon des recherches récentes, les
incrustations constituées de fer et de manganése peuvent agir comme un puits pour le plomb
dans I’eau potable, et en étre une source persistante (Friedman et coll., 2009; Schock et coll.,
2014). On a observeé une libération du fer apres le remplacement partiel ou complet d’entrées de
service en plomb (Deshommes et coll., 2010a; McFadden et coll., 2011; Camara et coll., 2013).
Ces études ont permis d’établir une corrélation entre le plomb particulaire au robinet et des
métaux comme le fer, le zinc, I’étain et le cuivre.

Gréce a une analyse des incrustations et a des données historiques, Schock et coll. (2014)
ont réussi a élucider le mécanisme de libération de concentrations élevées de plomb apreés le
remplacement complet d’entrées de service en plomb a Madison, au Wisconsin. L’hypothese
formulée était que I’accumulation de manganeése et de fer sur les parois des tuyaux de la
plomberie en place servait de puits pour le plomb. L’analyse des incrustations a fourni une
explication plausible des observations historiques liées au plomb particulaire, dont la libération
s’est poursuivie quatre ans apres I’enlevement complet des entrées de service en plomb. Ces
observations étaient également compatibles avec la réduction subséquente de la libération du
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plomb une fois qu’on a procédé a un meilleur contréle du manganese (particulaire et dissous)
entrant dans la plomberie domestique. Deshommes et coll. (2010a) ont constaté que le plomb
particulaire était fortement corrélé au fer en raison de I’adsorption du plomb dissous sur les
dépbts de fer dans I’entrée de service en plomb et dans la plomberie en place. Des pics de
concentrations de plomb particulaire ont été observés en méme temps que des pics de
concentrations de zinc, d’étain de fer et de cuivre particulaires, seuls ou en combinaison. Une
enquéte sur la libération persistante du plomb apres le remplacement complet des entrées de
service en plomb a révélé que cette libération pourrait étre attribuée a I’adsorption du plomb sur
les incrustations de corrosion du fer provenant d’une vieille installation de plomberie en fer
galvanisé. On a constaté que I’ampleur de la libération variait en fonction de I’histoire
particuliere de la maison, mais aussi selon certains facteurs comme la vitesse d’écoulement et la
stagnation (McFadden et coll., 2011). Selon une étude de cas, les conduites principales en fonte
exacerbent la libération du plomb lors du remplacement des entrées de service. Camara et coll.
(2013) on observé que les entrées de service en plomb connectées a des tuyaux en fer tuberculés
(c.-a-d. corrodés) augmentaient les concentrations de plomb aprés le remplacement partiel ou
complet des entrées de service. Les auteurs ont déterminé que les incrustations de fer se
détachaient de la conduite principale en fonte et qu’elles adsorbaient le plomb provenant de
I’entrée de service et des composants a base de plomb de I’installation de plomberie. Finalement,
le plomb était libéré dans I’eau potable du consommateur par désorption ou par dissolution des
incrustations de fer. 1l a été démontré que le remplacement complet de I’entrée de service libérait
constamment moins de plomb qu’un remplacement partiel.

Il est important de souligner que des épisodes d’altération de la couleur (eau rouge)
pourraient vraisemblablement étre accompagnés de la libération de contaminants accumulés, y
compris le plomb. Par conséquent, de tels événements ne doivent pas étre considérés uniquement
comme un probléme d’ordre esthétique, mais devraient nécessiter un échantillonnage en vue de
détecter la présence de métaux et peut-étre de procéder a un entretien supplémentaire du réseau
de distribution.

7.1.2.3 Alliages en laiton

Au Canada, les tuyauteries en cuivre avec soudures plomb-étain (d’utilisation courante
jusqu’en 1989) et les robinets et raccords en laiton sont prédominants dans les installations de
plomberie résidentielles (Churchill et coll., 2000). La version de 1990 du CNP interdit
officiellement I’utilisation de soudures a base de plomb pour réaliser ou réparer des installations
de plomberie servant a distribuer I’eau potable (CNRC, 2010). En vertu du CPN, tous les
raccords doivent étre conformes a la norme 112.18.1 de I’American Society of Mechanical
Engineers (ASME) / B125.1 de I’ Association canadienne de normalisation (CSA) visant les
robinets. Selon la derniere version de cette norme, les raccords doivent contenir moins de 0,25 %
de plomb sous forme de moyenne pondérée.

En genéral, les alliages de laiton sans plomb ajouté présentent une teneur en plomb allant
de 0,1 a 0,25 % par poids (sous forme d’impuretés provenant de matériaux recyclés ou de
minerais utilisés comme métaux sources). Le bismuth ou une combinaison de bismuth et de
sélénium a remplacé le plomb dans ces alliages pour améliorer les caractéristiques mécaniques
(Sandvig et coll., 2007). Les alliages de laiton contenant aussi peu que 0,25 % de plomb servent
désormais a la fabrication des raccords et des éléments de plomberie en ligne.

Des expériences ont été menées en laboratoire pour quantifier la teneur en plomb relargué
de sept alliages de laiton a faible teneur en plomb vendus sur le marché et contenant 25 % de
plomb ou moins. Les essais ont été menes sur deux sources d’eau différentes, notamment une
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eau analysée au moyen du protocole d’essai de la norme 61 (paragraphe 9) de la NSF
International (NSF) et de I’American National Standards Institute (ANSI) et une eau traitée aux
chloramines de faible pH et de faible alcalinité susceptible de relarguer fortement le plomb. Les
concentrations de plomb relargué par tous les alliages a faible teneur en plomb étaient inférieures
a 1 pg/L dans les deux conditions de relargage pendant la durée de I’expérience, soit quatre
semaines (Triantafyllidou et Edwards, 2010).

Une étude a été entreprise pour évaluer I’effet de divers paramétres de la qualité de I’eau
(c.-a-d. pH, alcalinité, chlore, chloramines) sur la performance de ces laitons a faible teneur en
plomb, notamment le potentiel de libération des métaux. Les concentrations de plomb
normalisées obtenues par le protocole d’essai de la norme 61 (paragraphe 8) de la NSF/de
I’ANSI indiquaient des concentrations trés faibles de plomb pour les éléments ayant une teneur
en plomb de 0,25 % ou moins (Sandvig et coll., 2012).

Une autre étude a permis d’évaluer I’effet des changements de certains paramétres clés de
la qualité de I’eau (c.-a-d. eau douce et eau dure; teneur élevée en chlore; pH faible, moyen et
élevé; alcalinité faible, modérée ou élevée) sur la performance et le largage des laitons sans
plomb (teneur en plomb de 0,25 % ou moins). De faibles concentrations de plomb ont éte
observées pour tous les laitons sans plomb, dans toutes les conditions d’analyse de I’eau, pour les
essais de relargage a court terme et a long terme. Les concentrations de plomb mesurées étaient
toutes inférieures a 1 pg/L, la majorité des résultats étant inférieurs a la LDM de 0,16 ug/L
(Turkovic¢ et coll., 2014).

7.1.2.4 Stratégie d’atténuation pour les entrées de service en plomb

En regle génerale, les services publics devraient encourager les consommateurs a
remplacer leur portion des entrées de service en plomb afin de minimiser I’exposition au plomb
(Renner, 2007; Sandvig et coll., 2008; U.S. EPA, 2011; Camara et coll., 2013; Cartier et coll.,
2013). Les mesures de controle de la corrosion qui comprennent le remplacement partiel ou
complet des entrées de service doivent prévoir une purge appropriée apres le remplacement et un
nettoyage des grilles ou des aérateurs des sorties d’eau afin d’en déloger les débris
(Triantafyllidou et coll., 2007; Sandvig et coll., 2008; Deshommes et coll., 2010a; Cartier et
coll., 2013; Del Toral et coll., 2013). Il faut encourager le consommateur a faire une purge
initiale complete et a effectuer un échantillonnage une ou deux fois par semaine jusqu’a ce que le
niveau de plomb se stabilise. La qualité de I’eau au robinet du consommateur doit étre
étroitement surveillée a la suite d’un remplacement complet ou partiel, et ce, pendant plusieurs
mois apres le remplacement. Les consommateurs doivent étre informés de I’importance de
procéder a un nettoyage régulier des aérateurs de sorties d’eau pour s’assurer qu’on élimine les
particules de plomb dans le cadre de I’entretien continu (Triantafyllidou et coll., 2007; Sandvig
et coll., 2008; Deshommes et coll., 2010a; Cartier et coll., 2013; Del Toral et coll., 2013). Les
variations saisonnieres influent sur les concentrations de plomb, ces derniéres étant souvent les
plus élevées au cours des mois d’été (Britton et Richards, 1981; Karalekas et coll., 1983; Colling
et coll., 1987, 1992; Douglas et coll., 2004). Douglas et coll. (2004) ont fait état d’une
importante variation saisonniéere des concentrations de plomb, les valeurs les plus élevées
s’observant de mai a novembre. Toutefois, des données plus récentes indiquent qu’un
échantillonnage de routine devrait étre réalisé tous les ans a la méme période, de juin & octobre,
surtout pour surveiller les résidences dotées d’une entrée de service en plomb, parce ce qu’on
s’attend a ce que les concentrations de plomb soient les plus élevées au cours de ces mois
(INSPQ, 2011; Del Toral et coll., 2013; Ngueta et coll., 2014 ).
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La corrosion galvanique provoquée par le remplacement partiel des entrées de service en
plomb peut étre atténuée par I’utilisation de raccords en plastique qui connectent la vieille entree
de service a la nouvelle tuyauterie en cuivre (Wang et coll., 2013; Clark et coll., 2014). De la
méme maniére, on suppose que le branchement d’une conduite en polychlorure de vinyle a
I’entrée de service en plomb lors d’un remplacement partiel empécherait également la corrosion
galvanique.

Il est aussi possible de réduire provisoirement I’exposition au plomb en utilisant des
dispositifs de traitement de I’eau potable. Il importe cependant de signaler que dans les situations
ou le remplacement d’entrées de service peut entrainer des teneurs élevées en plomb, la capacité
des dispositifs de traitement est susceptible de diminuer, et il est parfois nécessaire de remplacer
ces dispositifs plus fréguemment.

7.1.2.5 Stratégie d’atténuation pour les réseaux de distribution et les installations de plomberie

Comme les épisodes d’altération de la couleur (eau rouge) peuvent s’accompagner d’une
libération de contaminants accumulés, y compris le plomb, ils devraient déclencher des mesures
d’entretien, comme le ringage unidirectionnel systématique du réseau de distribution, pour
s’assurer que toutes les particules sont éliminées avant que I’eau ne parvienne au consommateur
(Vreeburg, 2010).

La teneur en métaux-traces augmente avec la stagnation de I’eau. Etant donné que la
purge de la plomberie peut réduire de fagon importante les concentrations de plomb, elle est donc
considérée comme une stratégie d’atténuation. Toutefois, la purge des robinets d’eau froide dans
les immeubles risque de ne pas suffire pour abaisser les teneurs de I’eau en plomb (Singh et
Mavinic, 1991; Murphy, 1993). Il a été démontré que la concentration de plomb dans des
échantillons prélevés aux fontaines et aux robinets d’eau potable dans les écoles avait augmenté
sensiblement quelques heures apres une purge de 10 minutes. L’étude a conclu a la nécessité de
procéder a des purges périodiques durant la journée afin de réduire les concentrations de plomb
(Murphy, 1993).

Bon nombre d’études ont révélé que les diffuseurs de bulles d’air, les refroidisseurs et les
robinets constituaient les sources de plomb dans I’eau potable (Gnaedinger, 1993; Bryant, 2004;
Sathyanarayana et coll., 2006; Boyd et coll., 2008a, b). Les fontaines ou les composants de
robinet et de plomberie peuvent contribuer grandement aux concentrations élevées de plomb aux
sorties d’eau des immeubles non résidentiels (Bryant, 2004; Boyd et coll., 2008b). Ainsi,
I’identification des composants problématiques et leur remplacement par des éléments sans
plomb peuvent constituer la stratégie d’atténuation la plus efficace dans les écoles et les
immeubles, de méme que dans les résidences.

7.1.2.6 Stratégie d’atténuation des effets causés par le traitement

Certaines techniques de traitement peuvent augmenter les niveaux de plomb dans I’eau
potable en changeant les caractéristiques de I’eau qui affectent le rejet de plomb. Dans le
processus d’échange d’anions, utilisé pour I’enlevement de contaminants comme I’uranium, la
résine échangeuse d’ions récemment régénérée enléve les ions bicarbonate, ce qui diminue le pH
et I’alcalinité totale pendant les 100 premiers volumes de lit (VL) d’un cycle. Il peut étre
nécessaire d’augmenter le pH de I’eau traitée au début d’un cycle (100-400 VL) afin d’éviter la
corrosion (Clifford, 1999; Wang et coll., 2010; Clifford et coll., 2011). La régénération fréquente
d’une résine échangeuse d’ion peut aussi avoir un impact sur la corrosion. Dans une étude de cas
effectuée dans I’état du Maine, on a effectué des régénerations fréquentes de la résine
échangeuse d’ion afin de diminuer les niveaux d’uranium dans les flux de déchets (résidus). Ces
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actions ont entrainé une diminution important et continue du pH suivie de la libération de cuivre
et de plomb dans I’eau potable (Lowry, 2009, 2010). Puisque I’osmose inverse (Ol) enléve
continuellement et completement I’alcalinité de I’eau, elle entrainera toujours une diminution du
pH et une augmentation de la corrosivité de I’eau traitée. Par conséquent, le pH de I’eau dans le
produit doit étre ajusté pour éviter les problémes de corrosion, comme la libération de plomb et
de cuivre, dans le réseau de distribution (Schock et Lytle, 2011; U.S. EPA, 2012).

7.2 Echelle résidentielle

Il n’est généralement pas recommandé d’utiliser des dispositifs de traitement de I’eau
potable pour un traitement additionnel des eaux déja traitées par une municipalité. Cependant,
comme la premiere source de plomb dans I’eau potable est le lessivage provenant des éléments
de plomberie et du réseau de distribution, un dispositif résidentiel privé de traitement de I’eau
potable est la meilleure option pour réduire les concentrations de plomb au robinet. Par contre,
I’utilisation de tels dispositifs ne devrait pas étre considérée comme une solution permanente.

Avant d’installer un dispositif de traitement, il convient de faire analyser I’eau afin d’en
caractériser la chimie génerale et d’en verifier la concentration en plomb. Il faut faire analyser
régulierement par un laboratoire accrédité I’eau a son entrée et a sa sortie du dispositif de
traitement pour vérifier I’efficacité de ce dernier. Les dispositifs fonctionnant par adsorption
peuvent devenir moins efficaces avec I’usage et le temps et doivent donc étre entretenus ou
remplaces. Les consommateurs doivent suivre les instructions du fabricant en ce qui concerne la
durée de vie prévue du milieu absorbant de leur dispositif de traitement.

Santé Canada ne recommande pas de marques particulieres 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 qui garantissent qu’un produit est conforme aux normes en vigueur doivent étre
accrédités par le Conseil canadien des normes (CCN). Au Canada, les organismes suivants ont
été accrédités par le CCN pour pouvoir certifier que les dispositifs et les matieres respectent les
normes de la NSF/ANSI (SCC, 2015) :

e Groupe CSA (www.csagroup.org) (en anglais seulement);

e NSF International (www.nsf.org) (en anglais seulement);

o Water Quality Association (www.wqa.org) (en anglais seulement);

e UL LLC (www.ul.com) (en anglais seulement);

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

« International Association of Plumbing and Mechanical Officials (www.iapmo.org) (en
anglais seulement).

On peut obtenir une liste a jour des organismes de certification accrédités aupres du
Conseil canadien des normes (CCN (2015).

En milieu résidentiel, les dispositifs de traitement de I’eau potable peuvent étre installés
au robinet (point d’utilisation) ou a I’endroit ou I’eau entre dans la maison (point d’entrée) pour
réduire les concentrations de contaminants. Il est préférable d’utiliser des systemes au point
d’utilisation pour éliminer le plomb, car les concentrations de plomb peuvent augmenter dans la
plomberie et I’exposition a ces contaminants présents dans I’eau potable ne constitue un
probleme que s’ils sont ingérés (c.-a-d. que I’absorption par contact cutanée ou par inhalation ne
sont pas des voies d’exposition importantes). Ainsi, ces dispositifs de traitement installés sur
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chaque robinet d’eau potable sont considérés comme étant le meilleur moyen de réduire les
concentrations a des niveaux sécuritaires immédiatement avant la consommation d’eau ou la
préparation d’aliments et de boissons.

Un certain nombre de dispositifs a usage résidentiel sont capables d’éliminer le plomb de
I’eau potable. L’adsorption (c.-a-d. charbon en bloc/résine), I’osmose inverse et la distillation
sont des techniques de traitement efficaces a I’échelle residentielle pour éliminer le plomb au
robinet. Il existe a I’heure actuelle des dispositifs résidentiels certifiés pour la réduction du
plomb (dissous et particulaire) dans I’eau potable par un traitement d’adsorption et d’osmose
inverse. Par contre, il n’y a aucun systeme de distillation certifié.

Pour qu’un dispositif de traitement de I’eau potable soit certifié conforme a la norme
NSF/ANSI 53 (Drinking Water Treatment Units — Health Effects) pour I’élimination du plomb,
il doit étre en mesure de réduire une concentration de plomb de 150 pg/L dans I’influent a une
concentration finale maximale (effluent) de moins de 10 pg/L (NSF/ANSI, 2013a). Ces
dispositifs de traitement certifiés reposent généralement sur une technique d’adsorption sur
charbon actif.

Les systemes d’osmose inverse certifiés conformes a la norme NSF/ANSI 58 (Reverse
Osmosis Drinking Water Treatment Systems) peuvent également étre certifiés pour réduire le
plomb a une concentration finale inférieure a 10 pg/L (NSF/ANSI, 2013b). Les systemes
d’osmose inverse certifiés conformes a cette norme sont congus pour une installation au point
d’utilisation seulement, car I’eau traitée par ceux-ci peut avoir un effet corrosif sur la plomberie.
L’osmose inverse nécessite des quantités considéerables d’eau de I’influent pour obtenir le
volume souhaité d’eau potable, car ces systéemes rejettent une partie de I’eau de I’influent. Il
arrive parfois que le consommateur doive preétraiter I’eau de I’influent afin de réduire
I’encrassement et prolonger la durée de vie de la membrane.

Les systéemes de distillation certifiés conformes a la norme NSF/ANSI 62 (Distillation
Drinking Water Treatment Systems) peuvent également étre certifiés pour réduire le plomb a une
concentration finale inférieure & 10 pug/L (NSF/ANSI, 2013c). Les systéemes de distillation qui
seraient certifiés conformes a cette norme sont également congus pour une installation au point
d’utilisation seulement, pour les mémes raisons que celles évoquées précédemment. La
distillation est efficace pour réduire la quantité de contaminants inorganiques, mais elle nécessite
une alimentation en énergie électrique.

En genéral, toutes les techniques susmentionnées devraient pouvoir réduire la teneur en
plomb a des concentrations bien inférieures a 10 pg/L et atteindre la CMA proposee.
Deshommes et coll. (2012b) ont étudié I’élimination du plomb a I’aide de dispositifs de filtration
au point d’utilisation certifiés conformes a la norme NSF/ANSI 53 dans un grand immeuble. Les
auteurs ont constate que les dispositifs éliminaient le plomb particulaire et dissous a une
concentration bien inférieure a celle pour laquelle ils étaient certifiés. Tous les dispositifs avaient
permis de réduire les concentrations totales de plomb a 2,2 pg/L ou moins, méme avec une
concentration totale de plomb dans I’influent aussi élevée que 270 pg/L (concentration médiane
de 111 pg/L) sur le terrain et sous différents profils d’utilisation.

Comme il a été mentionné précédemment, le plomb peut s’échapper de matériaux utilisés
dans les réseaux d’eau potable, tels que des raccords et des éléments de plomberie. Un aspect
important dont il faut tenir compte pour réduire I’exposition au plomb est de régler ce probléeme
de relargage en exigeant que ces matériaux soient conformes aux normes sanitaires et aux
normes relatives a la plomberie. La norme NSF/ANSI 61 (Drinking Water System Components —
Health Effects) limite le relargage du plomb dans I’eau potable. Elle garantit que les matériaux
respectent les normes de relargage établies en fonction de critéres sanitaires et que leur utilisation
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ne présente aucun danger dans des applications servant a I’eau potable. Lorsque les matériaux
sont certifiés conformes a la norme, la concentration de plomb ne doit pas dépasser la
concentration permise dans le produit unitaire, qui est de 5 pg/L (NSF/ANSI, 2014). La

norme NSF/ANSI 372 (Drinking Water System Components — Lead Content) évalue la teneur en
plomb de composants comme les raccords de plomberie (NSF/ANSI, 2011). Pour étre conformes
a cette norme, les composants et les matériaux ne doivent pas contenir plus de 0,25 % de plomb,
sous forme de moyenne pondérée. De nombreuses études ont démontré que I’utilisation de
composants comme des robinets et autres raccords a faible teneur en plomb peut entrainer une
réduction de la concentration de plomb au robinet (Sandvig et coll., 2007, 2009; Boyd et coll.,
2008b; Turkovi¢ et coll., 2014).

A I’heure actuelle, le CNP exige que les composants (c.-a-d. les raccords) utilisés dans
des applications servant a I’eau potable respectent les normes pertinentes relatives aux raccords
de plomberie (CNRC, 2010). Ces normes, soit la norme ASME A112.18.1/CSA B125.1 et la
norme CSA B125.3, englobent I’obligation de se conformer aux normes NSF/ANSI 61 et 372
(CSA, 20123, 2012b).

8.0 Cinétique et métabolisme
8.1  Absorption

L’absorption du plomb par le tractus gastro-intestinal apres une exposition par voie orale
dépend de I’état physiologique des personnes exposées (p. ex. age, état de jeline, apport de
calcium et de fer) ainsi que des caractéristiques physicochimiques du plomb ingéré (p. ex. taille
des particules, solubilité et especes de plomb) (ATSDR, 2007). Deux études ont examiné
I’absorption du plomb qu’on retrouve dans I’eau potable. Dans la premiere étude, on a administré
0,37 MBq de chlorure de plomb marqué par I’isotope 2**Pb dans 100 mL d’eau & 10 hommes
volontaires en bonne santé, agés de 25 a 35 ans, qui avaient pris un déjeuner léger deux heures
avant I’exposition. La rétention corporelle moyenne 96 heures apres I’exposition était d’environ
21 % et variait entre 10 et 65 % (comme la mesure a été repétée, le pourcentage le plus élevé
représente une moyenne de deux échantillons) (Blake, 1976). Dans la seconde étude, trois
participants a I’étude de Blake (1976) se sont vu administrer 0,37 MBq de chlorure de plomb
marqué par I’isotope “*Pb avec 300 pg de chlorure de plomb non marqué dans 100 mL d’eau
distillée aprés un jelne de 18 heures et un autre jelne de 6 heures suivant I’exposition (Blake et
coll., 1983). La rétention du plomb dans I’organisme 96 heures apres I’exposition a démontré
que le jeGne augmentait considérablement I’absorption du plomb, comme le montrent les
niveaux moyens d’absorption d’environ 70 % (67 a 76 %) et de 15 % (11 a 23 %) des sujets a
jeun et des sujets non a jeun, respectivement (Blake, 1976; Blake et coll., 1983). Chez deux
sujets a qui on a administré du 2°*Pb et un substrat dans un repas témoin préparé avec de I’eau
distillée avec et sans minéraux (qui étaient aussi a jeun 18 heures avant et 6 heures apres
I’exposition), on a constaté que la teneur en minéraux avait des effets importants sur
I’absorption. Avec minéraux, la rétention corporelle du plomb aprés 96 heures chez les deux
sujets était de 0,94 % et de 1,5 %, tandis qu’elle était de 65,4 % et de 71,6 % sans minéraux
(Blake et coll., 1983). D’autres essais ont révelé qu’une diminution de la consommation
alimentaire de calcium et de phosphore augmentait la rétention du plomb (Blake et Mann, 1983).
Une étude portant sur I’exposition de xérées contenu dans un récipient en cristal de plomb a
montré que 70 % de la dose était absorbée chez des sujets a jeun (Graziano et coll., 1996).
L’absorption de plomb provenant des aliments a été évaluée en fonction de I’age. Chez les
adultes, la teneur en plomb absorbé variait énormément (9,7 % et jusqu’a 61 %) et augmentait
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avec le jeine et un faible apport alimentaire en calcium et en phosphate (Rabinowitz et coll.,
1976, 1980; James et coll., 1985). Certaines donnees laissent croire que le plomb est plus
facilement absorbé par les nourrissons et les enfants que par les adultes. Sans jeline, I’absorption
de plomb chez des nourrissons et des enfants agés de 3 mois a 8 ans et de 14 a 746 jours était de
41,5 % et de 53 %, avec une rétention estimée de 31,7 % et de 18 %, respectivement (Alexander,
1974; Ziegler et coll., 1978).

Un essai in vitro a permis de déterminer la bioaccessibilité des particules de plomb
provenant de I’eau du robinet, selon une procédure de lixiviation visant a déterminer la
bioaccessibilité relative, utilisée pour les sols, afin d’évaluer le danger associé a I’ingestion de
divers types de plomb particulaire. On a évalué la bioaccessibilité des particules représentatives
de celles présentes dans les réseaux de distribution d’eau potable. Les particules étaient soit
génerées au laboratoire, soit recueillies dans des aérateurs lors de I’échantillonnage sur le terrain.
Les particules prélevées aux robinets contenaient des quantités importantes de plomb (0,003 a
71 %, mediane de 4,7 %). La bioaccessibilité des particules générées au laboratoire variait entre
2 et 96 %, selon le type de particule (plomb(ll) > laiton > plomb(IV) > soudure), tandis que celle
des particules recueillies sur le terrain était répartie de fagcon homogene entre 1,5 et 100 %
(médiane de 41 %). On a constaté que le risque lié a I’ingestion de particules dépendait de la
quantité et de la concentration ingérée, de méme que de la bioaccessibilité des formes
particulaires du plomb. L’ impact du plomb particulaire sur I’exposition d’enfants de 0,5 a 7 ans a
été estimé a I’aide du modele IEUBK. Ce modéle a permis de déterminer que I’exposition était
plus importante pour les particules de plomb provenant de grands immeubles dans le réseau de
distribution a I’étude (Deshommes et coll., 2012c). Dans une autre étude, Deshommes et coll.
(2012a) ont évalué I’impact de I’eau du robinet comme source de plomb dans les aliments
préparés consommes par les enfants, notamment les boissons préparées, le riz ou les pates. Les
auteurs ont constaté que les valeurs de bioaccessibilité du plomb provenant des aliments cuits
dans I’eau variaient selon la forme du plomb. Méme si les particules de plomb ne se dissolvaient
pas durant la cuisson, on a constaté que le plomb dissous provenant des sources de plomb et
libéré de ces particules se concentrait dans les aliments. Il a été déterminé en outre que de petites
particules de plomb seraient probablement ingérées et deviendraient bioaccessibles une fois dans
I’estomac.

Les données sur I’absorption aprés une exposition par voie orale chez I’humain sont
confirmées par les observations faites chez des animaux de laboratoire. L’absorption d’acétate de
plomb marqué par I’isotope 2*°Pb administré par gavage (6,37 mg/kg de poids corporel) était
d’environ 38 % chez les macaques rhésus juvéniles, tandis qu’elle n’était que de 26 % chez les
femelles adultes (Pounds et coll., 1978; ATSDR, 2007). Les ratons ont aussi absorbé plus de
plomb par leur alimentation que leurs homologues adultes (Forbes et Reina, 1972; Kostial et
coll., 1978). L absorption gastro-intestinale du plomb aprés I’ingestion de plomb provenant du
sol est généralement moindre que I’absorption de plomb dissous en raison de certains facteurs
qui s’ajoutent au jedne et a I’état nutritionnel, y compris ceux qui ont une incidence sur la
mobilité du plomb dans le sol (p. ex. pH, teneur en carbone organique et capacité d’échange
cationique) (ATSDR, 2007).

Comme le plomb particulaire peut étre inhalé a diverses profondeurs respiratoires,
I’absorption dépendra donc du dépdt de plomb dans les poumons. Le plomb associé a des
particules de plus grande taille se déposera dans les voies respiratoires supérieures, ce qui
déclenchera la clairance mucociliaire menant a la déglutition, puis a I’absorption
gastro-intestinale du plomb. Les petites particules (c.-a-d. < 1 um de diametre) peuvent atteindre
les voies respiratoires inférieures, ou elles peuvent pénétrer dans la circulation ou étre englouties
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par des macrophages phagocytaires. Pratiquement tout le plomb particulaire qui atteint le
poumon profond est absorbé. Chez les adultes, le dép6t dans le poumon profond se situait entre
14 et 40 %, accompagné d’une rétention quasi complete de la dose déposée dans le sang
(Chamberlain et coll., 1975; Wells et coll., 1975).

L’absorption par voie cutanée du plomb est beaucoup moins importante que I’absorption
par voie orale et par inhalation. L’application d’une préparation cosmétique contenant de
I’acétate de plomb marqué par I’isotope >*Pb sur la peau de huit hommes volontaires pendant
12 heures a revélé que le taux d’absorption était inférieur a 0,3 %, selon un comptage du corps
entier et une mesure de la radioactivité urinaire normalisée en fonction du chlorure de plomb
marqué par I’isotope 2*Pb administré dans le sang (Moore et coll., 1980). Selon une autre étude,
certaines formes solubles du plomb, comme le nitrate de plomb et I’acétate de plomb, peuvent
étre absorbées de fagon superficielle dans la peau et potentiellement par la peau apres
I’application cutanée d’un papier filtre imbibé de plomb pendant 6 heures sur I’avant-bras, a des
niveaux pouvant aller jusqu’a 29,5 % (Stauber et coll., 1994). Des essais in vitro réalisés sur la
peau humaine indiquent que I’absorption de plomb organique dépend du composé de plomb. Le
tétrabutylplomb était le plus facilement absorbé, suivi du nuolate de plomb (mélange d’oléate et
de linoléate de plomb), du naphténate de plomb et de I’acétate de plomb. Les composés
organiques du plomb semblent étre plus facilement absorbés que les composés inorganiques du
plomb. Des observations similaires ont été faites dans des essais in vitro réalisés sur du tissu
cutané de cobayes (Bress et Bidanset, 1991). L’application de plomb inorganique et organique
(c.-a-d. naphténate de plomb, nitrate de plomb, stéarate de plomb, sulfate de plomb, oxyde de
plomb et poudre métallique de plomb) sur le dos rasé de rats a entrainé une absorption a des taux
variant de 0,002 & 0,17 %, d’aprés la dose mesurée dans I’urine. Bien que I’absorption était faible
pour tous les composés, elle I’était particulierement pour les composés inorganiques du plomb
(Sun et coll., 2002; ATSDR, 2007).

8.2  Répartition

La répartition du plomb ressemble beaucoup a celle du calcium en raison des similarités
moléculaires des deux éléments. La répartition du plomb est essentiellement la méme, peu
importe la voie d’exposition. Une fois dans I’organisme, le plomb se retrouvera principalement
dans le sang, les tissus mous et les os. La demi-vie du plomb dans le sang est d’environ 35 jours
(Rabinowitz et coll., 1976). Toutefois, les os servent de réservoir au plomb, et la demi-vie
biologique de celui-ci est de 20 a 30 ans environ (Patrick, 2006). Les os représentent donc 80 a
95 % du plomb total retenu chez les adultes et approximativement 70 % du plomb total retenu
chez les enfants (Patrick, 2006). C’est pourquoi la mesure du plomb dans les os, qui peut se faire
au moyen d’une intervention non effractive (p. ex. par radiographie), est une excellente méthode
pour déterminer la charge corporelle en plomb. L absorption et la libération du plomb par les os
peuvent influer considérablement sur les plombémies.

Dans des conditions normales, la majeure partie du plomb (> 98 %) est liée aux protéines
cellulaires situées dans les érythrocytes. Ce plomb non accessible ne peut donc pas passer a
d’autres tissus (Schitz et coll., 1996; Bergdahl et coll., 1997, 1999; Hernandez-Avila et coll.,
1998; Manton et coll., 2001; Smith et coll., 2002). Le plomb qui reste peut étre présent sous
forme de complexes avec des composés sulfhydryles de faible poids moléculaire (p. ex. cystéine
et homocystéine) dans le sérum et sous forme de plomb lié a des protéines (p. ex. albumine et
y-globulines) dans le plasma. Méme s’il n’est présent qu’en petite quantité, le plomb dans le
plasma est la source la plus biologiquement accessible pour absorption par d’autres tissus
(Ambrose et coll., 2000). On a constaté que de petites quantités de plomb étaient capables de
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pénétrer les tissus de plusieurs organes, notamment le foie, les reins, les muscles squelettiques, le
pancréas, les ovaires, la rate, la prostate, les glandes surrénales, le cerveau, la graisse, les
testicules et le ceeur, des concentrations plus élevées ayant été observées dans les os, les cheveux
et les ongles. Parmi les tissus mous, I’aorte, le foie et le rein ont retenu le plus de plomb, comme
I’ont montré des cadavres humains (Barry et Mossman, 1970; Barry, 1975; Gross et coll., 1975).
Chez les adultes, les concentrations de plomb dans les tissus mous sont relativement constantes,
il n’y a aucune accumulation au fil du temps (Gross et coll., 1975).

L’accumulation du plomb se fera dans les os, généralement dans les régions soumises a
une calcification active au moment de I’exposition. En raison de I’accumulation du plomb dans
les os, la biocinétique des os jouera un réle important dans la détermination des plombémies. La
résorption osseuse qui survient avec le vieillissement peut avoir des effets importants sur les
plombémies, comme le suggerent les liens significatifs établis entre I’indice de plombémie
(moyenne pondérée dans le temps correspondant a I’exposition totale) et les concentrations de
plomb dans les os (Fleming et coll., 1997; Chettle, 2005). On estime que le plomb stocké dans
les os contribuerait jusqu’a 70 % des plombémies totales chez les adultes (Smith et coll., 1996;
Gulson et coll., 1997). Le plomb osseux endogéne peut également s’avérer une source
importante de plomb dans le sang des enfants. On a établi que la contribution estimée du plomb
osseux endogéne aux plombémies chez les enfants variait entre 12 et 66 % (Gulson et coll.,
1997), et des contributions allant jusqu’a 96 % ont été observées chez un enfant de 46 mois
(Gwiazda et coll., 2005). Les faits montrent également que I’exposition au plomb dans la petite
enfance peut aboutir a des plombémies élevées a I’age de 19 et de 29 ans (McNeill et coll.,
2000).

La ménopause et la grossesse, deux stades de la vie chez les femmes, peuvent modifier de
facon importante les plombémies. Cela est attribuable a une augmentation de la résorption
osseuse chez les femmes ménopausées et a une hausse des besoins en calcium chez les femmes
enceintes ou qui allaitent, deux situations qui entrainent la libération du plomb stocké dans le
squelette. Chez des anciennes employées de fonderie, les femmes ménopausées présentaient des
plombémies beaucoup plus élevées que les femmes preménopauseées (Popovic et coll., 2005).
Les plombémies moyennes faisaient état d’une augmentation de 20 % chez les femmes enceintes
et ayant récemment accouché (Gulson et coll., 2003). On estime que 79 a 90 % du plomb
mobilisé chez les femmes enceintes peut atteindre le feetus par I’intermédiaire du sang de cordon
(Mahaffey, 1991; Gulson et coll., 2003). Le plomb s’accumule surtout dans les os du feetus, mais
il peut également atteindre les tissus mous feetaux, notamment le foie, le cceur et le cerveau, plus
tard au cours de la gestation (Mahaffey, 1991). Les plombémies aprés I’accouchement peuvent
étre particulierement élevées. On sait qu’elles se sont accrues de 30 a 95 % (moyenne de 65 %)
chez les nouvelles meres comparativement a la valeur minimale observée durant la fin de la
grossesse (Gulson et coll., 2004). La teneur en plomb dans le lait et le sang maternels est en
étroite corrélation avec les plombémies chez les nourrissons (Ettinger et coll., 2004; Koyashiki et
coll., 2010). Les concentrations de plomb dans le lait maternel auront des effets importants sur
les plombémies des nourrissons. Par consequent, I’exposition maternelle a long terme avant la
grossesse ou I’allaitement peut accroitre I’exposition au plomb chez les enfants (Gulson et coll.,
1998; Ettinger et coll., 2004).

8.3 Meétabolisme

Le plomb inorganique forme surtout des complexes avec des protéines et des ligands non
protéiques. La majorité du plomb passe dans le sérum, ou le ligand principal formé est I’acide
y-aminolévulinique déshydratase (ALAD), suivi de composés sulfhydryles de faible poids
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moléculaire, comme la cystéine et I’homocystéine (Gonick, 2011). Quant au reste du plomb
présent dans le plasma, 90 % est lié a la fraction de I’albumine (Gonick, 2011). Des protéines
ayant une haute affinité pour le plomb ont été détectées dans les tissus mous (protéines
cytosoliques liant le plomb a haute affinité). Elles comprennent la protéine de liaison a
I’acyl-coenzyme A dans le cerveau en plus de la thymosine B4 dans le rein des humains exposés
(Quintanilla-Vega et coll., 1995; Smith et coll., 1998), de méme qu’un produit de clivage de la
microglobuline dans le rein des rats méles (Fowler et DuVal, 1991).

Le métabolisme des composés organiques du plomb n’a pas fait I’objet d’autant d’études.
Les composés d’alkylplomb sont métabolisés par désalkylation oxydative par les enzymes du
cytochrome P450 dans le foie (ATSDR, 2007). Plusieurs métabolites ont été détectés dans
I’urine de travailleurs exposés au plomb tétraéthyle, notamment le plomb triéthyle, le plomb
diéthyle, le plomb éethyle et le plomb inorganique (Turlakiewicz et Chmielnicka, 1985; Zhang et
coll., 1994; Vural et Duydu, 1995). Des concentrations accrues de plomb triéthyle ont été
mesurées dans le foie, le rein, le pancréas, le cerveau et le cceur chez trois personnes qui sont
mortes d’intoxication aigué par le plomb tétraéthyle (Bolanowska et coll., 1967).

8.4  Excrétion

Le plomb est principalement excrété par I’urine et les féces. De petites quantités sont
également éliminées dans les cheveux, les ongles et le lait maternel. Les proportions de plomb
excretees par chacune de ces voies varient selon la voie d’exposition.

L’injection intraveineuse de plomb chez I’humain, qui représente le plomb internalisé,
montre qu’environ un tiers et deux tiers du plomb en circulation sont excrétés par les voies
urinaire et fécale, respectivement (Chamberlain et coll., 1978). Les voies mineures d’excrétion
sont notamment la sueur, la salive, les cheveux, les ongles et le lait maternel (Hursh et Suomela,
1968; Hursh et coll., 1969; Griffin et coll., 1975; Rabinowitz et coll., 1976; Chamberlain et coll.,
1978, 1979; Kehoe, 1987; Stauber et coll., 1994; ATSDR, 2007).

Apres exposition par voie orale, la majeure partie du plomb est éliminée par la voie
fécale. Chez cing hommes, I’excrétion du plomb apres une exposition quotidienne par voie orale
a du plomb marqué par un isotope stable a raison de 210 a 360 pg/jour approximativement
(jusqu’a un maximum de 210 jours) était de 12 % dans I’urine (7 a 17 %) et de 90 % dans les
matieres fécales (87 a 94 %) (Rabinowitz et coll., 1976; ATSDR, 2007). L’ingestion de 1 & 3 mg
de plomb par jour durant 208 semaines était associée a une excrétion du plomb par la voie
urinaire, représentant 5 % de la dose totale ingérée (Kehoe, 1987; ATSDR, 2007).

Le ratio d’excrétion fécale/urinaire de particules de plomb inhalées dépend en grande
partie de la taille des particules. On estime que les deux tiers des particules submicrométriques
qui atteignent les régions bronchiolaires et alvéolaires des voies respiratoires sont excrétés dans
I’urine, tandis qu’environ le tiers est excrété dans les matiéres fécales (Hursh et coll., 1969;
Chamberlain et coll., 1978; ATSDR, 2007). La proportion de plomb éliminée dans les feces
devrait augmenter en fonction de la taille des particules en raison de I’ingestion de mucosités
contenant du plomb. Le plomb qui est associé au plomb tétraethyle et tétraméthyle peut étre
éliminé par I’air expiré, I’urine et les feces. L’inhalation de plomb tétraéthyle et de plomb
tétraméthyle marqués par I’isotope 2**Pb a entrainé un dépot dans les voies respiratoires de 37 %
et de 51 %, respectivement; 20 % et 40 % de ces types de plomb ont été expirés dans les 48
heures qui ont suivi (ATSDR, 2007). Le reste du plomb a été éliminé dans I’urine et les feces.
L’exposition cutanée a I’acétate de plomb et au nitrate de plomb a été associée a des
concentrations de plomb détectables dans la sueur et I’urine (Kehoe, 1987), bien que I’absorption
du plomb par la peau soit généralement négligeable.
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8.5 Modeles PBPK

La majorité des études ayant porte sur la toxicité du plomb chez I’humain ont fait appel a
la plombémie comme mesure de I’exposition. Toutefois, les doses par voie orale fournissent une
valeur toxicologique de référence plus flexible pour établir des recommandations pour la qualité
de I’environnement relatives a I’eau potable. Trois modéles pharmacocinétiques fondés sur la
physiologie (PBPK), établis et validés, permettent d’estimer la dose orale chronique de plomb
qui entrainerait des CSP précises (c.-a-d. modeles d’O’Flaherty, de Leggett et IEUBK). Tous ces
modeles ont été pris en compte dans I’évaluation du plomb. Ils sont donc décrits plus loin et
accompagnés de détails plus précis concernant les méthodes utilisées. 1l convient de souligner
qu’il existe également des modeles plus simples avec facteurs de pente fondes sur des relations
épidémiologiques linéaires entre la plombémie et I’absorption ou I’ingestion de plomb pour
estimer les doses par voies orales a partir des CSP (JECFA, 2011; EFSA, 2013).

8.5.1 Modele d’O’Flaherty

Le modele d’O’Flaherty simule I’absorption et I’élimination du plomb, de la naissance a
I’age adulte (O’Flaherty, 1993, 1995b). Calibré a I’origine pour prédire les concentrations de
plomb dans le sang, les os et les tissus chez le rat (O’Flaherty, 1991), ce modeéle a par la suite été
modifié pour tenir compte des caractéristiques anatomiques et physiologiques des enfants
(O’Flaherty, 1995b) et des adultes (O’Flaherty, 1993, 1998). On a observé que les modéles
pertinents pour les adultes et les enfants reproduisaient avec précision les observations sur la
plombémie, sauf dans les cas ou le plomb était ingéré a des concentrations tres élevées
(O’Flaherty, 1993, 1995b). Le modele d’O’Flaherty prend en compte I’absorption du plomb par
le tractus gastro-intestinal apres ingestion et I’absorption par les voies respiratoires aprés
inhalation, de méme que les échanges de plomb entre les divers compartiments, notamment le
plasma sanguin, les tissus bien perfusés (p. ex. tissus du tractus gastro-intestinal), les tissus peu
perfusés (muscles, tissus adipeux), les os (os cortical et trabéculaire), le foie et les reins.
L’elimination par I’urine et les matieres fécales est également considérée. Plusieurs volets du
modele dépendent de différences pharmacocinétiques basees sur I’age, notamment les taux
d’absorption du plomb par le tractus gastro-intestinal, la formation et la résorption des os, la
croissance des tissus et le poids corporel. L’absorption gastro-intestinale du plomb provenant de
I’eau potable ou de I’alimentation diminue, passant d’un taux d’ingestion de 58 % a la naissance
a 8 % apres I’age de 8 ans. Le modele peut étre modifié pour simuler la pharmacocinétique du
plomb dans I’organisme des personnes sensibles, comme les femmes enceintes et les feetus.

Le modele d’O’Flaherty utilisé dans cette évaluation était une version C++ 1997 du code
source ACSL pour les humains (O’Flaherty, 1993, 1995a, 1995b, 2000). Seul un nombre
restreint de parametres d’entrée peut étre ajusté dans le modele C++. Les données de sortie de la
version C++ du modele d’O’Flaherty se limitent a la concentration de plomb dans le sang et les
0s et ne comprennent pas de valeurs intermeédiaires, comme I’ingestion ou I’absorption du plomb
liée a des expositions environnementales. Les paramétres d’entrée du modele d’O’Flaherty ont
été réglés de facon a modéliser I’exposition au plomb et la cinétique de ce dernier de 0 a 5 ans.
Les paramétres d’entrée du modéle d’O’Flaherty C++ liés a I’exposition au plomb sont limités
aux concentrations dans I’environnement. Afin de déterminer la dose orale correspondante qui
servira de point de départ aux fins de I’évaluation des risques, les concentrations de plomb dans
tous les milieux d’exposition dans I’environnement, a I’exception de I’eau potable, ont éte
réglées a zéro. La concentration dans I’eau potable variait d’un passage de modele itératif a
I’autre jusqu’a ce que le résultat du modele pour la plombémie chez un enfant de 5 ans soit égal a
la plombémie cible. Des exercices de modelisation distincts ont été calculés a I’aide des versions
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pour hommes et pour femmes du modele d’O’Flaherty. Les poids corporels de 18,8 kg et de
18,9 kg, les débits d’eau potable de 0,80 et de 0,95 L/jour et les biodisponibilités par voie orale
de 17 % et de 17 % pour les hommes et les femmes, respectivement, ont été calculés au moyen
des codes modeles décrits dans I’étude d’O’Flaherty (2000). Des parametres d’entrée et de sortie
précis, ainsi que des valeurs intermédiaires calculées par le modéle d’O’Flaherty C++ sont
présentés dans un rapport technique a I’appui (Healey, 2014).

8.5.2 Modele de Leggett

Le modele de Leggett a été élaboré a partir d’un modele biocinétique déployé par la
Commission internationale de protection radiologique pour calculer les doses de rayonnement
émises par les radionucléides présents dans I’environnement, notamment les radio-isotopes du
plomb (ICRP, 1993). Des parametres supplémentaires spécifiques pour le plomb ont servi a
adapter le modele en fonction des applications de modélisation PBPK du plomb chez les enfants
et les adultes (Leggett, 1993). Le modele peut simuler les apports de plomb par ingestion,
inhalation et injection intraveineuse. Il est composé d’un compartiment central pour le plasma
diffusible, ainsi que ses interactions avec le squelette (os cortical et trabéculaire), le foie, le rein,
le cerveau et autres tissus mous (renouvellement intermédiaire, renouvellement rapide, rétention
tenace). Les parties osseuses du modele contiennent chacune un compartiment de surface et un
compartiment de non-échange/d’échange. Le plomb pénetre dans la fraction échangeable du
volume osseux par la surface de I’os, duquel il peut soit se déplacer a la fraction non échangeable
de I’0s (plomb stocké) soit retourner a la surface, ou il peut retourner dans la circulation sanguine
apres résorption osseuse. En outre, le foie et le rein sont ensuite compartimentalisés pour tenir
compte du transfert et de I’absorption rapides du plomb et du transfert et de I’accumulation plus
progressifs. Dans le modeéle de Leggett, les constantes de vitesse de transfert entre les
compartiments varient selon I’age et la plombémie. On tient compte de I’élimination par I’urine,
les feces et la sueur, de méme que par les cheveux, les ongles et la peau. Dans ce modeéle,
I’absorption du plomb ingéré avec I’eau potable change avec I’age; en effet, les taux d’ingestion
diminuent pour passer de 0,45 L/jour a la naissance a 0,3 L/jour a I’a4ge d’un an et a 0,15 L/jour
apres I’age de 25 ans. La validation du modele semblait prédire les CSP chez les adultes, mais il
n’y a pas suffisamment de données pour évaluer I’exactitude du modéle a prédire les CSP chez
les enfants exposés (ATSDR, 2007). A faibles doses, le modéle de Leggett a tendance a
surestimer les CSP (Pounds et Leggett, 1998; U.S. EPA, 2007). Le modéle permet de simuler les
expositions au plomb durant toute une vie.

Pour les besoins de la présente évaluation, on a utilisé un modele de Leggett amélioré,
élaboré par le D' Joel Pounds. Ce modeéle correspond au modele de Leggett (1993), mais
comprend certains changements dans le code source FORTRAN du modéle pour faciliter la
chélation de modélisation. Le modele de Leggett est écrit en FORTRAN et distribué sous forme
de programme DOS exécutable. Les données d’entrée du modele sont définies dans un fichier
d’entrée ASCII et lues dans le programme exécutable DOS. Contrairement aux autres modeéles
PBPK, le modele de Leggett ne comprend pas les concentrations de plomb dans I’environnement
comme paramétres d’entrée. Ainsi, la voie d’exposition par ingestion a été précisée dans les
parametres d’entrée. L absorption du plomb provenant du tractus gastro-intestinal dans le sang
est déterminée par des valeurs d’entrée pour la fraction d’absorption gastro-intestinale. La vitesse
d’entrée de I’ingestion chronique du plomb variait d’un passage de modele itératif a I’autre
jusqu’a ce que la moyenne des résultats du modéle pour les CSP chez un enfant de 5 ans soit
égale a la plombémie ciblée. La valeur d’entrée de la fraction d’absorption gastro-intestinale était
de 100 % pour toutes les exécutions du modele. Le poids corporel ne fait pas partie des
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parameétres du modéle de Leggett; par conséquent, on utilise le poids corporel par défaut pour un
enfant de 4 ou 5 ans du modéle IEUBK (18,2 kg). Des paramétres d’entrée et de sortie préecis
ayant recours au modele amélioré de Leggett sont présentés dans un rapport technique a I’appui
(Healey, 2014).

8.5.3 Modele IEUBK

Le modéle IEUBK a été élaboré pour les enfants de 0 a 7 ans afin de prédire la
probabilité de plombemie élevees (U.S. EPA, 1994a, 1994b; White et coll., 1998). Le modele se
divise en quatre sous-modéles : un modele d’exposition, un modéle d’absorption, un modéle
biocinétique et un modeéle de probabilité de plombémie. Le modele d’exposition simule
I’absorption du plomb provenant de I’eau potable, de I’air, de I’alimentation ou de la poussiére
du sol, tandis que le modéle d’absorption simule I’absorption par les voies gastro-intestinales et
respiratoires. On suppose que le taux d’absorption du plomb provenant de I’eau potable et de
I’alimentation a I’age de 30 mois est de 0,5 % et qu’il diminue ensuite a 0,11 %. Le modele
biocinétique inclut un compartiment plasmatique central et ses interactions avec les 0s (0s
cortical et trabéculaire), les érythrocytes, le rein, le foie et autres tissus mous, de méme que trois
voies d’élimination (urine, feces, peau/cheveux/ongles). Le modéle, qui varie en fonction de
I’age, simule la croissance des tissus corporels, les volumes des compartiments et les
concentrations de plomb dans chaque compartiment. On suppose que la plombémie a la
naissance équivaut a 85 % de la plombémie maternelle. Le modéle de probabilité de plombémie
permet d’estimer les plombémies des enfants exposés dans des conditions précises. Comme les
plombémies peuvent varier considéerablement chez les enfants qui présentent une exposition
similaire, le modele simule les effets combinés des sources de variabilité en tant que distribution
log-normale de la plombémie de laquelle la moyenne géométrique est appliquée dans la
dérivation du modeéle de probabilité de plombémie. Par ailleurs, une extension du modeéle
IEUBK qui inclut des simulations de Monte Carlo peut étre utilisée pour simuler la variabilité et
I’incertitude de I’exposition et de I’absorption (Goodrum et coll., 1996). Des efforts
considérables ont eté déployeés pour valider le modéle IEUBK. On a comparé les prévisions
modélisées des CSP chez les enfants aux observations tirées d’études épidémiologiques menées
sur quatre sites d’enfouissement de dechets dangereux (Hogan et coll., 1998). La moyenne
géométrique prévue des CSP se situait a plus ou moins 0,7 pug/dL de la moyenne géométrique
des CSP observée pour chacun des sites. De plus, la prédiction du pourcentage d’enfants ayant
une plombémie supérieure a 10 pg/dL se situait a plus ou moins 4 % du pourcentage observé
pour chaque site. Une autre étude ayant comparé les concentrations de plomb dans I’eau aux
données sur les CSP et aux estimations IEUBK réelles a également permis de confirmer la
validité du modele, avec un certain degré de surestimation pour les enfants qui habitaient dans
des logements équipés d’une entrée de service en plomb (Deshommes et coll., 2013). De
nombreux facteurs peuvent influer sur la concordance entre les CSP prévues par le modele et les
CSP réelles, notamment I’étendue dans laquelle les mesures d’exposition au plomb et de
plombémie correspondent adéquatement et les facteurs propres au site pouvant avoir une
incidence sur I’ingestion ou I’absorption de plomb (Bowers et Mattuck, 2001). On sait que le
code informatisé du modele IEUBK (IEUBK version 0.99d) met en ceuvre de fagon précise le
modele conceptuel, comme le montrent la validation et la vérification indépendantes (Zaragoza
et Hogan, 1998).

La version du modéle IEUBK utilisée dans cette évaluation était la version pour
Windows (version 1.1, sous-version 11). Afin de déterminer la dose par voie orale
correspondante & utiliser comme point de départ aux fins de I’évaluation des risques, la
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concentration de plomb dans tous les milieux d’exposition environnementaux, a I’exception de
I’eau potable, était fixée a zéro. La concentration de plomb dans I’eau potable variait d’un
passage de modele itératif a I’autre jusqu’a ce que le résultat du modéle pour la moyenne
géométrique de la plombémie chez des enfants de 4 a 5 ans et des enfants de 5 a 6 ans soit égal a
la plombémie ciblée. Dans le modele IEUBK, on a utilisé le débit de consommation d’eau
potable par défaut de 0,55 L/jour et la biodisponibilité du plomb dans I’eau potable par défaut de
50 %. Le poids corporel supposé du modele des enfants de 4 a 5 était de 18,2 kg. Les valeurs
d’absorption du plomb déclarées dans les donnees d’entrée du modele IEUBK correspondaient,
de fagon uniforme, a environ 93 & 97 % des valeurs d’absorption du plomb calculées comme
valeurs intermédiaires tirées des parametres d’entrée du modéle. On ne sait pas exactement si les
valeurs de 3 a 7 % ont été prises en compte pour le modeéle; il est donc possible que la dose orale
équivalente pour atteindre la plombémie ciblée soit en réalité lIégerement supeérieure. Des
parametres d’entrée et de sortie précis de méme que les valeurs intermédiaires calculées a I’aide
du modeéle IEUBK sont présentés dans un rapport technique a I’appui (Healey, 2014).

9.0 Effetssur lasanté

On sait depuis longtemps que le plomb est la cause de divers problémes de santé. Ainsi,
de nombreuses études ont documenté les effets indésirables sur la santé chez les humains et les
animaux de laboratoire exposés. Comme les concentrations de plomb dans I’environnement ont
chuté considérablement depuis quelques années, davantage de données épidémiologiques sur les
effets du plomb a faible dose sont devenues accessibles. Ces données ont démontré que des effets
toxiques liés au plomb peuvent survenir a des niveaux d’exposition beaucoup plus faibles que
prévu. Dans bien des cas, on peut observer les effets toxiques du plomb a des CSP inférieures a
10 pg/dL (ce qui correspond a des niveaux d’intervention qui font actuellement I’objet d’une
révision; Santé Canada, 2013a). A la lumiére de ces nouveaux éléments, le survol de la
documentation présentée dans ce rapport porte surtout sur les effets du plomb a faible dose chez
I’humain et les animaux de laboratoire. Dans le cas des études épidémiologiques, I’accent a été
mis sur les études longitudinales et les méta-analyses, dans la mesure du possible, puisque ces
études ont davantage de poids quant a I’interprétation de la toxicité du plomb. La toxicité du
plomb chez I’humain et les animaux de laboratoire a également été examinée en detail (CIRC,
2006; ATSDR, 2007; Santé Canada, 2013c).

9.1 Effets chez I’humain
9.1.1 Toxicité aigué

Les signes d’intoxication par le plomb se manifestent surtout par des effets neurologiques
et gastro-intestinaux divers : apathie, irritabilité, faible capacité d’attention, céphalees,
étourdissements, faiblesse, perte de mémoire, douleur épigastrique, constipation, vomissements,
anorexie, paresthésie, anémie et convulsions (ATSDR, 2007). Dans les cas graves,
I’encéphalopathie, le coma et la mort peuvent survenir (ATSDR, 2007). On a signalé des cas
d’encéphalopathie a des CSP relativement élevées, soit 100 a 120 pg/dL chez les adultes et 80 a
100 pg/dL chez les enfants (Smith et coll., 1938; NAS, 1972; OMS, 2011). Cependant, des
symptdmes neurologiques, gastro-intestinaux et musculosquelettiques aigus peuvent se
manifester a des CSP inférieures & 40 ug/dL (Baker et coll., 1979; Hanninen et coll., 1979;
Awad EI Karim et coll., 1986; Holness et Nethercott, 1988; Marino et coll., 1989; Matte et coll.,
1989; Rosenman et coll., 2003). Des effets gastro-intestinaux et musculosquelettiques aigus ont
été observés a des CSP aussi faibles que 30 a 39 ug/dL et peut-étre a des concentrations aussi
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basses que 25 & 30 ug/dL en ce qui concerne les effets neurologiques (Rosenman et coll., 2003).
Une toxicité aigué grave liée au plomb est également associée a des effets sur les tubules
proximaux du rein, comme I’ont montré les symptdmes apparentés au syndrome de Fanconi chez
les enfants et les adultes, notamment I’excrétion d’acides aminés, de glucose et de phosphates
dans I’urine (Chisolm et coll., 1955; Goyer et coll., 1972; Loghman-Adham, 1998).

9.1.2 Toxicité subchronique, toxicité chronique et cancérogénicité
9.1.2.1 Effets neurologiques

Les donneées épidémiologiques suggérent fortement I’existence d’un lien entre
I’exposition au plomb et divers effets neurologiques indésirables chez les adultes. De tels effets
ont été observés dans le cadre d’etudes transversales portant sur des travailleurs du plomb qui
présentaient des CSP élevées variant entre 40 et 80 pg/dL. Parmi les effets observés,
mentionnons des mouvements oculaires saccadés (Baloh et coll., 1979; Glickman et coll., 1984),
des changements du potentiel évoqué sensoriel (Araki et coll., 1987; Counter et Buchanan,
2002), des signes de diminution de la performance cognitive, dont la perte de mémoire, un temps
de réaction plus lent et des problémes de conceptualisation verbale (Haenninen et coll., 1978;
Arnvig et coll., 1980; Mantere et coll., 1982; Baker et coll., 1983; Hogstedt et coll., 1983;
Campara et coll., 1984; Stollery et coll., 1989, 1991; Stollery, 1996), de méme que I’altération de
I’état psychologique, comme une humeur dépressive et la fatigue (Baker et coll., 1983; Maizlish
et coll., 1995). La fonction des nerfs périphériques, mesurée par la vitesse de conduction des
nerfs stimulés électriquement, a été touchée a des CSP aussi faibles que 30 ug/dL (Seppalainen
et coll., 1983; Chia et coll., 1996), tandis que d’autres études n’ont révélé aucun lien important
entre la fonction nerveuse et la plombémie (Spivey et coll., 1980; Ishida et coll., 1996).

En ce qui concerne les effets neurologiques indésirables induits par le plomb, I’appui le
plus solide provient d’études prospectives qui ont suivi des populations pendant de nombreuses
années, de méme que d’études sur le plomb dans les os qui révelent le stockage du plomb au fil
du temps. Dans une etude menée aupres de travailleurs du plomb canadiens exposes pendant
17,1 ans en moyenne (les valeurs variant de 0,2 a 26 ans) et dont la plombémie a été évaluee
plusieurs fois par année, la plombémie cumulative (moyenne = 728,2 + 434,36 [ug/dL]-année) et
la plombémie moyenne au cours de la période d’emploi (moyenne = 39,0 + 12,32 ug/dL) ont été
associees a des difficultés d’apprentissage auditif et verbal; ces résultats englobaient les effets
sur le stockage de la mémoire et la remémoration, mais non sur I’apprentissage, I’attention ou
I’empan de mémoire immédiats (Bleecker et coll., 2005). De plus, on a démontré chez 54
travailleurs finlandais du domaine des batteries d’accumulateurs présentant une exposition au
plomb a long terme bien documentée (1 a 30 années d’emploi) que les CSP dépassant environ 50
ug/dL pouvaient entrainer des effets indésirables de longue durée sur les fonctions du systéeme
nerveux central (Hanninen et coll., 1998). Certaines données semblent indiquer que ces effets
neurologiques indésirables peuvent étre réversibles dans une certaine mesure lorsqu’on réduit
I’exposition au plomb. La preuve en a éte faite chez des travailleurs d’usines de production de
glacis a base de plomb, chez qui les CSP sont passées de 26,3 a 8,3 pug/dL sur une période de
quatre ans, et chez des fondeurs de plomb présentant des CSP qui dépassaient 40 ug/dL avant
1980, mais qui étaient inférieures a ce niveau par la suite (Lindgren et coll., 2003; Chuang et
coll., 2005). Des etudes sur les concentrations de plomb dans le tibia, un indicateur de
I’exposition au plomb a long terme, ont été constamment associées a des effets neurologiques
indésirables a des concentrations se situant entre 10,5 et 57,0 ug/g (Khalil-Manesh et coll., 1993;
Shih et coll., 2006; Weuve et coll., 2009). Une corrélation a méme éte établie entre les
concentrations de plomb dans le tibia et une baisse de la fonction cognitive ainsi qu’une
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réduction du volume cérébral total, de la matiére grise frontale et totale, de méme que de la
matiere blanche pariétale chez les travailleurs du plomb (Stewart et coll., 2006).

Plusieurs études ont exploré les effets du plomb a de trés faibles plombémies (p. ex. < 10
ug/dL) (Muldoon, 1996; Nordberg et coll., 2000; Louis et coll., 2003; Wright et coll., 2003;
Krieg et coll., 2005). Une faible corrélation entre la plombémie et un diagnostic de tremblement
essentiel a été observée dans le cadre d’une étude cas-témoin réalisée aupres de patients atteints
de tremblement essentiel (100 patients, plombémie moyenne = 3,3 + 2,4 ug/dL, 4ge moyen =
70,7 ans) et d’un groupe témoin (143 témoins, plombémie moyenne = 2,6 + 1,6 pug/dL, age
moyen = 66,2 ans) (Louis et coll., 2003). L’exposition professionnelle au plomb au cours de la
vie était similaire chez les patients et le groupe témoin, et I’association était significative apres
ajustement pour tenir compte des effets de confusion potentiels (rapport des cotes [RC] = 1,19,
intervalle de confiance [IC] a 95 % = 1,03-1,37). Les effets sur le tremblement essentiel sont
corroborés dans deux études cas-témoin réalisées aupres de populations distinctes exposées dans
leur milieu de vie, qui ont révélé un lien entre les plombémies et les incidences de tremblement
essentiel (Louis et coll., 2005; Dogu et coll., 2007). De plus, il a été démontré que les individus
porteurs de I’allele ALAD-2 seraient plus vulnérables au tremblement essentiel induit par le
plomb (Louis et coll., 2005). On ne sait pas tout a fait si les plombémies élevées ont précedeé ou
suivi le diagnostic. Ce point nécessiterait une évaluation plus approfondie en ce qui concerne les
atteintes cérébrales causées par le plomb dans le temps et I’apparition du tremblement essentiel.
Toutefois, la prévalence du tremblement essentiel serait probablement supérieure a 1 a 6 % si
une plombémie de 3,3 pg/dL était associée a elle seule a cet effet neurologique indésirable.

Deux études ont fait appel a une batterie de tests neurocomportementaux et
neuropsychologiques en vue d’examiner les effets cognitifs indesirables chez les adultes lorsque
la plombémie était inférieure a 10 pg/dL (Muldoon, 1996; Krieg et coll., 2005). Dans le cadre
d’une étude sur les fractures ostéoporotiques, Muldoon (1996) a procédé un large éventail de
tests neurologiques visant a mesurer la mémoire, le langage, I’aptitude visuo-spatiale, I’état
intellectuel et I’action sensori-motrice auprés de 325 femmes habitant en région rurale (age
moyen = 71,1 ans) et de 205 femmes habitant en région urbaine (4ge moyen = 69,4 ans). Les
femmes des régions rurales et des régions urbaines présentaient des plombémies moyennes de
4,5 ng/dL et de 5,4 pg/dL, respectivement. Un lien significatif n’a été établi que chez les femmes
habitant en région rurale & des concentrations de 4 a 7 ng/dL pour le test des tracés et le test de
substitution de chiffres et de symboles, et a des concentrations supérieures a 7 ug/dL pour les
tests de temps de réaction. Toutefois, les femmes habitant en région urbaine n’ont présenté aucun
effet neurologique indésirable, méme a des plombémies de 8 ug/dL et plus. L’étude a tenu
compte des effets de confusion importants comme I’age, la scolarité, ainsi que la consommation
de tabac et d’alcool, chez des personnes soumises a des expositions non liées au travail. Les
raisons qui expliquent I’absence d’effets chez les femmes en milieu urbain sont peut-étre liées a
d’autres facteurs inconnus. Contrairement aux résultats observés chez les femmes en milieu
rural, aucun effet important n’est ressorti lors des tests de temps de réaction simple, des tests de
substitution de chiffres et de symboles et des tests d’apprentissage de séries de chiffres dans une
population &gée de 20 a 59 et dont les plombémies variaient de 0,7 & 41,8 pg/dL (plombémie
moyenne = 3,30 ug/dL) (4 937 participants, données tirées de la troisieme enquéte américaine
NHANES [National Health and Nutrition Examination Survey]) (Krieg et coll., 2005). On a
constaté que ces résultats etaient probablement liés a I’absence d’effets a faible dose chez les
adultes ou, au contraire, que des tests précis ou la taille de I’échantillon n’ont pas permis de
détecter de tels effets subtils a faible dose.
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Deux autres études ont permis d’examiner la performance de personnes agées au
mini-examen de I’état mental (MMSE). Le MMSE évalue divers criteres relatifs a I’orientation
dans le temps et dans I’espace, a la mémoire, a I’attention, au langage et au raisonnement. Les
scores faibles, généralement 23 ou moins sur une échelle de 30, sont associés a une baisse de la
fonction cognitive et a un risque accru de démence (Folstein et coll., 1975; Santacruz et
Swagerty, 2001). Wright et coll. (2003) ont examiné une population de personnes agées dans le
cadre de I’Etude normative du vieillissement, au cours de laquelle le MMSE a été administré a
1 031 personnes en méme temps que la prise de mesure de la plombémie. On a observé un lien
important entre la plombémie et les scores du MMSE inférieurs a 24 (RC = 1,21, IC 295 % =
1,07-1,36), apres ajustement pour tenir compte des covariables, dans le groupe d’étude qui
affichait une plombémie moyenne de 4,5 ug/dL. Des interactions significatives entre la
plombémie et I’age semblent indiquer que des plombémies moyennes de 5,9 ug/dL et plus
peuvent accélérer la neurodégénérescence liée a I’age. Par contre, le plomb osseux n’était pas
étroitement associé aux resultats defavorables du MMSE ou a la neurodégénérescence liée a
I’age, a I’exception d’une interaction importante liée a I’age avec la teneur en plomb dans la
patella dans le groupe affichant un résultat de 57,6 pug/g. Cependant, dans une autre étude,
aucune association n’a été observée entre la plombémie et le score du MMSE dans une
population composée de 762 hommes ages (dge moyen = 88,4 ans) avec une plombémie
moyenne de 3,7 pg/dL (Nordberg et coll., 2000). Ainsi, certaines données laissent entendre que
les plombémies inférieures a 10 ug/dL peuvent accélérer la neurodégenérescence et la démence
dans une population vieillissante. Néanmoins, il convient de souligner que les cas de
dégenérescence progressive survenant plus tot dans la vie en raison d’une exposition au plomb
antérieure n’ont pas eté completement examinés dans le cadre de ces études.

Ainsi, des éléments de preuve confirment que des plombémies inférieures a 10 pg/dL
entrainent des effets neurologiques indésirables. Par contre, I’association entre les plombémies
faibles et les critéres d’effets neurologiques indésirables était genéralement équivoque, et un
nombre important de données n’étayent pas les effets neurologiques indésirables induits par le
plomb. En outre, les analyses étaient fondées sur des mesures uniques des plombémies au
moment de I’examen, ce qui limite notre compréhension des répercussions des plombémies
faibles sur les effets neurologiques indésirables a long terme.

9.1.2.2 Effets cardiovasculaires

Des données epidémiologiques tirées d’études sur le plomb dans le sang et les 0s
semblent établir un lien entre I’exposition au plomb et plusieurs effets cardiovasculaires
indésirables, notamment I’élévation de la pression artérielle et le risque d’hypertension,
I’apparition d’une maladie artérielle périphérique de méme qu’un risque accru de morbidité et de
mortalité par maladies coronariennes et cérébrovasculaires (Navas-Acien et coll., 2007; Vaziri et
Gonick, 2008).

Parmi les effets cardiovasculaires examines, I’élévation de la pression artérielle
systolique est le critére d’évaluation le plus étudie et représente la valeur probante la plus forte
en faveur d’une relation de cause a effet. Des associations statistiqguement significatives, bien que
géneralement faibles, ont été observées dans les trois méta-analyses examinant les effets du
plomb dans le sang sur la pression artérielle (Staessen et coll., 1994a; Schwartz, 1995; Nawrot et
coll., 2002) ainsi que dans une autre méta-analyse des effets du plomb osseux sur la pression
artérielle (Navas-Acien et coll., 2008). Cing études longitudinales importantes ont également
permis d’examiner le lien entre la plombémie et la pression artérielle systolique (Weiss et coll.,
1986; Moller et Kristensen, 1992; Staessen et coll., 1996; Glenn et coll., 2003, 2006). Dans trois
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des cing études, ce lien serait significativement positif aprés un ajustement tenant compte de
covariables, méme si ces études concernaient des populations soumises ou ayant été soumises a
des expositions professionnelles au plomb. Glenn et coll. (2006) ont examiné la teneur en plomb
dans le sang et le tibia de 575 travailleurs affichant une plombémie moyenne de départ de 31,4
ug/dL et suivis pendant trois ans. Chaque hausse de 10 ug/dL de la plombémie était associée a
une augmentation annuelle de la pression artérielle systolique de 0,9 mm Hg (0,12 kPa), méme si
aucune association n’a été observée avec le plomb dans le tibia. Une autre étude longitudinale
menée aupres de 70 policiers exposes professionnellement et suivis pendant cing ans a réevélé un
lien important avec la pression systolique, mais uniquement a des plombémies dépassant 30
ug/dL (Weiss et coll., 1986). L’étude de Glenn et coll. (2003) était considérée comme la plus
pertinente, parce que I’exposition est survenue 18 ans auparavant en moyenne et que les
concentrations moyennes de plomb dans le sang et le tibia de 496 individus étaient jugees
normales, soit 4,6 pug/dL (début de I’étude) et 14,7 ug/g (la troisieme année), respectivement. Les
mesures ont éte prises trois ou quatre fois pour chaque participant et corrigées en fonctions des
divers effets de confusion, notamment I’age, I’indice de masse corporelle, la consommation
d’alcool, le tabagisme et la scolarité. Une augmentation annuelle moyenne de la pression
systolique de 0,64 mm Hg (0,085 kPa) a été signalée pour chaque accroissement d’un écart-type
de plombémie (2,6 pg/dL) par rapport a la plombémie au début de I’étude. L association
significative entre la plombémie de départ et les changements annuels de la pression systolique
était plus forte chez les personnes ayant une concentration de plomb antérieure dans le tibia plus
faible, ce qui semble indiquer que la relation observée est moins susceptible d’étre liée & une
exposition professionnelle antérieure.

Sur les deux études qui n’ont pas permis de conclure a une association significative entre
la plombémie et la pression artérielle systolique, I’une portait sur une population exposée dans
son milieu de vie (Staessen et coll., 1996). Dans cette étude, on a examiné la pression artérielle
systolique et diastolique, de méme que I’hypertension auprés de 339 hommes et de 345 femmes.
Les plombémies et de nombreuses mesures de la pression artérielle ont été prises au début de
I’étude (plombémie moyenne = 8,7 ug/dL) et aprés une période médiane de suivi de 5,2 ans, au
cours de laquelle la plombémie moyenne a chuté a 2,9 ug/dL. Lors du suivi, la pression artérielle
a été également mesurée au moyen d’un systeme de surveillance ambulatoire sur 24 heures pour
recueillir les renseignements les plus exacts possible. Il s’est avéré que la plombémie n’avait
aucun effet constant sur la pression artérielle et qu’elle n’augmentait pas non plus le risque
d’hypertension aux concentrations étudiées (< 30 pg/dL). Dans une autre étude longitudinale
portant sur I’hypertension (mais pas la pression artéerielle) chez les hommes vieillissants (de
I’Etude normative du vieillissement), les plombémies élevées n’étaient pas associées a une
incidence accrue d’hypertension, méme si la relation entre le plomb osseux et I’hypertension
était importante (Cheng et coll., 2001). Dans la seconde étude longitudinale non liée au travail,
aucun effet important sur la pression systolique n’a été observé chez les personnes qui
présentaient, au début de I’étude, des CSP de 13,6 pg/dL pour les hommes et de 9,6 pg/dL pour
les femmes apres des examens de suivi a 5 et a 11 ans, respectivement, une fois les ajustements
faits pour tenir compte des covariables (Moller et Kristensen, 1992).

Des données probantes tendent a démontrer que certaines sous-populations, notamment
les Afro-Américains, les femmes enceintes et ménopausées, ainsi que les enfants, seraient
davantage sensibles aux effets cardiovasculaires indésirables induits par le plomb. Dans une
étude, on a examiné les plombémies et la pression artérielle chez 10 548 personnes de race
blanche et 4 404 Afro-Américains (Vupputuri et coll., 2003). Apres les ajustements apportes
pour tenir compte des divers effets de confusion possibles, on a mesuré une augmentation du RC
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de 1,39 (IC 295 % = 1,21-1,61) chez les femmes afro-américaines. Aucun effet sur la pression
artérielle n’a été attribué a la plombémie chez les personnes de race blanche. Les plombémies
égales ou supérieures a 5 pug/dL étaient étroitement liées a une pression artérielle systolique et
diastolique plus élevee chez les Afro-Américains, hommes et femmes. Des effets importants sur
la pression systolique chez les Afro-Américains, mais pas chez les Blancs, ont été signalés dans
I’étude de Den Hond et coll. (2002) qui ont utilisé la méme cohorte, de méme que dans I’étude
de Scinicariello et coll. (2011). Le plomb a également été associé a des hausses de la pression
artérielle liées a la grossesse. Les plombémies étaient beaucoup élevées chez les femmes
atteintes d’hypertension gravidique que chez les femmes enceintes non hypertendues durant les
deuxiéme et troisieme trimestres de grossesse (les plombémies moyennes étaient de 2,2 pg/dL
chez les sujets hypertendus et de 1,9 ug/dL chez les sujets non hypertendus). Une autre étude a
montré une association importante entre la pression artérielle de la mére et la plombémie dans le
cordon ombilical a de trés faibles concentrations (on a estimé la plombémie maternelle moyenne
a 0,86 pg/dL d’apres des données sur le cordon ombilical) (Wells et coll., 2011). On ne peut
toutefois tirer de conclusions définitives de ces données, parce que les mesures de la pression
artérielle ont été prises durant le travail et I’accouchement, un moment de stress important, avec
les effets prévus sur la pression artérielle. Nash et coll. (2003) ont examiné la pression artérielle
et la prévalence de I’hypertension chez 2 165 femmes périménopausées et ménopausees, et
déterminé que I’hypertension avait nettement augmenté chez les femmes dont la plombémie
variait entre 4,0 et 31,1 ug/dL, des associations plus étroites ayant été observees chez les femmes
ménopausées. En outre, une étude menée aupres de 122 enfants (tous agés de 9,5 ans) pour
lesquels on disposait de données sur le sang de cordon et la plombémie mesurée dans la petite
enfance a demontré qu’une plombémie dépassant 2,9 ng/dL peut accroitre les réactions au stress
par la résistance vasculaire chez les enfants (Gump et coll., 2005) et que I’exposition au plomb
est associée a la dysrégulation cardiovasculaire et du systéme nerveux autonome chez les enfants
(Gump et coll., 2011).

Peu d’études ont examiné avec attention la morbidité et la mortalité liées aux maladies
cardiovasculaires a la suite d’une exposition prolongée au plomb. La mortalité découlant d’une
maladie cardiovasculaire, d’un accident vasculaire cérebral ou de toutes causes confondues était
nettement augmentée a des plombémies de 3,6 pg/dL et plus dans une importante étude
prospective menée aupres de 13 946 adultes dans le cadre de I’étude américaine NHANES dont
la supervision s’est échelonnée sur 12 ans (Menke et coll., 2006). Aprés un ajustement
multivariable tenant compte de I’age, du sexe, de I’indice de masse corporelle, du tabagisme, de
la consommation d’alcool, du statut socioéconomique et d’autres indicateurs de la santé genérale,
les rapports des risques étaient de 1,25 (IC a 95 % = 1,04-1,51) et de 1,55 (IC a 95 % =
1,08-2,24) pour la mortalité toutes causes confondues et la mortalité cardiovasculaire,
respectivement. Dans un sous-ensemble de la méme cohorte (2 125 participants de plus de 40 ans
au début de I’étude), les RC de la maladie artérielle périphérique n’avaient que legérement
augmenté a une plombémie de 2,9 pg/dL et plus (RC = 2,88, IC a 95 % = 0,87-9,47) aprés
ajustements pour tenir compte des facteurs démographiques et de risque de maladie
cardiovasculaire (Navas-Acien et coll., 2004). Schober et coll. (2006) ont en outre démontré chez
9 757 participants de la méme cohorte ageés de plus de 40 ans que les plombémies dépassant 10
ug/dL étaient associées a la mortalité causée par des maladies cardiovasculaires (risque relatif
[RR] =1,55; IC 295 % = 1,16-2,07).

Bien que les données épidémiologiques soient plus ou moins uniformes, la preuve est
suffisante pour conclure que I’exposition au plomb est liée a des effets cardiovasculaires
indésirables et pour étayer un lien de cause a effet entre la plombémie et la pression artérielle
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systolique. Méme si les hausses de la pression artérielle déclarées étaient relativement faibles,
elles risquent toutefois d’entrainer des répercussions considérables sur la santé des populations.
A I’aide de distributions de la pression artérielle systolique chez les Canadiens, on a estimé
qu’une augmentation de 1 % de la pression systolique dans I’ensemble de la population
entrainerait un risque additionnel, ajusté selon le sexe et I’age, de mortalité par coronaropathie de
1 sur 2000 chez les adultes de 35 a 74 ans (bien que les hommes présentent une plus grande
susceptibilité, représentant environ 80 % des décés) (Healey et coll., 2010). Par conséquent,
méme une hausse subtile de la pression artérielle devrait étre considérée comme un effet
indésirable pour la santé lié au plomb potentiellement important.

9.1.2.3 Effets rénaux

Il existe des données probantes sur les effets rénaux indésirables de I’exposition au
plomb. Des déficiences fonctionnelles graves et des modifications pathologiques peuvent étre
observées a des plombémies excédant 50 pg/dL (ATSDR, 2007), bien que des plombémies
beaucoup plus faibles soient associées a une dysfonction rénale. Un examen de la documentation
épidémiologique a permis de conclure que le plomb contribue a la néphrotoxicité, méme a des
plombémies inférieures a 5 pg/dL, surtout chez les populations vulnérables comme les
hypertendus et les diabétiques, et les personnes qui sont déja atteintes d’une maladie rénale
chronique (Ekong et coll., 2006).

Des marqueurs de la dysfonction rénale, notamment la réduction du débit de filtration
glomérulaire, la réduction de la clairance de la créatinine (estimée d’apreés I’analyse de la
créatinine dans le serum et dans I’urine recueillie durant 24 heures) et I’augmentation de la
créatinine sérique, ont été signalés a des plombémies observées dans I’environnement. Parmi ces
marqueurs, le débit de filtration glomérulaire est considéré comme étant le plus fiable, et il a été
étudié chez 820 femmes suédoises qui présentaient une plombémie mediane de 2,2 pg/dL
(Akesson et coll., 2005). Méme si I’étude était en fait axée sur I’exposition au cadmium,
I’utilisation du plomb comme variable de confusion a révélé des liens importants entre la hausse
de la plombémie et la réduction du débit de filtration glomérulaire, de méme que la clairance de
la créatinine. Aucune interaction significative entre la teneur en plomb dans le sang et la teneur
en cadmium dans le sang n’a été observée.

D’autres études épidémiologiques portant sur les plombémies observées dans
I’environnement se sont concentrées exclusivement sur les taux de créatinine. Dans I’étude de
Kim et coll. (1996), des échantillons de sang congelé prélevés aupres de 459 participants
masculins de I’Etude normative du vieillissement tous les 3 a5 ans, de 1979 a 1994, ont servi a
déterminer le lien entre la plombémie et la créatinine sérique au fil du temps. On a constaté une
association significative parmi les sujets dont la plombémie n’avait jamais dépassé 9,9 pug/dL
tout au long de I’étude. Une augmentation de la plombémie par un facteur de 10 a également
permis de prédire une augmentation de la créatinine sérique de 0,08 mg/dL, ce qui correspond a
un vieillissement d’environ 20 ans. Deux études supplémentaires ont fait état de réductions
notables de la clairance de la créatinine apres une exposition au plomb dans I’environnement,
méme si les taux de créatinine n’ont pas été étudiés au fil des années (Staessen et coll., 1992;
Payton et coll., 1994). Ces résultats ont eté relevés dans une population de 965 hommes et de
1 016 femmes présentant des plombémies moyennes de 11,4 pg/dL et de 7,5 pg/L,
respectivement, et pour lesquelles les données ont été ajustées pour tenir compte de I’exposition
simultanée au cadmium et d’autres covariables. Une augmentation de la plombémie par un
facteur de 10 était associée a une réduction de la clairance de la créatinine, de I’ordre de 10 a
13 mL/minute (Staessen et coll., 1992). Dans la seconde cohorte (la méme que celle de I’étude
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Kim et coll., 1996), dans laquelle une association positive a été etablie, on a examiné 744
hommes affichant une plombémie moyenne de 8,1 pug/dL (Payton et coll., 1994).

D’apreés certaines données probantes, les populations sensibles peuvent étre
particulierement vulnérables aux effets rénaux indéesirables. Muntner et coll. (2003) ont étudié les
effets rénaux aupres de 4 813 adultes hypertendus (plombémie moyenne = 4,21 ug/dL) et de
10 398 adultes non hypertendus (plombémie moyenne = 3,30 pg/dL). Bien qu’aucune
association n’ait été établie chez les personnes non hypertendues, les hypertendus présentaient
une augmentation significative ou peu significative des RC pour un taux élevé de créatinine
sérique (RC =1,47, 1C a 95 % = 1,03-2,10) et les maladies rénales chroniques (RC = 1,44, IC a
95 % = 1,00-2,09) apres ajustements pour tenir compte des effets de confusion appropriés a des
plombémies aussi faibles que 2,5 a 3,8 pg/dL. Des RC ajustés plus élevés pour la créatinine
sérique et les maladies rénales chroniques ont été signalés dans deux autres groupes présentant
des plombémies plus élevées (3,9 a 5,9 pg/dL et 6,0 a 56,0 pg/dL), I’effet étant proportionnel a
la dose. Des données laissant entendre que certains sous-groupes risquent davantage de
manifester des effets rénaux indésirables a la suite d’une exposition au plomb ont également été
mentionnées dans Tsaih et coll. (2004) par des liens importants entre les concentrations de plomb
(dans le sang et dans les 0s) et le taux de créatinine sérique chez les diabétiques et les
hypertendus, mais pas dans I’ensemble de la population a I’étude. On ne sait pas avec certitude si
les enfants sont plus vulnérables que les adultes aux effets rénaux indésirables. Une réduction du
débit de filtration glomérulaire a été signalée au sein d’une population de 769 adolescents en
bonne santé présentant une plombémie médiane de 1,5 pg/dL (Fadrowski et coll., 2010).

Il existe donc des preuves cohérentes que des effets rénaux indésirables se manifestent a
de faibles plombémies, certaines démontrant que les plombémies chroniquement inférieures a
10 pg/dL peuvent entrainer une dysfonction rénale. Les populations sensibles, notamment les
personnes hypertendues ou diabétiques, peuvent étre particulierement vulnérables aux effets
rénaux indésirables induits par le plomb. La plombémie la plus faible associée a un effet était de
2,5 a 3,8 pg/dL dans une population hypertendue, et des données probantes laissent croire que
certains effets surviennent a des plombémies aussi faibles que 2,2 pg/dL. 1l faut savoir qu’il est
possible qu’une insuffisance rénale se traduise par une altération de la clairance de la créatinine
et, ainsi, a une hausse des plombémies. Bien que cette situation soit plus susceptible de se
produire a la suite de lésions rénales considérables, on ne peut pas exclure ce facteur de
confusion possible des études sur la toxicité rénale.

9.1.2.4 Cancer

Les études épidémiologiques qui ont évalué le lien entre I’exposition a long terme et
I’incidence de cancer et la mortalité par cancer ont mené a des constatations a la fois positives et
négatives. D’apres ces études, le plomb est probablement cancérogene a de fortes doses.

Un certain nombre d’études ont examiné la survenue de cancers dans des populations
exposées en milieu de travail. Deux méta-analyses ont été effectuées. Dans I’une d’elles, on a
passe en revue toutes les eétudes disponibles sur le cancer dans lesquelles une exposition
professionnelle au plomb inorganique avait eu lieu, y compris les études pour lesquelles
I’exposition était connue, mais non quantifiable (Fu et Boffetta, 1995). Les RR étaient de 1,1 (IC
a95% =1,05-1,17), de 1,33 (IC 2495 % = 1,18-1,49), de 1,29 (IC 2 95 % = 1,10-1,50) et de 1,41
(ICa95 % =1,16-1,71) pour I’ensemble des cancers, le cancer de I’estomac, le cancer du
poumon et le cancer de la vessie, respectivement. Si on limite les méta-analyses aux études sur
les expositions intenses au plomb (les travailleurs de fonderie et d’usines de batteries seulement),
on constate une augmentation des RR pour les cancers de I’estomac (RR = 1,50, IC a 95 % =
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1,23 41,83) et du poumon (RR = 1,44, IC 2 95 % = 1,29-1,62). Ces résultats démontrent une
augmentation de I’incidence de cancer liée a la dose en ce qui concerne I’exposition a des
composés de plomb inorganiques. La seconde méta-analyse s’est attardée uniquement a huit
études faisant état de mesures précises du degré d’exposition ou de la plombémie (plombémie
moyenne située entre 26 et 80 ug/L) (Steenland et Boffetta, 2000). Des éléments corroborent
I’incidence accrue de cancer du poumon (RR = 1,30, IC a 95 % = 1,15-1,46) et de cancer de
I’estomac (RR = 1,34, IC a 95 % = 1,14-1,57). Dans le cas du cancer du poumon, I’association
est demeurée importante apres I’exclusion d’une étude qui peut avoir été faussée par I’exposition
a I’arsenic (RR = 1,14, IC a 95 % = 1,04-1,73). L’augmentation du nombre de cancers a d’autres
sieges, notamment le rein et le cerveau, n’était pas significative. Il faut savoir que ces études ne
pouvaient pas tenir compte des facteurs de confusion possibles, dont le tabagisme, les habitudes
alimentaires et I’exposition a certains produits chimiques. Par consequent, les conclusions de ces
études doivent étre interprétées avec prudence.

Des études qui ont examiné la survenue de cancers apres I’exposition de travailleurs dans
des sites industriels a forte présence en plomb ou par des mesures de la plombémie ont fait état
d’associations positives et négatives. Parmi les études qui ont signalé des associations positives,
des effets significatifs ont été observes pour les cancers du poumon, du systéme nerveux central,
du cerveau, du rein, de I’estomac et tous sieges confondus (CIRC, 2006). Des preuves plus fortes
et constantes de causalité ont été présentées pour le cancer du poumon (Sheffet et coll., 1982;
Gerhardsson et coll., 1986; Ades et Kazantzis, 1988; Anttila et coll., 1995; Lundstrém et coll.,
1997; Wong et Harris, 2000; Englyst et coll., 2001), le cancer de I’estomac (Sheffet et coll.,
1982; Gerhardsson et coll., 1986; Wong et Harris, 2000) et les cancers tous sieges confondus
(Jemal et coll., 2002; Lustberg et Silbergeld, 2002; Schober et coll., 2006) que pour d’autres
cancers. Toutefois, les associations établies étaient souvent équivoques et mettaient en cause une
exposition concomitante a d’autres substances chimiques, notamment le chromate de zinc,
I’arsenic, le cadmium ou d’autres cancérogenes potentiels. En outre, I’absence d’information
disponible dans la plupart des études n’a pas permis de bien tenir compte de covariables
additionnelles.

Parmi les études susmentionnées, peu ont démontré un lien étroit entre le risque de cancer
et I’exposition au plomb a des doses présentes dans I’environnement. Schober et coll. (2006) ont
étudié 9 757 membres de la population générale participant a I’étude américaine NHANES et
chez qui une seule mesure de la plombémie a été prise. Tous les groupes d’age étant pris en
compte (> 40 ans), le RR de la mortalité pour tous les types de cancer était de 1,44 (IC 295 % =
1,12-1,86) et de 1,69 (IC a 95 % = 1,14-2,52) pour ceux qui presentaient des plombémies de 5 a
9 ug/dL et des CPS > 10 pg/dL, respectivement, par rapport au groupe de référence
(plombémie < 5 pg/dL). L’étude, une large cohorte, a été ajustée en fonction du sexe, de la
race/l’origine ethnique, de la scolarité et du tabagisme. 1l convient de noter qu’une analyse de la
méme cohorte composée d’adultes agés de 20 ans et plus, au lieu de 40 ans et plus, n’a révelé
aucune association significative entre la mortalité par cancer et la plombémie a des plombémies
inférieures a 10 pg/dL (Menke et coll., 2006). Etant donné que I’étude Schober et coll. (2006) a
examiné un plus grand intervalle de plombémie, et que la mortalité par cancer liée a I’exposition
au plomb est peu probable dans les groupes d’age inférieurs, cette étude a été jugée plus sensible
que I’étude de Menke et coll. (2006). Pourtant, une seule mesure de la plombémie a été prise, et
cette absence de suivi au fil des années réduit notre capacité de déterminer de fagcon concluante
que les cancers sont liés a I’exposition au plomb. Une étude a porté sur le cancer du poumon
apres un suivi a long terme de la plombémie (plombémies cumulatives aprés des mesures
annuelles chez des travailleurs de fonderie) (Englyst et coll., 2001). Méme si un nombre
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important de cas de cancer du poumon a été observé chez les travailleurs exposés au plomb,
I’étude est faussée par une exposition substantielle a I’arsenic.

Bon nombre de ces études ont fait état d’effets négatifs liés au cancer, et I’interprétation
des études associées a un résultat positif était souvent minée par une exposition concomitante a
d’autres substances et par I’omission de tenir compte d’autres facteurs de confusion. Toutefois,
la mortalité par cancer était legérement accrue dans une étude pertinente sur le plan
environnemental qui a évalué la relation dose-réponse et qui a tenu compte d’importants facteurs
de confusion. Comme il est peu probable que toutes les constatations positives aient éte
attribuables a des variables de confusion seulement, les données relatives au cancer chez
I’humain semblent indiquer que I’exposition au plomb est associée a des effets cancérogenes,
surtout lors d’expositions plus intenses, comme en milieu professionnel.

9.1.3 Toxicité pour la reproduction et le développement
9.1.3.1 Effets sur la reproduction

Parmi les effets indésirables de I’exposition au plomb sur la reproduction, mentionnons
les retards de maturation sexuelle chez I’homme et la femme, une augmentation des avortements
spontanés et des naissances prematurées, une réduction du poids a la naissance, ainsi qu’une
diminution de la concentration de spermatozoides.

Des éléments de preuve cohérents existent relativement au retard de la puberté chez les
femmes a la suite d’une exposition au plomb dans I’environnement. Les effets de I’exposition
environnementale au plomb sur la maturation sexuelle ont été étudiés chez 600 Blanches,

805 Afro-Américaines et 781 Mexicano-Ameéricaines ageées de 8 a 18 ans. Des retards importants
dans le developpement des seins et des poils pubiens de méme que dans I’apparition des
premieres régles ont été observés chez les filles afro-américaines a une plombémie moyenne de
3 pg/dL, par rapport a une plombémie de 1 pug/dL. Ces mémes plombémies ont également
retardé le développement des seins et des poils pubiens chez les Mexicano-Américaines, bien
que les filles de race blanche n’aient pas été touchées de facon significative (Selevan et coll.,
2003). Dans une autre étude portant sur la méme population de filles, les plombémies supérieures
a 2,1 po/dL étaient associées a des retards de développement des poils pubiens et d’apparition
des premieres regles, mais pas a des retards de développement des seins (Wu et coll., 2008).

L’ importance de ces retards a augmenté proportionnellement a la hausse des concentrations, et
les deux études ont été ajustées pour tenir compte des effets de confusion importants. Le
développement des seins et des poils pubiens, de méme que I’apparition des premiéres régles a
I’age de 13 ans ont eté considerablement perturbés chez des filles africaines présentant une
plombémie supérieure a 5 pg/dL par rapport a celles dont la plombémie était inférieure a 5 pg/dL
(la plombémie moyenne chez les 1 683 filles participantes était de 4,9 pug/dL) (Naicker et coll.,
2010). Dans une étude de moindre envergure portant sur I’exposition a plusieurs substances
chimiques, notamment le plomb, le mercure, I’hexachlorobenzene et les biphényles polychloreés,
les filles dont la plombémie était supérieure a la médiane, soit 1,2 pg/dL, avaient leurs premiéres
regles 10,5 mois plus tard que celles dont la plombémie se situait sous la médiane (Denham et
coll., 2005). L’augmentation de la plombémie n’était pas associée a un retard de développement
des seins dans une étude urbaine réalisée aupres de 192 filles agées de 9 ans présentant une
plombémie moyenne de 2,4 pg/dL, bien que I’absence d’association puisse étre liée a la taille de
la population de cette étude restreinte (Wolff et coll., 2008).

D’autres données laissent entendre que I’exposition au plomb pourrait étre associée a la
ménopause précoce. Des plombémies plus elevees ont été mesurées chez des femmes
ménopausées par rapport a celles qui avaient encore leurs régles, apres ajustement pour tenir
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compte du renouvellement de la masse osseuse, de I’age et d’autres covariables, a des
concentrations aussi faibles que 1,4-2,1 pg/dL (Mendola et coll., 2013). Dans une étude sur le
plomb osseux, en tant que mesure de I’exposition cumulative au plomb, les concentrations de
plomb dans le tibia dépassant 13 pg/g étaient associées a une diminution de 1,21 an de I’a4ge a la
ménopause. Aucune association n’a été établie pour la teneur en plomb dans la patella ou la
teneur en plomb dans le sang (la plombémie médiane était de 3 pg/dL) (Eum et coll., 2012).
Ensemble, les effets signalés pour la puberté et la ménopause donnent a penser que I’exposition
au plomb peut écourter la durée de vie reproductive de la femme.

Des concentrations accrues de plomb chez les femmes enceintes ont été associées a une
augmentation des avortements spontanés et des naissances prématurées, de méme qu’a une
diminution du poids a la naissance. Toutefois, les données épidémiologiques obtenues pour ces
parametres sont uniformes. Une étude bien menée a porté sur des avortements spontanés chez
668 femmes enceintes ayant participé a I’étude durant leur premier trimestre. Aprés de multiples
ajustements pour tenir compte de covariables, on a constaté que chaque hausse de 5 pug/dL de la
plombémie était associée a un RC de 1,8 pour I’avortement spontané (IC &4 95 % = 1,1-3,1)
(Borja-Aburto et coll., 1999). Dans une autre étude, on a estimé qu’une augmentation de 0,1 %
du ratio de plomb plasma/sang (le plasma contenant la fraction toxicologiquement active du
plomb) était associée a une incidence accrue d’avortement spontané de I’ordre de 12 %
(Lamadrid-Figueroa et coll., 2007). Vigeh et coll. (2010) ont toutefois constaté qu’il n’y avait
aucune différence significative entre les plombémies des femmes qui avaient subi un avortement
spontané et celles des femmes qui poursuivaient leur grossesse (3,51 pg/dL et 3,83 pg/dL,
respectivement). Une hausse de la teneur en plomb dans les os a été associee a une diminution du
poids et de la taille a la naissance (Gonzalez-Cossio et coll., 1997; Hernandez-Avila et coll.,
2002). Une augmentation de la plombémie maternelle au cours des premier et deuxiéme
trimestres de grossesse (moyennes de 7,2 pg/dL et de 6,3 pg/dL, respectivement) était associée a
un accouchement prématuré (Cantonwine et coll., 2010).

Des effets sur la reproduction masculine, notamment la baisse de la fécondité aprés une
exposition paternelle et la diminution de la concentration des spermatozoides, ont également été
signalés, mais généralement a des plombémies plus élevées (> 30 pg/dL) (Alexander et coll.,
1996; Sallmén et coll., 2000; Shiau et coll., 2004). La relation dose-réponse a été examinée dans
les trois études, mais n’a été démontrée que dans deux populations. 1l est a noter que ces études
n’ont pas toujours mesuré les effets de confusion importants ni effectué les ajustements
nécessaires pour en tenir compte. Une étude portant sur I’exposition environnementale a permis
d’examiner la puberté chez 489 garcons de 8 a 9 ans. Des plombémies supérieures a 5 pg/dL ont
été associées a des marqueurs tardifs du développement pubertaire basé sur le stade de maturité
des organes génitaux et du volume des testicules (Hauser et coll., 2008; Williams et coll., 2010).

L’exposition au plomb peut donc nuire au systéme reproducteur masculin et féminin. Une
puberteé tardive chez les femmes semble étre le critére d’effet traduisant la plus grande
sensibilité, des preuves indiquant des effets a des plombémies aussi faibles que 1,2 pg/dL.
Toutefois, la force de cette association est limitée par les rares études qui se sont penchées sur cet
effet. Les deux études ayant mis en évidence un effet significatif ont été menées aupres de la
méme population, et il existe une autre étude a résultat négatif chez les filles vivant en milieu
urbain.

9.1.3.2 Effets sur le développement neurologique

Les effets sur le développement neurologique, ou effets neurodeéveloppementaux, liés a
une diminution de I’intelligence, de I’attention et de la performance sont signalés depuis
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longtemps chez les nourrissons et les enfants exposés au plomb tét dans la vie et méme avant la
naissance. Un nombre considéerable de données mettent en cause de faibles niveaux d’exposition
(plombémie < 10 pg/dL) dans ces effets indésirables. Les effets délétéres de I’exposition au
plomb qui se manifestent chez les enfants en developpement peuvent avoir des répercussions
sanitaires et socioéconomiques permanentes.

Des études epidémiologiques ont associé la plombémie, la teneur en plomb dans les dents
et la dentine et, dans certain cas, la plombémie dans le cordon ombilical et la plombémie
maternelle a des effets neurodéveloppementaux indésirables chez les nourrissons et les enfants,
notamment une diminution de la fonction neuromotrice (Dietrich et coll., 1993b; Wasserman et
coll., 2000; Ris et coll., 2004; Després et coll., 2005; Fraser et coll., 2006; Boucher et coll.,
2012), de mauvais résultats scolaires et des difficultés de lecture et de calcul (Needleman et
Gatsonis, 1990; Fergusson et coll., 1997; Lanphear et coll., 2000; Al-Saleh et coll., 2001; Wang
et coll., 2002; Miranda et coll., 2007; Chandramouli et coll., 2009; Huang et coll., 2012), un
comportement anormal (Fergusson et coll., 1993; Bellinger et coll., 1994a; Needleman et coll.,
1996; Dietrich et coll., 2001; Parajuli et coll., 2013, 2014), une diminution de I’attention ou des
fonctions exécutives (Bellinger et coll., 1994b; Canfield et coll. 2003b; Chiodo et coll., 2004,
2007; Braun et coll., 2006; Nigg et coll., 2008; Wang et coll., 2008; Bouchard et coll., 2009;
Froehlich et coll., 2009; Ha et coll., 2009; Cho et coll., 2010; Kim et coll., 2010; Nicolescu et
coll., 2010) de méme que des déficiences de la fonction visuelle et de la fonction auditive
(Schwartz et Otto, 1991; Dietrich et coll., 1992; Fox et coll., 1997; Osman et coll., 1999;
Rothenberg et coll., 2002; Canfield et coll., 2004; Fox et coll., 2008). Dans la plupart des cas, ces
associations ont été signalées a des plombémies inférieures a 10 pg/dL apres ajustement pour
tenir compte des effets de confusion (Osman et coll., 1999; Lanphear et coll., 2000, 2005;
Canfield et coll., 2003a; Chiodo et coll., 2004, 2007; Despres et coll., 2005; Fraser et coll., 2006;
Teéllez-Rojo et coll., 2006; Miranda et coll., 2007; Chandramouli et coll., 2009).

Des données probantes semblent indiquer qu’un lien existe entre I’exposition au plomb et
des changements de comportement liés a I’attention, comme le trouble d’hyperactivité avec
déficit de I’attention (THADA), dans des études menées aupres d’enfants agés de 3 a 18 ans, a
des plombémies inférieures a 5 pug/dL (Chiodo et coll., 2004, 2007; Braun et coll., 2006; Nigg et
coll., 2008, 2010; Wang et coll., 2008; Froehlich et coll., 2009; Ha et coll., 2009; Cho et coll.,
2010; Kim et coll., 2010; Boucher et coll., 2012). Selon une méta-analyse, il existe une
association modeste mais significative entre I’exposition au plomb, mesurée par les
concentrations de plomb dans le sang, les dents et les cheveux, et les symptémes du THADA,
dont I’inattention et I’hyperactivité/impulsivite (Goodlad et coll., 2013). Au terme d’une étude
sur la prévalence du THADA menée chez 4 704 enfants agés de 4 a 15 ans, Braun et coll. (2006)
ont déterminé que les plombémies exceédant 2 pg/dL etaient corrélées a un risque 4,1 fois plus
éleve de THADA (IC a 95 % = 1,2-14,0), avec une association qui est demeurée importante
lorsque les plombémies utilisées pour I’analyse étaient restreintes a moins de 5 pg/dL. Dans la
méme cohorte d’enfants, mais uniquement ceux agés entre 8 et 15 ans, les plombémies
supérieures a 1,3 pg/dL étaient associées a un risque 2,3 fois plus élevé de THADA (IC a 95 % =
1,5-3,8) (Froehlich et coll., 2009). Une association entre la plombémie et le THADA (de type
mixte, mais pas de type inattentif prédominant) a été etabli chez 236 enfants agés de 6 a 17 ans
qui affichaient de trés faibles plombémies (plombémie maximale de 2,2 pg/dL) apres le contréle
des effets de confusion (Nigg et coll., 2010). Une étude de cohorte a démontré qu’une hausse de
la plombémie de 1 pg/dL chez des enfants agés de 3 a 5 ans (plombémie moyenne = 6,4 ug/dL)
entrainait une augmentation du score de comportement déclaré par les enseignants de 0,32 pour
la réactivité émotionnelle (IC a 95 % = 0,058-0,587), de 0,25 pour les problemes d’anxiété (IC a
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95 % = 0,016-0,500) et de 0,30 pour les troubles envahissants du développement (IC a 95 % =
0,046-0,560) (Liu et coll., 2014). 1l est possible que les effets sur I’attention puissent étre la
cause sous-jacente des effets du plomb sur le quotient intellectuel (QI). Des études longitudinales
supplémentaires seront utiles pour déeterminer les effets réels du plomb sur I’attention.

La performance aux tests psychométriques d’intelligence (c.-a-d. les tests de QI) est de
loin le critére d’effet neurodéveloppemental le plus documenté et qui presente le poids de la
preuve le plus important en ce qui concerne les effets a des niveaux d’exposition faibles. La
baisse du QI est nettement associée a des limitations sur le plan de la réussite scolaire et des
perspectives d’emploi; le QI peut donc étre utilisé comme substitut pour les nombreuses autres
conséquences neurologiques indésirables au-dela des répercussions immédiates d’une
performance réduite sur les tests d’intelligence. Des études portant sur 12 cohortes ont permis
d’examiner les effets de la plombémie sur le QI des enfants apres la prise de multiples mesures
de la plombémie, de la naissance jusqu’au moment de I’évaluation. Les données tirées de quatre
de ces cohortes fournissent les preuves solides d’une baisse du QI a la suite d’une exposition
précoce au plomb, méme si ces preuves concernent en général des personnes trés exposées ou
des enfants ayant été exposes a des concentrations élevées et faibles de plomb tout au long de
leur vie (Baghurst et coll., 1992; Tong et coll., 1996; Factor-Litvak et coll., 1999; Wasserman et
coll., 2000; Canfield et coll., 2003a; Chen et coll., 2005; Jusko et coll., 2008). Toutefois, dans
une de ces cohortes, on a clairement démontré la présence d’effets a des plombémies inférieures
a 10 pg/dL. Dans une étude réalisée aupres de 172 enfants, pour la plupart afro-américains, la
plombémie concomitante, la plombémie moyenne a vie, la plombémie moyenne durant la petite
enfance et la plombémie maximale étaient liées de pres a une diminution des scores de QI apres
ajustement pour tenir compte des effets de confusion et elles sont demeurées importantes lorsque
la population était limitée aux personnes dont la plombémie maximale n’avait jamais dépassé
10 pg/dL (Canfield et coll., 2003a). Dans la méme cohorte, des impacts indésirables sur le QI ont
été mesurés a la plombémie maximale, soit 2,1 pg/dL (Jusko et coll., 2008). Six des autres
cohortes ont étayé I’association entre la plombémie et la baisse du QI chez les enfants, sans
atteindre la signification statistique (Bellinger et coll., 1992; Dietrich et coll., 1993a; Shen et
coll., 1998; Schnaas et coll., 2000; Gomaa et coll., 2002; Ris et coll., 2004; Téllez-Rojo et coll.,
2006), tandis que seulement deux cohortes n’ont montré aucune association (Ernhart et coll.,
1987, 1989; Cooney et coll., 1989a, 1989b). Néanmoins, I’ensemble des données probantes
confirmant des effets sur une diminution du QI s’avere solide lorsqu’on tient compte de la
persistance de I’effet durant I’enfance et le début de I’age adulte. Méme si une étude a confirmé
que I’exposition au plomb durant I’enfance entrainait des scores de QI inférieurs chez les adultes
de 28 a 30 ans (Mazumdar et coll., 2011), des études longitudinales ultérieures qui se prolongent
a I’age adulte seraient nécessaires pour conclure de fagon catégorique qu’une baisse du QI
subsiste au cours de la vie.

Dans I’ensemble, quatre méta-analyses ont permis d’étudier la relation entre les
plombémies avant et apres la naissance et la performance aux tests psychométriques au moyen
des données provenant des études longitudinales susmentionneées et d’autres études transversales
(Needleman et Gatsonis, 1990; Thacker et coll., 1992; Pocock et coll., 1994; Schwartz, 1994a).
Ces méta-analyses concluent a I’unanimité que les données épidemiologiques penchent en faveur
d’un lien entre une augmentation de la plombémie et une baisse du QI. Une étude en particulier a
examiné les effets de I’exposition au plomb sur la baisse du QI a I’aide de données longitudinales
exclusivement (Lanphear et coll., 2005). L’ensemble de données regroupées comprenait
1 333 sujets de différents horizons, soit quatre cohortes d’ Americains — Boston (Massachusetts)
(Bellinger et coll., 1992), Cincinnati et Cleveland (Ohio) (Ernhart et coll., 1989; Dietrich et coll.,
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1993a) et Rochester (New York) (Canfield et coll., 2003a) —, ainsi que trois autres cohortes de
Mexico (Mexique) (Schnaas et coll., 2000), de Port Pirie (Australie) (Baghurst et coll., 1992) et
du Kosovo (Yougoslavie) (Wasserman et coll., 2000). Dans toutes les études, on a mesuré le QI
a I’aide de la méme méthode (c.-a-d. les échelles d’intelligence de Wechsler pour enfants), et on
disposait de données sur les mémes covariables (c.-a-d. QI et état matrimonial de la mere,
consommation d’alcool et de tabac durant la grossesse, qualité de I’environnement familial
mesurée par les résultats a I’entrevue HOME [Home Observation for Measurement of the
Environment], sexe, rang de naissance et poids du sujet a la naissance). Les données américaines
disposaient de renseignements sur I’origine ethnique; toutefois, le statut socioéconomique, I’état
nutritionnel et le QI du pére n’ont pas évalués. L’analyse portait sur des enfants presentant des
plombémies inférieures & 10 pg/dL (chez environ 18 % des enfants, les plombémies n’ont jamais
dépassé 10 pg/dL) et sur diverses mesures de la plombémie, notamment la plombémie
concomitante (plombémie mesurée le plus prés possible dans le temps de I’administration des
tests de QI, médiane = 9,7 pg/dL), la plombémie maximale (médiane = 12,7 pg/dL), la
plombémie moyenne a vie (moyenne de 6 mois a la plombémie concomitante, mediane =

12,4 pg/dL) et la plombémie durant la petite enfance (plombémie moyenne chez les enfants agés
de 6 a 24 mois, médiane = 12,7 pug/dL). Globalement, la plombémie concomitante était la plus
fortement associée a une baisse du QI, et la gravité de I’effet a augmenté plus fortement a de
faibles plombémies qu’a des plombémies élevées. Des hausses de la plombémie de 2,4 a

10 pg/dL et de 10 a 20 pg/dL se sont traduites par des baisses de 3,9 (IC a 95 % = 2,4-5,3) et de
1,9 (IC a 95 % = 1,2-2,6) points au test de QlI, respectivement (entre 20 et 30 pg/dL, les
changements de QI n’étaient pas significatifs). De plus, le QI était nettement plus touché par une
augmentation de la plombémie chez les enfants présentant des plombémies maximales

< 7,5 pg/dL que chez ceux présentant des plombémies maximales > 7,5 pg/dL, ce qui indique
que la relation dose-réponse pour I’exposition au plomb est probablement plus sensible a de
faibles doses et confirme que les effets sur le QI peuvent survenir a de tres faibles plombémies.
L’ Autorité européenne de sécurité des aliments (EFSA) et le Comité mixte FAO/OMS d’experts
des additifs alimentaires (JECFA) ont utilisé les donnees de Lanphear et coll. (2005) pour établir
des doses de référence (BMD) correspondant & un changement de 1 % de la réponse (BMDy,),
soit 1,2 et 0,8 pg/dL, respectivement (JECFA, 2011; EFSA, 2013). Crump et coll. (2012) ont
procedé a une réévaluation statistique des données. Méme si les auteurs ont observé des
problemes possibles liés a certaines des hypothéses principales et a de petites erreurs, la nouvelle
analyse confirme la validité des conclusions avancées par Lanphear et coll. (2005).

Des éléments de preuve montrent également un lien entre I’exposition au plomb in utero,
mesurée par la plombémie de la mére ou la plombémie du cordon ombilical, et des effets sur le
développement neurologique des enfants, méme si ces associations ne sont pas aussi fortes que
les éléments de preuve mesurés pour les plombémies postnatales. Des plombémies de la mére et
des plombémies du cordon ombilical inférieures a 5 pg/dL ont été toutes deux associées a des
effets indésirables sur I’intelligence, la mémoire et les fonctions cognitives chez les nourrissons
agés de 7 a 36 mois (Emory et coll., 2003; Jedrychowski et coll., 2009; Parajuli et coll., 2013).
Toutefois, des associations négatives ont été signalées dans bon nombre des études ayant
examiné les plombémies maternelles inférieures a 10 pg/dL (Baghurst et coll., 1992; Bellinger et
coll., 1992; Dietrich et coll., 1993b; Parajuli et coll., 2014). Selon une étude, une plombémie
maternelle moyenne de 7,8 pg/dL entre 28 et 36 semaines de grossesse était associée a une
baisse de la performance aux tests de QI chez les enfants de 6 a 10 ans (Schnaas et coll., 2006).
La force de I’association est toutefois limitée par des plombémies moyennes postnatales qui
dépassaient 10 pg/dL chez les enfants. Méme si certaines données laissent croire que le feetus en
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développement n’est peut-étre pas touché a de trés faibles doses auxquelles des effets ont été
observés chez des enfants, rien ne permet de déterminer que le feetus est moins sensible aux
effets du plomb que I’enfant en développement.

Ainsi, des plombémies aussi faibles que 0,8 pg/dL ont été associées a des effets
neurodéveloppementaux indésirables chez les enfants. Ces effets sont surtout liés a une baisse de
I’intelligence, et peuvent également comprendre des changements dans I’attention et le
comportement. Méme si les données disponibles qui permettent d’évaluer la réversibilité de ces
effets sont insuffisantes, certaines études semblent indiquer la possibilité de changements
permanents dans le cerveau des adultes exposés au plomb durant la petite enfance et I’enfance
(Yuan et coll., 2006; Cecil et coll., 2008, 2011; Brubaker et coll., 2009). La plupart des études
qui se sont penchées sur les effets des plombémies inférieures a 5 pug/dL sur le QI des enfants ne
permettent pas d’établir un seuil sous lequel le plomb ne provoque pas d’effets indésirables. Il
faut savoir qu’une étude ayant examiné les effets sur le QI aupres du plus grand nombre
d’enfants présentant une plombémie inférieure a 5 pg/dL n’a relevé aucune relation inverse
significative entre plombémie et QI a des concentrations inférieures a 5 pg/dL, et n’a fait état
d’un effet significatif sur le QI qu’a une concentration de 5 a 10 pg/dL, en utilisant comme
groupe de référence des enfants présentant des plombémies de 1 a 2 pg/dL (Surkan et coll.,
2007). Toutefois, si on tient compte de toutes les études disponibles, le poids de la preuve
suggere que la plombémie considérée comme ne causant pas de préjudice est inconnue.

Des variations relativement faibles du QI peuvent entrainer des répercussions notables
sur la santé de la population. On estime qu’une baisse de 1 % du QI de la population (ce qui
correspond a une perte d’un point de QI) est associée a un risque supplémentaire de léger retard
mental chez une personne sur 250 (Healey et coll., 2010). Par conséquent, tout changement,
méme minime, du QI dans la population doit étre considéré comme un important effet
indésirable pour la santé lié au plomb.

9.2  Effets chez les animaux de laboratoire
9.2.1 Toxicité aigué

On dispose de tres peu d’information sur la toxicité aigué du plomb chez I’animal. Les
doses orales les plus faibles de plomb capables de causer la mort et qui ont été signalées étaient
de 191 a 1 366 mg/kg de poids corporel chez le chien, de 313 a 20 500 mg/kg de poids corporel
chez le cobaye et de 160 mg/kg de poids corporel chez le pigeon (Sax et Lewis, 1989; ATSDR,
1999). La dose la plus faible administrée par injection intrapéritonéale et qui aurait provoqué la
mort chez le rat est de 1 000 mg/kg de poids corporel (Sax et Lewis, 1989).

9.2.2 Exposition de courte durée
9.2.2.1 Effets neurologiques

Les effets neurologiques de I’exposition au plomb ont été abordés dans quelques études
sur le singe et le rat. 1l s’est avéré que des singes adultes présentaient des déficiences
neurologiques liées a I’apprentissage spatial et des déficits de la mémoire a court terme lorsqu’ils
étaient exposés des la naissance a I’acétate de plomb & des doses de 50 et de 100 ug/kg de poids
corporel par jour (Rice et Karpinski, 1988). Il en est résulté des plombémies a I’état d’équilibre
de 11 et de 13 pg/dL & 50 et 100 pg/kg de poids corporel par jour, respectivement (les animaux
non exposeés présentaient une plombémie de 3 ug/dL). Une série de tests supplémentaires ont été
menés sur des singes exposés par voie orale a un véhicule ou a I’acétate de plomb a raison de
2,1 mg/kg de poids corporel par jour, 5 jours par semaine, selon trois scénarios d’exposition :
exposition a une dose de plomb dés la naissance; exposition a une dose de plomb de la naissance
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jusqu’a I’age de 400 jours, suivie d’une exposition a un véhicule; et exposition a une dose de
véhicule de la naissance jusqu’a I’age de 300 jours, suivie d’une exposition au plomb (Rice,
1990, 1992b, 1992c; Rice et Gilbert, 1990a, 1990b). Les animaux ont présenté des plombémies
se situant entre 19 et 26 ug/dL durant la période d’exposition et jusqu’a 32 a 36 pg/dL lorsque le
traitement était administré en plus d’une préparation pour nourrissons (les plombémies des
témoins variaient entre 3 et 6 ug/dL). Divers tests neurocomportementaux portant sur la
discrimination spatiale et non spatiale, de méme que des épreuves a intervalles fixes au cours
desquelles I’obtention d’une récompense pour une réponse est retardée pendant une période de
temps précise ont été menés chez les animaux agés de 6 a 9 ans. En grande partie, les tests se
sont avéres significatifs pour tous les scénarios d’exposition (Rice, 1990, 1992b; Rice et Gilbert,
1990a), a I’exception d’un test de discrimination non spatiale au cours duquel aucun effet n’a été
observé lorsque I’exposition survenait dans la petite enfance seulement (Rice et Gilbert, 1990b).
Ces résultats portent a croire que les expositions qui surviennent exclusivement a I’age adulte ou
durant la petite enfance suffisent a produire des effets neurocomportementaux indésirables
persistants chez les primates non humains. Des marqueurs de la maladie d’ Alzheimer,
notamment la modification de I’expression des genes liés a la maladie (protéine précurseur
amyloide [APP], enzyme de clivage du site béta de I’ APP et facteur de transcription Spl
[protéine de spécificité 1]) et la production accrue de protéines et de plaques béta-amyloides dans
le cortex d’association frontal, ont été observés chez les mémes animaux exposés de la naissance
jusqu’a I’age de 400 jours et analysés a I’age de 23 ans (plombemie = 19 a 26 ug/dL) (Wu et
coll., 2008). Ces données laissent entendre que I’exposition en début de vie peut entrainer des
effets neurologiques latents a I’age adulte.

Des effets neurocomportementaux indésirables de I’exposition au plomb ont également
été observés chez le rat. Des rats agés de 21 jours, de 8 mois et de 16 mois, qui représentent des
animaux jeunes, adultes et agés, respectivement, ont été exposés a 0, a 2 ou a 10 mg d’acétate de
plomb par jour dans de I’eau a boire (Cory-Slechta et Pokora, 1991; Cory-Slechta et coll., 1991).
Les plombémies étaient relativement constantes a 3, 6 et 9 mois et similaires chez tous les
animaux en ce qui concerne les doses d’acétate de plomb de 2 mg/jour (plombémie se situant
entre 10,8 et 18,3 ng/dL) et de 10 mg/jour (plombémie se situant entre 22,6 et 45,2 pg/dL). Les
animaux jeunes et ages ont présenté une hausse du taux de réponse, tandis que les rats adultes ont
montré une diminution du taux de réponse a I’épreuve comportementale a intervalles fixes
(Cory-Slechta et Pokora, 1991). Cependant, on a en fait démontré que les taches d’alternance
spatiale différée s’amélioraient chez les rats jeunes et agés exposés au plomb, mais que les effets
observés chez les adultes n’étaient pas significatifs (Cory-Slechta et coll., 1991). Dans une autre
étude, les niveaux d’expression génique de I’ APP-béta, un marqueur de I’évolution de la maladie
d’Alzheimer, ont fait I’objet d’un suivi tout au long de la vie des rats exposés a I’acétate de
plomb uniquement durant la petite enfance (plombémie moyenne de 46,43 ug/dL durant
I’exposition et réduite aux concentrations de référence par la suite). Il a été établi que
I’expression s’était accrue 20 mois apres la fin de I’exposition, ce qui donne a penser que les
effets observés plus tard a I’age adulte peuvent étre liés a une exposition antérieure (Basha et
coll., 2005).

Il'y a donc suffisamment de preuves chez les animaux de laboratoire indiquant que
I’exposition au plomb cause des effets neurologiques indésirables. Des effets nocifs a I’age
adulte ont été observés chez des animaux matures exposés, de méme que chez des animaux plus
agés exposeés durant la petite enfance aprés une période de latence considérable. Aucune de ces
études n’a abordé la neurotoxicité du plomb a des plombémies inférieures a 10 ug/dL et, de ce
fait, on ignore si ces effets demeurent a des expositions plus faibles.
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9.2.2.2 Effets cardiovasculaires

Chez les animaux de laboratoire, il existe des preuves solides et cohérentes que
I’exposition chronique et subchronique au plomb entraine une augmentation soutenue de la
pression artérielle, méme a des doses observées dans I’environnement. Ces effets ont été
observés chez plusieurs especes, notamment le rat, le chien, et le pigeon (Staessen et coll.,
1994b). Des données anciennes publiées dans ce domaine ont fait I’objet de critiques en raison
de problémes méthodologiques, notamment le fait que le stress peut faire augmenter la pression
artérielle des animaux, de méme que I’utilisation de modéles animaux génétiquement sensibles.
Toutefois, ces problémes ont été abordés dans le cadre d’études de toxicité subchronique plus
récentes menées chez les rats au cours desquelles on a observeé des élévations statistiquement
significatives de la pression artérielle a des plombémies inférieures a 20 pg/dL (Khalil-Manesh et
coll., 1994; Gonick et coll., 1997; Vaziri et coll., 1997, 19993, 1999b; Ding et coll., 1998, 2001,
Attri et coll., 2003; Fiorim et coll., 2011; Silveira et coll., 2014).

Des études ont fait état d’une hausse de la pression artérielle chez le rat a de tres faibles
plombémies (< 5 pg/dL). Attri et coll. (2003) ont étudié des rats a qui on a administré de
I’acétate de plomb & une concentration de 100 mg/L d’eau (par voie orale a I’aide d’une
seringue) pendant trois mois. Des plombémies moyennes de 2,4 pg/dL et de 4,1 ug/dL mesurées
apres 2 et 3 mois d’exposition, respectivement, ont été associées a une augmentation importante
de la pression artérielle systolique, et les rats ont manifesté des signes de stress oxydatif evident.
Dans une autre étude portant sur des rats exposés a des solutions d’acétate de plomb a 0,01 %,
0,05 %, 0,1 %, 0,5 %, 1 % et 2 % dans de I’eau a boire, en paralléle avec des témoins, pendant
60 jours, on a observé des effets sur la pression artérielle systolique et diastolique au niveau
d’exposition le plus faible (qui correspond a une plombémie de 2,15 pg/dL), et ces effets ont
augmenté en fonction de la dose (Tsao et coll., 2000). Ding et coll. (1998) ont montré que
I’exposition de rats a de I’eau potable contenant 0,01 % d’acétate de plomb pendant 12 semaines
a entrainé une augmentation importante de la pression artérielle a la semaine 8, augmentation qui
s’est poursuivie jusqu’a la fin de la période d’exposition, a la semaine 12. L interruption de
I’exposition pendant deux autres semaines s’est traduite par une élévation soutenue de la
pression artérielle. La plombémie moyenne, mesurée a 14 semaines, était de 3,2 ug/dL chez les
animaux traites.

Une hausse de la pression artérielle induite par le plomb est donc fortement étayée par les
modeles expérimentaux animaux a des plombémies inférieures a 5 pg/dL.

9.2.2.3 Effets rénaux

Des études réalisées sur des animaux de laboratoire dont la plombémie dépasse 45 pg/dL
ont signalé une diminution du débit de filtration glomérulaire, une augmentation de la
concentration de la créatinine sérique, une augmentation du poids des reins, de méme qu’une
altération de I’histopathologie rénale (Khalil-Manesh, 1992a, 1992b). Par contre, peu d’études
ont examiné les effets sur la fonction rénale des expositions au plomb comparables a ce qu’on
retrouve dans I’environnement.

Des rats a qui on a administré de I’acétate de plomb a une concentration de 150 mg/L
d’eau potable pendant 16 semaines (la plombémie a 16 semaines était de 26,4 pg/dL et une
chirurgie du rein restant a été pratiquée a la quatrieme semaine) ont développé des lésions
microvasculaires et tubulaires et présenté une diminution de la clairance de la créatinine (Roncal,
2007). Dans une autre étude portant sur les rats, I’administration d’acétate de plomb a une
concentration de 100 mg/L d’eau potable pendant 12 mois a entrainé une atrophie tubulaire et
une fibrose interstitielle modérées (Khalil-Manesh et coll., 1993). La plombémie moyenne la
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plus élevée observée au cours de I’étude était de 29,4 pg/dL; elle a été observée 3 mois apres
I’exposition (la plombémie moyenne se situait un peu au-dessus de 20 ug/dL aprés 12 mois).

9.2.3 Exposition de longue durée et cancérogénicité

Les études sur les animaux de laboratoire faisant appel a diverses espéces et voies
d’exposition démontrent de fagcon constante que I’exposition au plomb inorganique est associee a
la formation de tumeurs et de cancers, méme s’il n’y a pas suffisamment de données pour
évaluer la cancérogenicité du plomb inorganique (CIRC, 2006). En ce qui concerne les formes
inorganiques du plomb (p. ex. acétate de plomb, sous-acétate de plomb, chromate de plomb,
phosphate de plomb), certaines données probantes font état de cancers du poumon, des glandes
surrénales, des testicules, de la prostate et du cerveau (CIRC, 2006). Toutefois, le siege le plus
sensible et pour lequel I’association entre I’exposition au plomb et la cancérogenése est la plus
étroite et la plus constante est sans aucun doute le rein.

De nombreuses études effectuéees sur la souris et le rat ont révéleé que le plomb était
associé a une incidence accrue de lésions rénales prolifératives, d’adénomes ou de carcinomes a
la suite d’une exposition par voie orale. Cela comprend des études sur I’acétate de plomb
(Boyland et coll., 1962; Zawirska, 1968, 1981; Azar et coll., 1972; Zawirska et Medras, 1972,
Waszynski, 1977; Fears et coll., 1989; Waalkes et coll., 1995, 2004) et le sous-acétate de plomb
(van Esch et coll., 1962; Mao et Molnar, 1967; van Esch et Kroes, 1969; Oyasu et coll., 1970; Ito
et coll., 1971; Ito, 1973; Kasprzak et coll., 1985) a des concentrations aussi faibles que 0,05 %
dans I’alimentation pour I’acétate de plomb et de 0,1% dans I’eau pour le sous-acétate de plomb.
L’injection (intramusculaire, sous-cutanée et intrapéritonéale) de chromate de plomb et de
phosphate de plomb chez le rat a également induit des tumeurs rénales lorsque des doses totales
excédant 70 mg de chromate de plomb et 120 mg de phosphate de plomb avaient éte
administrées (Zollinger, 1953; Tonz, 1957; Bal6 et coll., 1965; Roe et coll., 1965; Furst et coll.,
1976).

Les quelques études ayant permis d’examiner plusieurs niveaux d’exposition ont dégagé
des tendances dose-réponse quant aux lésions rénales prolifératives. Waalkes et coll. (2004) ont
examiné I’histopathologie du rein chez des souris males exposées a I’acétate de plomb a des
concentrations de 0, de 1 000, de 2 000 et de 4 000 mg/L dans I’eau potable (ce qui correspond a
environ 0, 200, 400 et 800 mg/kg de poids corporel par jour). Les expositions ont eu lieu a I’age
de 8 semaines et se sont poursuivies jusqu’a I’age de 122 semaines. On a établi les incidences de
Iésions rénales prolifératives chez les souris méles adultes, y compris les tumeurs et I”’hyperplasie
des tubules rénaux atypiques, a 0 % pour le groupe témoin, et a 4 %, a 12 % et a 21 % pour les
groupes de traitement ayant recu une dose de 1 000, de 2 000 et de 4 000 mg/L, respectivement.
La signification statistique a été atteinte seulement dans le groupe ayant recu la dose de
4 000 mg/L. Des souris males double knock-out pour les métallothionéines I/11 ont également été
testées a I’aide du méme schema d’exposition. Les lésions rénales prolifératives etaient plus
courantes et plus graves chez ces souris (0 % pour le groupe témoin, 40 %, 52 % et 60 % pour
les groupes ayant recu une dose de 1 000, de 2 000 et de 4 000 mg/L, respectivement). Selon une
autre étude menée sur des souris, I’exposition des souris méres a I’acétate de plomb a des
concentrations de 0, de 500, de 750 et de 1 000 mg/L dans I’eau potable (ce qui correspond a
environ 0, 100, 150 et 200 mg/kg de poids corporel par jour) a compter du 12° jour de gestation
et jusqu’a 4 semaines apres la naissance pendant la lactation a entrainé une incidence accrue de
Iésions rénales prolifératives chez les petits &gés de 112 semaines. Chez les males, les
augmentations étaient de 4 % pour le groupe témoin, et de 16 %, de 24 % et de 48 % pour les
groupes de traitement ayant recu une dose de 500, de 750 et de 1 000 mg/L, respectivement
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(chez les femelles, les augmentations étaient de 0 %, de 0 %, de 4 % et de 16 % pour les mémes
groupes). Les tumeurs rénales observées sont apparues en I’absence de néphropathie chronique
importante induite par le plomb, ce qui semble indiquer que les lésions rénales chroniques ne
sont peut-étre pas la cause du développement des tumeurs (Waalkes et coll., 1995).

Il existe donc dans les modeles d’animaux de laboratoire des données qui appuient la
tumorigeneése et la cancérogenese du rein induites par le plomb inorganique. Les données
recueillies chez les souris suggerent également que I’exposition in utero et en début de vie peut
causer des cancers du rein a I’age adulte. Des données supplémentaires semblent indiquer que le
cancer induit par le plomb peut se déclarer a d’autres sieges, méme si le critere d’effet le plus
sensible et le plus constant est, de loin, le cancer du rein. Bien qu’aucune de ces études ne
respecte les lignes directrices strictes recommandées pour les essais biologiques sur le cancer
chronique chez les rongeurs (deux espéces, deux sexes, trois groupes de traitement plus un
groupe témoin et un minimum de 50 animaux par groupe de traitement) (U.S. Department of
Health and Human Services, 2006), les études de Waalkes et coll. (1995, 2004) fournissent la
preuve adéquate que la tumorigenese survient chez les souris aprés une exposition au plomb et
que I’incidence augmente proportionnellement a la dose.

9.2.4 Geénotoxicité

Il existe suffisamment de données attestant que le plomb inorganique cause des
dommages a I’acide désoxyribonucléique (ADN), mais on ne sait pas au juste si ces dommages
sont la conseéquence de la génotoxicité directe ou indirecte ou qu’ils sont peut-étre liés a des
modifications des processus de réparation de I’ADN. La génotoxicité et la mutagénicité du
plomb ont été examinées en profondeur par le Centre international de recherche sur le cancer
(CIRC) (2006) et sont brievement décrites plus loin.

9.2.4.1 Résultats in vitro

La génotoxicité et la mutagénicité de plusieurs composés de plomb ont été évaluées dans
divers systéemes d’essai in vitro.

Lors d’essais sur des bactéries, la mutagénicité n’a été observée qu’apres un traitement
par le chromate de plomb et le bromure de plomb, et il est difficile de dire si le composé plombé
de la substance est méme intervenu dans I’induction de mutations (Nestmann et coll., 1979;
Maslat et Haas, 1989). Toutefois, la plupart des tests effectués sur les lignées cellulaires de
mammiferes a révélé que divers composes de plomb (acétate de plomb, bromure de plomb,
chlorure de plomb, nitrate de plomb et sulfure de plomb) avaient en effet induit des mutations
génétiques, méme si les concentrations auxquelles la mutagénicité s’est produite variaient
considérablement selon les différents types de cellules et les différentes approches
expérimentales utilisées (Zelikoff et coll., 1988; Roy et Rossman, 1992; Yang et coll., 1996;
Ariza et coll., 1998; Ariza et Williams, 1999).

L’acétate de plomb, le chromate de plomb et le nitrate de plomb ont été mis a I’essai en
vue de déterminer leur capacité d’induire des ruptures de brins d’ADN. Ces essais réalisés sur
diverses cellules traitées dérivees des humains et des animaux de laboratoire ont donné des
résultats invariablement positifs (Robison et coll., 1984; Hartwig et coll., 1990; Roy et Rossman,
1992; Xu et coll., 1992; Robbiano et coll., 1999; Wozniak et Blasiak, 2003). Des micronoyaux se
sont formés a la suite d’un traitement de cellules de mammiféres provenant de hamsters chinois
(cellules ovariennes et fibroblastes) par I’acétate de plomb, le chlorure de plomb et le nitrate de
plomb, généralement a des concentrations plus faibles par rapport aux ruptures de brins d’ADN
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(Lin et coll., 1994; Thier et coll., 2003). Les résultats des échanges de chromatides sceurs et des
aberrations chromosomiques, toutefois, étaient beaucoup plus variés (CIRC, 2006).

9.2.4.2 Résultats in vivo

Nous disposons de données sur la génotoxicité in vivo provenant d’études réalisees chez
I’humain et les animaux de laboratoire. Les constatations découlant des études de génotoxicité
chez les animaux étaient diverses et variaient considérablement selon le composeé de plomb
étudié, la voie d’exposition, la dose et le critére d’effet toxicologique. Dans une étude
multigénérationnelle au cours de laquelle on a fait boire a des souris de I’eau contenant de
I’acétate de plomb a une concentration de 1 ug/mL, des dommages importants a I’ADN des
lymphocytes ont été signalés dans les deuxieme et troisieme générations, ce qui suppose un effet
cumulatif de I’exposition d’une génération a I’autre (Yuan et Tang, 2001). Le dommage a I’ADN
et I’induction de micronoyaux ont été observes dans les reins des rats exposés a trois doses orales
successives d’acétate de plomb, a raison de 78 mg/kg de poids corporel (Robbiano et coll.,
1999). On a également signalé une induction de micronoyaux dans la moelle osseuse et les
leucocytes a la suite de I’administration de fortes doses d’acétate de plomb par voie orale et par
injection intrapéritonéale (Muro et Goyer, 1969; Deknudt et Gerber, 1979; Tachi et coll., 1985).
Des études portant sur I’exposition de souris au nitrate de plomb par injection intraveineuse ou
intrapéritonéale ont permis d’observer des échanges de chromatides sceurs dans la moelle
osseuse de méme que des aberrations chromosomiques et de I’aneuploidie dans la moelle
osseuse maternelle et les cellules hepatiques feetales a des doses aussi faibles que 10 mg/kg de
poids corporel (Nayak et coll., 1989; Dhir et coll., 1993). Aucune des études n’a tenu compte de
la plombémie de ces animaux.

Les résultats des études de génotoxicité in vivo ayant trait aux expositions d’étres
humains étaient majoritairement positifs. Il est toutefois difficile de tirer des conclusions fermes
au sujet des études réalisées chez I’humain en raison de I’exposition simultanée a d’autres
substances chimiques. Les cing études ayant examiné les ruptures de brins d’ADN au moyen du
test des cometes dans les leucocytes de travailleurs exposés au plomb ont produit des résultats
positifs; les plombémies de ces travailleurs se situaient entre 13 et 98,5 pg/dL (Ye et coll., 1999;
De Restrepo et coll., 2000; Fracasso et coll., 2002; Danadevi et coll., 2003; Palus et coll., 2003).
De facon similaire, I’induction de micronoyaux dans les lymphocytes sanguins de travailleurs
exposeés était importante a des plombémies variant de 40 a 61 pg/dL (Vaglenov et coll., 1998,
2001; Hamurcu et coll., 2001; Palus et coll., 2003). Les données relatives aux échanges de
chromatides sceurs et aux aberrations chromosomiques sont elles aussi surtout positives, bien que
dans certaines études, les résultats se sont révélés négatifs (CIRC, 2006). L’absence de
corrélation ne semble pas étre liée a la dose. Aucune génotoxicité significative n’a été signalée
dans les études qui ont examiné des populations soumises a des expositions non liées au travail
(CIRC, 2006).

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

Chez les animaux de laboratoire, le retard de la maturation sexuelle constitue la preuve la
plus solide quant aux effets indésirables sur la reproduction. En outre, des données semblent
indiquer que I’exposition au plomb durant la gestation peut induire des malformations chez les
petits et que I’exposition des males peut perturber le systéme reproducteur.

De nombreuses études montrent que I’exposition au plomb peut retarder la maturation
sexuelle des animaux de laboratoire. Dans une étude, on a examiné I’exposition par voie
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alimentaire de souris femelles a I’acétate de plomb a plusieurs doses variant de 0,02 a 40 mg/kg
(ce qui correspond a des plombémies entre 0,7 et 13,2 pug/dL). L exposition au plomb a
considérablement retardé la puberté chez les souris femelles selon une tendance dose-réponse,
comme le montrent les retards liés a I’age de I’ouverture vaginale, de I’cestrus, de la formation du
bouchon vaginal et de la premiére mise bas. Par rapport au niveau d’exposition de 0,2 mg/kg
(plombémie = 1,9 ug/dL), la dose censée représenter la plombémie de référence type, seuls les
niveaux d’exposition les plus élevés, correspondant & des plombémies de 8,4 et de 13,2 ng/dL,
étaient statistiguement significatifs (lavicoli et coll., 2004). Des constatations tres semblables ont
été faites dans les deuxieme et troisieme générations des mémes souris exposees aux mémes
concentrations pendant toute la durée de la gestation et de la lactation, I’exposition subséquente
de la progéniture femelle par voie alimentaire se faisant aux mémes concentrations. Dans les
deux groupes ayant recu les doses les plus élevees (8,1/12,7 ug/dL et 8,1/12,9 ug/dL dans la
deuxieme génération et la troisieme génération, respectivement), les plombémies étaient
significatives sur le plan statistique pour le niveau d’exposition de 0,2 mg/kg (plombémie = 0,7
ug/dL pour les deuxiéme et troisieme générations). Il semble que I’exposition additionnelle in
utero et en début de vie n’augmente pas le risque de retard de puberté chez les souris exposees
(lavicoli et coll., 2006). Par contre, une puberté tardive de méme qu’une baisse des hormones
liees a la puberté (facteur de croissance 1 analogue a I’insuline, hormone lutéinisante et
cestradiol) ont été observées chez des rates exposées a I’acétate de plomb in utero exclusivement,
de méme que chez des rates exposees durant la gestation/lactation et durant la lactation
seulement (Dearth et coll., 2002).

Plusieurs effets ont en outre été observés chez les males. Barratt et coll. (1989) ont
examiné la concentration et les anomalies des spermatozoides chez des rats ayant recu de
I’acétate de plomb a raison de 0,3 a 300 mg/kg de poids corporel par jour pendant 9 semaines, les
plombémies variant de 2 & 80 pg/dL. Un effet important sur I’anomalie des spermatozoides a été
observé a la dose la plus élevée, qui correspond a une plombémie de 80 pg/dL (Barratt et coll.,
1989). La numération et la motilité des spermatozoides n’ont pas été touchées chez les rats ayant
recu une dose de 5 mg/kg de poids corporel par injection intrapéeritonéale (plombémie =7
ug/dL), méme si des changements dans la structure des spermatides et des cellules de Sertoli
étaient evidents (Murthy et coll., 1995). L’exposition pendant la gestation a également produit
des effets sur le systeme reproducteur masculin, comme le montrent les lésions causées a la
structure des tubes séminiferes, en plus de réduire la prospermatogonie chez les rats males, bien
que des plombémies élevées (17,8 & 31,6 ug/dL) chez les ratons aient pu étre directement
responsables de ces effets (Corpas et coll., 1995).

Il n’existe pas suffisamment de données probantes pour indiquer que le plomb est
tératogene chez les animaux de laboratoire. Des plombémies maternelles aussi faibles que 10
ug/dL chez des rates enceintes ont entrainé une augmentation de malformations externes, et une
fréquence accrue de resorption feetale a eté observée a des plombémies maternelles de 14 ug/dL
et plus (Flora et Tandon, 1987).

Selon des études réalisées sur des animaux de laboratoire, le plomb peut induire des
effets sur la reproduction, en particulier en ce qui concerne la maturation sexuelle des animaux
femelles. Ces effets peuvent se produire a des plombémies inférieures a 2 pg/dL.

9.2.5.2 Effets sur le développement neurologique

Méme si aucun test ne permet d’évaluer le QI des animaux de laboratoire, plusieurs
criteres d’effets neurodéveloppementaux, notamment la capacité d’apprendre des taches précises,
les habiletés de coordination motrice et les changements de comportement, ont été étudiés chez
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plusieurs espéces. La majeure partie des données probantes indique que I’exposition au plomb
par voie orale est associée a des effets neurodéveloppementaux indésirables et que leur gravité
augmente en fonction de la dose administrée. De plus, dans la plupart des cas, la fin de
I’exposition n’était pas associée au retour a un état de santé de santé normal, méme longtemps
apres I’exposition, ce qui suppose que les effets neurodéveloppementaux du plomb sont
permanents et subsistent a I’age adulte. 1l y a toutefois une possibilité que la remobilisation du
plomb stocké dans les os survienne & un moment ultérieur apres la fin de I’exposition et qu’elle
soit associée aux effets observés.

Les preuves les plus probantes des effets neurodéveloppementaux indésirables
proviennent d’études sur les primates non humains. Au moins 17 études se sont penchées sur les
effets neurocomportementaux indésirables de I’exposition au plomb chez les primates non
humains, et une seule d’entre elles a produit des résultats principalement négatifs (Laughlin et
coll., 1999). Les études ayant fait état d’effets indésirables aux doses les plus faibles ont été
réalisées chez des macaques de Buffon exposés par voie orale a de I’acétate de plomb a raison de
0, de 50 et de 100 pg/kg de poids corporel par jour, 5 jours par semaine, des la naissance. Cela a
eu pour résultat des plombémies maximales de 3,5, de 15,4 et de 25,3 pg/dL, avec des
plombémies subséquentes a I’état d’équilibre de 2,9, de 10,9 et de 13,1 pg/dL pour les doses de
0, de 50 et de 100 pg/kg de poids corporel par jour, respectivement. Les singes traités ont
présenté des retards dans I’apprentissage de taches précises a la dose d’exposition la plus faible
(plombémie de 10,9 a 15,9 pg/dL) lors d’une série de tests effectués entre I’age de 3 et 10 ans
(Rice, 1984, 1985; Gilbert et Rice, 1987; Rice et Karpinski, 1988). Chez les singes exposés
continuellement ou durant la petite enfance exclusivement a de I’acétate de plomb a une
concentration de 1,5 mg/kg de poids corporel par jour, des déficiences considérables ont été
observées au cours de certains tests neurocomportementaux dans les deux groupes par rapport
aux groupes témoins, et ce, jusqu’a I’age de 9 ans, la gravité s’étant accrue dans le groupe exposé
continuellement. Ces résultats montrent que I’exposition au plomb en début de vie peut entrainer
des effets neurocomportementaux qui persistent a I’age adulte, méme apres la fin de I’exposition
(Rice, 1990, 1992b). L’ exposition continuelle de singes a de fortes doses de plomb (2 000 pg/kg
par poids corporel par jour, ce qui a donné lieu a une plombémie maximale de 115 pg/dL et une
plombémie a I’état d’équilibre de 33 pg/dL), puis leur évaluation en tant que nourrissons, jeunes
et adultes, ont aussi eu une incidence sur leur performance a une série de tests
neurocomportementaux (Rice, 1992a). Les effets des plombémies inférieures a 10 pg/dL n’ont
pas fait I’objet d’un examen chez les primates non humains.

Il existe un vaste corpus de données probantes sur les effets neurodéveloppementaux
indésirables chez différentes souches de rats. Les expositions au plomb par voie orale avant et
apres la naissance qui entrainent des plombémies aussi faibles que 10 pg/dL ont provoqué une
diminution de la capacité d’apprendre, comme le montre la mauvaise performance lors de
I’apprentissage de taches précises, une diminution de la mémoire, comme I’indique I’évitement
de stress répétés tels que les chocs administrés au pied, et la conduite altérée, notamment les
changements de comportement liés a I’élevage (Cory-Slechta et Thompson, 1979; Cory-Slechta
et coll., 1981, 1983, 1985, 2013; Cory-Slechta, 1986; Chen et coll., 1997, 2001; Gong et Evans,
1997; Morgan et coll., 2000; Stangle et coll., 2007). D’autres éléments de preuve attestent
I’existence d’effets neurocomportementaux modifiés chez de nombreuses autres espéces : déficit
d’apprentissage et de coordination motrice chez les poussins des goélands argentés (Burger et
Gochfeld, 1997, 2005), déficit d’apprentissage chez les agneaux exposés avant la naissance
(Carson et coll., 1974), déficit de I’exploration spatiale chez la progéniture de lapins méales
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exposés (Nelson et coll., 1997) et comportement agressif chez la progéniture de souris femelles
exposees (Donald et coll., 1987).

Dans I’ensemble, il existe suffisamment de preuve pour conclure que les expositions
prénatales et postnatales au plomb provoquent des effets neurocomportementaux indésirables
chez les animaux de laboratoire de différentes especes, y compris les primates non humains. Les
données tirées d’un bon nombre de ces études font état de variations interindividuelles
importantes, ce qui donne a penser que certains animaux peuvent étre particulierement
vulnérables aux effets du plomb, alors que d’autres sont plus tolérants. Nous manquons de
données pour évaluer les effets des plombémies inférieures a 10 pg/dL chez les animaux de
laboratoire. Il est impossible d’établir avec certitude le plus faible niveau d’exposition associe a
des effets neurocomportementaux chez ces animaux.

9.3  Mode d’action

On sait que le plomb perturbe de nombreux processus biologiques qui, a leur tour,
peuvent induire plusieurs effets néfastes. Le mimétisme du calcium, la mort cellulaire, le stress
oxydatif et la perturbation des processus biochimiques vitaux en sont des exemples. Comme il
n’existe aucun mécanisme d’unification de la toxicité du plomb, il est probable que plusieurs de
ces mécanismes fonctionnent a I’unisson pour induire les effets indésirables observés a la suite
d’une exposition chronique. Cela dit, il convient de noter que les modes d’action entrainant les
divers effets indésirables du plomb sont généralement mal compris.

La plupart des effets indésirables connus du plomb sur la santé, autres que les tumeurs
rénales, ont eté clairement établis chez I’humain. Comme la pertinence chez I’humain a déja été
solidement établie pour la plupart des critéres d’effets, les renseignements sur le mode d’action
présentés ci-dessous sont fournis uniquement pour renforcer la preuve des effets toxiques induits
par le plomb. Les modes d’action ont été examinés pour déterminer les criteres d’effets jugés
critiques dans le cadre de cette évaluation (c.-a-d. neurotoxicité développementale et cancer), de
méme que les élévations de la pression artérielle, puisqu’on disposait d’une grande quantité de
renseignements pour ce critére. Des renseignements supplémentaires concernant la pertinence
des tumeurs rénales chez I’humain sont brievement décrits.

9.3.1 Effets sur le développement neurologique

En ce moment, on ne dispose pas de données suffisantes pour établir clairement le mode
d’action impliqué dans la baisse du QI et les autres effets neurodéveloppementaux. Des éléments
de preuve montrent cependant que la neurotoxicité développementale peut faire intervenir des
altérations du fonctionnement et de la signalisation cellulaires, de méme que des dommages
directs au cerveau et au systeme nerveux central, conformément a I’étude de Lidsky et Schneider
(2003).

Il a été démontré que le plomb interagit avec tous les types de cellules du systéeme
nerveux central, et on sait qu’il provoque un stress oxydatif cellulaire et I’apoptose.
L’épuisement des enzymes antioxydantes a été observé chez des souris a la suite d’une
exposition au plomb in utero (Wang et coll., 2006). En outre, I’apoptose neuronale a été observée
dans le cerveau en développement de souris aprés deux injections intrapéritonéales de 350 mg/kg
de poids corporel (Dribben et coll., 2011). Il est donc plausible que le plomb puisse causer une
atteinte directe des tissus qui peut perturber les fonctions neurodéveloppementales et cognitives.

Toutefois, le plomb peut aussi provoquer une série de changements biochimiques
susceptibles d’entraver le développement ou le fonctionnement du systéeme nerveux central. On
sait depuis longtemps que le plomb perturbe le fonctionnement cellulaire par mimétisme du
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calcium et du zinc. La capacité du plomb d’imiter le calcium peut perturber I’homéostasie des
ions Ca** et entrainer la stimulation de kinases, d’adénosine monophosphate cyclique et de la
phosphodiestérase, ce qui a une incidence sur le fonctionnement des canaux calciques dépendant
d’un potentiel d’action (Gu et coll., 2005). Cette capacité d’imiter le calcium permet également
au plomb de traverser la barriere hémato-encéphalique et d’atteindre ainsi les tissus critiques
associes a la neurotoxicité développementale (Kerper et Hinkle, 1997a, 1997b). On suppose que
les modifications de I’homéostasie calcique perturbent la synthése, la libération, le
renouvellement et la recapture des neurotransmetteurs (Lidsky et Schneider, 2003). 1l a éte
démontré que le plomb modifie la libération de la dopamine, de I’acide y-aminobutyrique et
d’autres neurotransmetteurs (Lasley et coll., 1999; Devoto et coll., 2001), en plus d’altérer les
synaptosomes (Regunathan et Sundaresan, 1985; Jablonska et coll., 1994) et les récepteurs de
neurotransmetteurs (McCoy et coll., 1997; Lasley et coll., 2001) capables d’entraver les
processus de neurotransmission normaux. Toutefois, ces réponses peuvent dépendre de la dose,
puisqu’a faibles doses, le plomb stimulerait I’exocytose des neurotransmetteurs (Bressler et
Goldstein, 1991). On a également démontré que le mimétisme du zinc perturbait la liaison des
facteurs de transcription a I’ADN, notamment le facteur de transcription Sp1, le facteur de
transcription I11A et la protéine de réponse de croissance précoce 1, entrainant également des
changements connexes dans I’expression des genes (Zawia et coll., 1998; Hanas et coll., 1999;
Reddy et Zawia, 2000; Zawia, 2003). On ne sait pas exactement comment le mimétisme du
calcium et du zinc se traduit par des effets indésirables. Par contre, des processus cruciaux
intervenant dans le développement neurologique, notamment la croissance cellulaire, la
differenciation et la structure des chromosomes, sont probablement touchés.

D’autres changements biochimiques pourraient également jouer un role dans la baisse du
QI et autres effets neurodéveloppementaux. Il a été établi que le plomb avait une incidence sur la
potentialisation a long terme (PLT) en modifiant la libération de glutamate, I’activation
postsynaptique du N-méthyl-D-aspartate et la neurogenése. L’exposition prénatale et postnatale
de rats au plomb a entrainé une augmentation du seuil d’induction de la PLT, une diminution de
I’amplitude de la PLT et une accéleration du déclin de la PLT dans certaines régions de
I’hippocampe (Gilbert et Rice, 1987; Gutowski et coll., 1997, 1998; Gilbert et Mack, 1998;
Gilbert et coll., 1999a, 1999b). De plus, le plomb peut retarder la différentiation des progéniteurs
gliaux et causer une hypomyélinisation et une démyeélinisation des cellules gliales, ce qui peut
nuire a leur capacité de soutenir et de protéger les neurones (Sauer et coll., 1970; Coria et coll.,
1984; Deng et coll., 2001). L’axe hypothalamo-hypophyso-surrénalien, qui peut altérer la
fonction cognitive par la régulation des glucocorticoides, peut également étre fortement touché
par le plomb. Chez le rat, des expositions prénatales et par le lait maternel ont modifié de fagon
importante les concentrations de corticostérone dans le sang a I’age adulte (Cory-Slechta et coll.,
2004). Enfin, les preuves attestent que le plomb peut agir par un mécanisme épigénétique.
L’exposition au plomb chez le singe et le rat en début de vie a montré une hausse de I’expression
génique cérébrale de la B-APP et de la production de protéines qui y sont associées plus tard dans
la vie (Basha et coll., 2005; Wu et coll., 2008). L’effet s’est produit en méme temps qu’une
réduction de I’activité méthyltransférase, ce qui semble indiquer qu’une démethylation
épigenétique de la région du promoteur de I’APP peut étre responsable.

Des données probantes montrent que les effets neurodéveloppementaux du plomb chez
les enfants persistent, comme le révélent les études a long terme réalisées chez les primates non
humains, ainsi que les déficits d’intelligence et les déficits liés a la réussite scolaire qui
s’étendent au moins jusqu’a I’age de 17 ans chez I’humain. Il est important de souligner
qu’aucun seuil ne peut étre établi pour cet effet.
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9.3.2 Cancer

On connait mal les mécanismes exacts qui établissent un lien entre le plomb et le cancer.
En général, on ne s’attend pas a ce que le plomb induise des dommages directs a I’ADN aux
mémes concentrations que celles observées dans I’environnement. Toutefois, des éléments de
preuve laissent croire que le plomb peut entrainer une génotoxicité indirecte causée par un stress
oxydatif et que ce plomb peut accroitre la susceptibilité au cancer par I’intermédiaire de
mécanismes non génotoxiques. Les mécanismes potentiels ont été décrits dans les études de
Silbergeld et coll. (2000) et de Silbergeld (2003).

Il existe suffisamment d’éléments de preuve pour déterminer que le plomb entraine une
génotoxicité et une clastogénicité, comme le révéle I’induction de ruptures des brins d’ADN, de
micronoyaux, d’aberrations chromosomiques et d’échanges de chromatides sceurs dans des
cellules cultivées et chez des animaux de laboratoire exposés, de méme que dans les leucocytes
d’humains soumis a une exposition en milieu de travail (voir la section 9.2.4). De tels
événements genotoxiques sont considérés comme essentiels au développement de cancers induits
par le plomb. A des concentrations trés élevées, le plomb peut causer des dommages directs a
I”’ADN par réticulation de ce dernier (Silbergeld, 2003). Toutefois, ces doses sont genéralement
cytotoxiques et beaucoup plus élevées que celles requises pour induire un cancer (Silbergeld,
2003). En outre, il a éteé établi que le plomb induisait des tumeurs rénales en I’absence de lésions
tissulaires importantes (Waalkes et al., 1995). Ainsi, il est peu probable que la génotoxicité
directe soit associée a la formation de tumeurs observee chez les animaux de laboratoire. Par
contre, il existe des preuves plus concretes que la génotoxicité indirecte causée par un stress
oxydatif peut étre responsable de dommages a I’ADN a des doses plus pertinentes. 1l a été
démontré que I’exposition au plomb a des doses non cytotoxiques entrainait un appauvrissement
en glutathion dans le foie des rats (Daggett et coll., 1998) et une régulation a la hausse de la
glutathion S-transférase dans le rein et le foie des rats (Columbano et coll., 1988; Suzuki et coll.,
1996; Daggett et coll., 1998), ce qui rend ainsi les cellules plus sensibles au stress oxydatif. Ces
réponses s’accompagnent souvent d’une peroxydation lipidique, mesurée par une augmentation
du malondialdehyde (Daggett et coll., 1998). En situation in vitro, le plomb fait augmenter la
concentration de peroxyde d’hydrogéne (Ariza et coll., 1998). A I’instar de nombreux autres
métaux, il est prouvé que le plomb peut renforcer les conditions de stress en participant a des
réactions de Fenton, au cours desquelles le peroxyde d’hydrogéne est converti en ion superoxyde
plus réactif. Les cellules traitées uniquement par le peroxyde d’hydrogene ou I’acétate de plomb
n’ont pas présenté de dommages substantiels a I’ADN. Toutefois, I’exposition concomitante au
plomb et au peroxyde d’hydrogéne a provoqué des coupures dans I’ADN et des ruptures des
brins d’ADN, de méme que des adduits a I’ADN liés a un stress oxydatif, notamment la
8-hydroxyguanine (Roy et Rossman, 1992; Yang et coll., 1999). Par conséquent, il est probable
que les réactions de Fenton médiées par le plomb sont responsables des dommages oxydatifs a
I”’ADN induits par le plomb.

Certaines données probantes semblent indiquer que les modes d’action non génotoxiques
pourraient assurer la médiation des cancers induits par le plomb. Toutefois, seule une
information limitée était disponible. Dans des conditions in vitro, on a constaté que les
co-expositions au plomb et au rayonnement ultraviolet, au peroxyde d’hydrogene, aux rayons X
et a la plupart des produits chimiques génotoxiques augmentaient les effets dommageables de ces
agents sur I’ADN (Silbergeld, 2003). Chez les animaux, la co-exposition alimentaire au plomb et
au 2-acétylaminofluorene, a la N-éthyl-N-hydroxyéthylnitrosamine ou au N-(4'-fluoro-4-
biphényl)acétamide a accru I’incidence de tumeurs rénales chez le rat, et une étude réalisée chez
I’humain suggére que I’exposition au plomb augmente le risque de cancer du poumon chez les
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fumeurs (Lustberg et Silbergeld, 2002; Healey, 2014). Prises ensemble, ces données portent a
croire que le plomb peut inhiber les mécanismes de réparation de I’ADN, rendant ainsi le
mateériel génétique plus vulnérable aux dommages provenant d’autres sources. Cela peut étre
attribuable a la capacité du plomb de se substituer au zinc dans les protéines de liaison au zinc,
notamment les protéines de liaison a I’ADN, les histones, les protamines et les régulateurs de la
transcription. En se fixant aux proteines de liaison au zinc, le plomb peut également altérer leur
structure conformationnelle et leur fonction. Le plomb a donc une incidence sur les protéines; il
peut altérer les voies de signalisation cellulaire, ce qui peut entrainer une inhibition de la
réparation de I’ADN, des erreurs de réparation et autres réponses liées a I’évolution du cancer.
En effet, le plomb modifierait I’expression des oncogenes et des genes suppresseurs de tumeurs
(Silbergeld, 2003). Des éléments probants montrent aussi que les changements épigénétiques a
I’ADN (modifications du statut de méthylation de I’ADN) peuvent influer sur I’altération des
voies de signalisation cellulaire (Senut et coll., 2014). D’autres recherches devront étre menées
pour élucider davantage les réles possibles de ces modes d’action non genotoxiques dans la
cancérogenese induite par le plomb. Selon certaines hypotheses, I’exposition au plomb peut
mener au cancer par I’accroissement de la proliferation cellulaire dans certains tissus. On croit
toutefois que cela ne survient qu’a des niveaux élevés d’exposition et que, par conséquent, une
prolifération cellulaire accrue menant a des fréquences de mutation elevées n’est pas susceptible
d’étre associée a des cancers induits par le plomb.

Comparativement aux cancers d’autres sieges (p. ex. poumon et cerveau), le
développement de tumeurs rénales a été le plus souvent observé chez des animaux de laboratoire
exposeés au plomb et a des doses d’exposition plus faibles. Il y a toutefois des questions
concernant la pertinence des tumeurs rénales chez I’humain, dans la mesure ou seulement
quelques études ont etabli une association positive entre I’exposition au plomb et les cancers du
rein, et que ces études sont limitées par des questions de méthodologie, comme le manque de
surveillance appropriée de I’exposition et I’omission de tenir compte des effets de confusion
(Steenland et coll., 1992; Pesch et coll., 2000). Certains soutiennent que seules des doses
cytotoxiques élevees peuvent étre a I’origine de la formation de tumeurs rénales. On a toutefois
constaté que les lésions rénales prolifératives, notamment les carcinomes tubulaires, se
produisaient chez la progéniture méale de souris exposées a I’acétate de plomb en I’absence de
néphropathie chronique grave et de corps d’inclusion a base de plomb (Waalkes et coll., 1995).
En outre, I’induction d’ay,-globuline, qui entraine une néphropathie par hyalinisation, un
processus couramment observé chez le rat male exposé a des produits chimiques, a été proposée
comme le facteur principal d’induction des tumeurs renales. Toutefois, puisque ce type de
tumeur se développe également chez les souris males et femelles, qui elles ne produisent pas
d’ay,-globuline, ce mécanisme d’induction n’est pas pertinent (Waalkes et coll., 1995, 2004).

En conclusion, il existe plusieurs modes d’action possibles de cancers induits par le
plomb. Toutefois, les renseignements disponibles sont insuffisants pour identifier clairement un
seul mode d’action responsable de I’induction de tumeurs. D’apres les renseignements a notre
disposition a I’heure actuelle, les mécanismes a I’origine des tumeurs rénales chez les animaux
sont considerés comme fonctionnels chez les humains.

9.3.3 Elévation de la pression artérielle

De nombreux mécanismes biologiques ont été associés aux elévations de la pression
artérielle induites par le plomb et observées chez les humains et les animaux de laboratoire.
Parmi ces mecanismes figurent le stress oxydatif, les modifications des concentrations de
monoxyde d’azote ou des voies de signalisation du monoxyde d’azote, de méme que les effets
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sur les systémes adrénergique et paracrine. Ces mécanismes sont décrits en détail dans I’étude de
Vaziri (2008) et brievement présentés ci-dessous.

La désactivation, I’épuisement ou la séquestration du monoxyde d’azote, un
vasodilatateur qui joue un réle important dans la régulation de la pression artérielle, sont les
mécanismes les plus susceptibles de provoquer une élévation de la pression artérielle et
I’hypertension. Il a été établi que I’hypertension induite par le plomb chez des rats exposés a une
concentration de 100 mg/L de plomb dans I’eau potable était accompagnée d’une diminution du
monoxyde d’azote disponible dans le plasma et d’une augmentation de I’excrétion urinaire de ses
métabolites (Vaziri et coll., 1997, 1999b; Dursun et coll., 2005). Cette situation était
probablement causée par I’induction d’un stress oxydatif associé au plomb. L’induction de
I’hypertension chez les rats exposés au plomb a une concentration de 100 mg/L dans I’eau
potable est associée a une augmentation de la concentration de malondialdéhyde dans le plasma
et les tissus, un marqueur de la peroxydation lipidique, et a une augmentation de la concentration
de nitrotyrosine, un marqueur de I’oxydation du monoxyde d’azote (Gonick et coll., 1997; Vaziri
et coll., 1999a; Attri et coll., 2003). De plus, les rats hypertendus exposés au plomb présentent
une régulation a la hausse compensatoire de la monoxyde d’azote synthase endothéliale et
inductible (Gonick et coll., 1997; Vaziri et coll., 1997, 19993, 2001), et le traitement par des
antioxydants (p. ex. vitamine E, vitamine C) réduirait la pression artérielle et augmenterait la
disponibilité du monoxyde d’azote (Vaziri et coll., 1997, 1999b; Attri et coll., 2003).
L’exposition au plomb est également attribuée a des changements dans les voies de signalisation
du monoxyde d’azote. Il a été prouvé que I’exposition au plomb par I’alimentation diminue la
concentration de guanosine monophosphate cyclique, une molécule importante dans la
vasodilatation médiée par le monoxyde d’azote, dans le plasma et I’urine des rats (Khalil-
Manesh et coll., 1993). Le stress oxydatif peut en outre déclencher des réponses inflammatoires
reconnues pour contribuer a la pathogenese de I’hypertension.

Les faits indiquent également que le plomb peut avoir une incidence sur le systeme
adrénergique, soit directement ou par les effets médiés par le stress oxydatif sur le monoxyde
d’azote. La stimulation du systéme nerveux sympathique peut provoquer une reaction de combat
ou de fuite qui, comme on le sait, influe sur la pression artérielle. Les humains exposés en
contexte professionnel et les rats exposes ont présenté une concentration élevée de noradrenaline
plasmatique, qui est associée a une augmentation du tonus vasculaire (Chang et coll., 1996; Tsao
et coll., 2000). L’augmentation des concentrations de catécholamines plasmatiques et la
diminution de la densité des récepteurs p-adrénergiques des tissus vasculaires et cardiaques
comptent parmi les autres effets adrénergiques liés a la pression artérielle observés chez les rats
(Chang et coll., 1997; Carmignani et coll., 2000; Tsao et coll., 2000). Des éléments probants
indiquent que les réponses adrénergiques provoquant la contraction vasculaire des muscles lisses
peuvent étre relayées par la protéine kinase C (Watts et coll., 1995).

D’autres mécanismes associés a une hausse de I’hypertension induite par le plomb
comprennent les concentrations modifiées de prostaglandines et d’endothélines, les lésions
endotheliales, de méme que I’inhibition de la sodium-potassium adénosine triphosphatase des
membranes érythrocytaires (Vaziri, 2008). Il est probable que plusieurs mécanismes fonctionnant
simultanément entrainent une augmentation de la pression artérielle observée chez les humains et
les animaux de laboratoire exposés.
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10.0 Classification et évaluation

De nombreux faits montrent une association entre une faible plombémie et, a la fois, les
effets neurodéveloppementaux indésirables chez les enfants et I’élévation de la pression artérielle
chez les adultes; les données recueillies auprés des animaux de laboratoire étayent ces résultats.
En outre, il a été démontré que le plomb provoquait des tumeurs chez les animaux de laboratoire.
Par conséquent, on a procédé a des évaluations des risques de cancer et d’effets autres que le
cancer.

10.1  Evaluation des risques de cancer

Les composés de plomb inorganiques ont été classés dans la catégorie des agents
probablement cancérogenes pour I’humain (groupe 2A) par le CIRC (2006), selon des preuves
concluantes chez les animaux de laboratoire et des preuves suggestives chez I’humain (voir les
sections 9.1.2.4 et 9.2.3). Comme le plomb dans I’eau potable est surtout présent sous sa forme
inorganique, une évaluation des risques de cancer a été jugée appropriée.

Aucune éetude réalisée chez I’humain n’a permis d’établir une valeur basee sur la santé
(VBS). Les deux meilleures études animales disponibles ont été menées sur des souris males
adultes exposées de fagcon chronique a I’acétate de plomb (Waalkes et coll., 2004) et sur la
progéniture male et femelle de souris femelles exposées a I’acétate de plomb durant la gestation
et la lactation (Waalkes et coll., 1995) (voir la section 9.2.3). On a eu recours a une modélisation
de la BMD en utilisant le nombre total de cas d’adénomes et de carcinomes rénaux comme
critere d’effet préoccupant pour estimer la dose de référence correspondant a un changement de
10 % de la réponse (BMDy) et sa limite inférieure de I’intervalle de confiance a 95 % (BMDly)
pour chaque étude. Sur les deux études, la BMDy, et la BMDIyq plus prudentes, soit 159,6 mg/kg
de poids corporel par jour et 103,8 mg/kg de poids corporel (p.c.) par jour, respectivement, ont
été calculées a partir des données tirées de I’étude de Waalkes et coll. (1995) sur les tumeurs
rénales chez la progéniture male, selon le modéle le mieux ajusté (cancer a plusieurs stades,
deuxiéme degré). La BMDjga servi de point de départ.

Il n’existe a I’heure actuelle aucun modele PBPK pour estimer correctement les
plombémies chez la souris apres une exposition au plomb et les doses internes et externes
correspondantes chez I’humain. Par conséquent, nous avons ajusté le point de départ par mise a
I’échelle allometrique afin de représenter de maniére plus juste I’exposition humaine :

Dose équivalente chez les humains = 103,8 mg/kg p.c. par jour x (0,03 kg/70 kg)”
= 14,9 mg/kg p.c. par jour

ou:
e 103,8 mg/kg p.c. par jour est la BMDI,q associée a I’adénome rénal et au carcinome rénal
chez les souris males exposées a I’acétate de plomb (Waalkes et coll., 1995);
e 0,03 kg est le poids corporel moyen d’une souris (Santé Canada, 1994);
e 70 kg est le poids corporel moyen d’un humain adulte;
e |’exposant ¥4 est le facteur d’ajustement allométrique prenant en compte les différences
toxicocinétiques entre la souris et I’humain.

Le mode d’action de la cancérogenese induite par le plomb est peu compris (voir la

section 9.3.2). C’est pourquoi on a utilisé I’approche sans seuil par défaut pour déterminer les
criteres d’effets liés au cancer. Si on utilise une réponse de référence de 10 %, la dose orale
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ajustée de 14,9 mg/kg de poids corporel par jour correspondrait a la dose associée a un risque a
vie d’étre atteint d’un cancer de 10 '. A I’aide d’une extrapolation linéaire aux faibles doses, un
facteur de pente de 0,0067 (mg/kg p.c. par jour) ' a été calculé et a servi & déterminer les doses
orales de 1,5 x 10 %, de 1,5 x 10° et de 1,5 x 10~* mg/kg de poids corporel par jour, qui sont
associées aux niveaux de risque respectifs de 10, de 10 ° et de 10 °. On peut ensuite utiliser ces
doses par voie orale pour calculer les concentrations correspondantes dans I’eau potable a I’aide
de I’équation suivante :

dose x poids corporel

Concentrations dans I’eau potable = — ; -
Volume quotidien d’eau consomme

ou :
e lesdosesde1,5x 102 de1,5x 10 et de 1,5 x 10~ mg/kg p.c. par jour sont associées a
un risque a vie d’étre atteint d’un cancer de 10 *, de 10~ et de 10°°, respectivement;
e 70 kg est le poids corporel moyen d’un adulte;
e 1,5L estlevolume quotidien d’eau consommé par un adulte.

On peut estimer a 700, a 70 et a 7 pug/L les concentrations qui correspondent a un risque
de cancer & vie de 10, de 10 et de 10 pour les humains, respectivement. Un excés de risque
de cancer a vie de 107° ou moins est utilisé lorsque I’absorption par d’autres sources est
importante (Krishnan et Carrier, 2013). Comme il existe d’autres sources d’exposition
significatives au plomb (air ambiant, air intérieur, poussiére domestique, sol, nourriture), on a
employé un excés de risque de cancer & vie de 10°° pour établir une concentration de 7 pg/L.
Toutefois, il n’est pas jugé approprié d’établir une VBS par cette évaluation, en raison des
restrictions suivantes :

e Méme si les renseignements sur les animaux de laboratoire sont suffisants, les données
épidemiologiques sont limitees.

e Le type de tumeur observé chez les animaux exposés n’a été mentionné que dans
quelques études sur la santé au travail présentant des limites méthodologiques connues.
La pertinence des tumeurs rénales chez les humains exposés au plomb reste a étre
élucidee.

e Une étude périnatale (Waalkes et coll., 1995) a été utilisée au lieu d’une étude a plus long
terme sur des animaux ages parce qu’elle produisait des résultats plus prudents. Les
répercussions exactes sont inconnues.

e Enoutre, I’effet observé dans I’étude de Waalkes et coll. (1995) était subtil et a nécessité
le regroupement des cas d’adénome et de carcinome pour la réalisation de I’analyse. Par
conséquent, il existe certaines questions quant a savoir si I’étude a permis d’observer un
réel effet ou non.

Néanmoins, cette évaluation donne une indication des niveaux auxquels les effets du
cancer deviendraient un élément a prendre en compte dans I’évaluation de I’exposition au plomb
dans I’eau potable.

10.2  Evaluation des risques autres que les risques de cancer

Des plombémies inférieures au niveau d’intervention actuel de 10 pg/dL ont été associees
a plusieurs effets indésirables sur la santé, notamment une diminution de la cognition chez les
adultes, surtout les personnes agées (voir la section 9.1.2.1); une élévation de la pression
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artérielle systolique chez les adultes, surtout les Afro-Américains et les femmes ménopausées
(voir la section 9.1.2.2); une diminution de la fonction rénale, surtout chez les diabétiques et les
hypertendus (voir la section 9.1.2.3); des effets sur la reproduction, dont une puberté tardive et
une menopause précoce chez les femmes (voir la section 9.1.3.1); et une neurotoxicité
développementale, notamment une baisse de I’intelligence et de I’attention chez les nourrissons
et les enfants (voir la section 9.1.3.2). Une quantité importante de données recueillies aupres
d’animaux de laboratoire permet d’appuyer les observations faites chez les humains (voir la
section 9.2). Parmi les criteres d’effets examinés, la neurotoxicité développementale s’est avérée
I’effet le plus étudié de I’exposition au plomb. La relation entre le QI et la plombémie chez les
enfants d’age scolaire en particulier a été le critere d’effet le plus sensible, et elle peut étre
caractérisée avec la plus grande certitude grace a la base de données volumineuse de
renseignements pertinents. Les effets sur le QI représentent un déterminant social important de la
santé puisque chez les enfants, un faible QI a éte lié de facon concluante a de faibles résultats
scolaires et a des perspectives d’emploi limitées plus tard dans la vie (Herrnstein et Murray,
1994; Schwartz, 1994b; Nevin et coll., 2000). Il convient toutefois de souligner que I’utilisation
du QI comme point de départ pour I’évaluation des risques présente certaines limites, étant
donné que les scores de QI peuvent varier considérablement dans des délais tres courts. 1l est
difficile de tenir compte de cette variabilité dans les études épidémiologiques. Vu le poids de la
preuve solide concernant les diminutions de QI induites par le plomb et I’absence d’un seuil de
toxicité connu pour ce critere d’effet, on a choisi le QI comme le critére d’effet sur lequel repose
I’évaluation des risques autres que les risques de cancer.

L’étude déterminante choisie pour réaliser cette évaluation consiste en une analyse
groupée de données provenant de sept études longitudinales prospectives entreprises avant 1995,
qui a suivi des enfants depuis la naissance ou la petite enfance jusqu’a I’age de 5 a 10 ans
(Lanphear et coll., 2005). Cette étude a porté sur 1 333 enfants originaires de Boston
(Massachusetts), de Cincinnati et de Cleveland (Ohio), de Rochester (New York), de Mexico
(Mexique), de Port Pirie (Australie) et du Kosovo (Yougoslavie). Parmi les études existantes sur
la baisse des scores de QI chez les enfants (voir la section 9.1.3.2), la méta-analyse réalisée par
Lanphear et coll. (2005) compte le nombre le plus élevé de personnes et la plus grande diversité
de sujets. On a évalué le QI global a I’aide des versions des échelles d’intelligence de Wechsler
pour enfants adaptées a I’age et a la langue. Dix covariables ont été examinées de maniére
globale; elles étaient disponibles pour la plupart des sujets, notamment le QI, la scolarité et I’état
matrimonial de la mére, la consommation d’alcool pendant la grossesse, la consommation de
tabac pendant la grossesse, le score d’inventaire de I’entrevue HOME, le sexe, le rang de
naissance, le poids a la naissance et I’origine ethnigque du sujet. L’analyse a eu recours a quatre
indices de plombémie : 1) la plombémie concomitante (mesurée le plus pres possible dans le
temps de I’administration des tests); 2) la plombémie maximale; 3) la plombémie moyenne a vie;
et 4) la plombémie durant la petite enfance (plombémie moyenne entre 6 mois et 2 ans).
Lanphear et coll. (2005) ont choisi la plombémie concomitante comme indice principal
d’exposition au plomb en raison de son rapport le plus étroit avec le QI. Santé Canada est
d’accord avec ce choix comme mesure que la dose en vue d’une analyse approfondie.

Les données individuelles tirées des plombémies concomitantes de I’étude de Lanphear et
coll. (2005) ont été acquises par I’'EFSA (2013) et le JECFA (2011) pour établir des BMD
correspondant a un changement de QI de 1 %. Nous avons retenu une réponse de référence de
1 %, parce qu’elle correspond a un changement de QI dans la population égal a un changement
d’un point de QI (les tests de QI sont normalisés de sorte que la moyenne est de 100 points).
Dans une population de 100,000 personnes, une réduction d’un point de QI serait associée a une
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augmentation du nombre d’enfants présentant un QI de moins de 70 (retard mental 1éger) de
2275 a 2660 et une diminution du nombre d’enfants présentant un QI de plus de 130 (enfants
surdoués) de 2275 a 1938 (Healey et coll., 2010). Les enfants dont le score de QI est a peine
supérieur a 70 sont les plus susceptibles de développer un retard mental léger découlant d’une
exposition au plomb. L’EFSA a estimé la BMDy; a 1,2 pg/dL et le JECFA, a 0,8 pg/dL. Dans
I’ensemble, I’EFSA a fourni de nombreux détails concernant ses analyses de la BMD ainsi
qu’une justification approfondie expliquant le choix du modele pas-a-pas comme modeéle le
mieux ajusté associe au degreé d’incertitude le plus faible (Budtz-Jorgensen et coll., 2013). C’est
pourquoi on a utilisé la BMDIg; de 1,2 pg/dL pour estimer la dose orale correspondante.

En vue de déterminer les doses orales externes correspondantes associees a I’exposition
par I’eau potable, une modélisation PBPK a été effectuée en utilisant I’ensemble des trois
modeles disponibles (c.-a-d. les modeles IEUBK, de Leggett et d’O’Flaherty) (voir la
section 8.5). On a déterminé que les doses orales administrées équivalentes étaient de 0,4, de 0,2
et de 08 pg/kg de poids corporel par jour pour les modéles IEUBK, de Leggett et d’O’Flaherty,
respectivement. Comme il est établi que le modele de Leggett surestime les plombémies a de
faibles niveaux d’exposition (Pounds et Leggett, 1998), il n’a pas éte retenu dans le cadre de
notre analyse. Le modele IEUBK, toutefois, a été considéré comme un excellent modeéle,
puisqu’il est adapteé aux enfants et qu’il a été plus largement validé que d’autres modéles; la dose
orale externe de 0,4 ug/kg de poids corporel par jour (ou 0,0004 mg/kg p.c. par jour) a donc servi
de point de départ pour cette évaluation.

Comment il est mentionné a la section 9.1.3.2, il est impossible de déterminer la plus
faible plombémie associée a des effets neurodéveloppementaux indésirables. Par conséquent,
méme si le plomb peut étre considéré comme une substance avec seuil d’effet, une approche sans
seuil est utilisée pour estimer correctement le risque associé a I’exposition au plomb. Le recours
a une approche sans seuil comprend le calcul des niveaux de certains degrés de risque au moyen
d’extrapolations linéaires aux faibles doses et, par conséquent, I’utilisation de facteurs
d’incertitude n’est pas requise. Lorsqu’on utilise une réponse de référence de 1 %, la dose orale
externe de 0,4 pg/kg de poids corporel par jour correspond & la dose associée a un risque de 1072,
ce qui équivaut a une perte d’un point de QI dans la population a I’étude. Une extrapolation
linaire aux faibles doses permet de déterminer les doses orales externes de 0,004 et de
0,0004 pg/kg de poids corporel par jour, lesquelles sont associées a des niveaux de risque
respectifs de 10~ et de 10°. Ces doses orales peuvent ensuite servir & calculer les concentrations
correspondantes dans I’eau potable a I’aide de I’équation suivante :

dose x poids corporel
Volume quotidien d’eau consomme

Concentrations dans I’eau potable =

ou :
e les doses de 0,004 et de 0,0004 pg/kg p.c. par jour sont associées a des risques d’une
baisse du QI de 10 * et 10°>;
e 18,2 kg est le poids corporel moyen d’un enfant de 5 ans, détermine selon les données du
modéle IEUBK PBPK (U.S. EPA, 1994a, 1994b; White et coll., 1998);

e 0,9 L est le volume d’eau consommé quotidiennement par un enfant de 5 a 11 ans (Santé
Canada, 1994).

La prochaine étape de cette approche sans seuil consisterait a établir une VBS fondée sur
un niveau de risque acceptable (ou négligeable). Bien qu’il soit généralement admis que les
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effets neurodéveloppementaux sont le principal critere d’effet associé a I’exposition au plomb, la
question de savoir si la perte d’un point de QI peut étre considérée ou non comme « indésirable »
suscite encore des débats. Méme s’il est impossible d’établir un seuil pour le plomb, étendre le
concept d’extrapolation linéaire, généralement limité aux cancérogenes génotoxiques, est la seule
approche appropriée a I’heure actuelle dans le cadre de cette évaluation. Les seuls niveaux de
risques acceptables de 107> a 10 ° largement adoptés s’appliquent aux critéres d’effets
génotoxiques liés au cancer. Etant donné que ces niveaux de risque seraient considérés comme
trop prudents pour un critere d’effet comme une légére perte de QI, un niveau de risque
acceptable variant de 10™* & 10 serait jugé approprié dans le cadre de I’évaluation des risques
d’effets du plomb autres que le cancer. Cela correspondrait a des concentrations se situant entre
0,008 et 0,08 pg/L pour le plomb dans I’eau potable, pour ce qui est des enfants de 5a 11 ans,
qui sont considérés comme étant la population la plus sensible.

Méme si cette évaluation est extrémement prudente, en partie en raison du taux d’erreur
approximatif de £ 3 pour les tests de QI des enfants (Sattler, 2001), elle permet de se faire une
idée des niveaux auxquels les effets neurodéveloppementaux deviendraient un élément a prendre
en considération dans I’évaluation de I’exposition au plomb dans I’eau potable.

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

Méme si les évaluations des risques de cancer et d’effets autres que le cancer ne sont pas
jugées appropriées pour permettre le calcul d’une VBS pour le plomb dans I’eau potable, elles
donnent une indication des niveaux auxquels ces effets deviendraient un élément a prendre en
compte dans I’évaluation de I’exposition au plomb dans I’eau potable.

Il a été etabli que des effets neurodeveloppementaux sont associés a des concentrations
beaucoup plus faibles dans I’eau potable que les effets cancérogenes, ce qui met en relief la
nécessité de réduire I’exposition au plomb en deca des niveaux actuels.

10.4 Considérations internationales

On indique dans la présente section les diverses recommandations et normes pour la
qualité de I’eau potable fixées par d’autres organisations internationales. Les limites varient en
fonction de la date a laquelle remonte I’évaluation sur laquelle elles sont fondées, et en fonction
des différences relatives aux politiques et aux démarches appliquées, y compris en ce qui
concerne le choix de I’étude principale ou les taux de consommation, les poids corporels et les
facteurs d’attribution employeés.

L’U.S. EPA n’a pas établi de concentration maximale de contaminant dans le cas du
plomb dans I’eau potable, mais son objectif est de la réduire a zéro (U.S. EPA, 2014b). Cette
agence réglemente les concentrations de plomb dans le cadre de la Lead and Copper Rule (U.S.
EPA, 1991, 2000), une regle fondée sur le traitement, qui a établi un seuil d’intervention de
0,015 mg/L (15 pg/L) pour le plomb dans I’eau potable. Sauf s’il a été déterminé qu’ils ne
causaient pas de corrosion, les grands réseaux de distribution d’eau (dotés de plus de
50 000 branchements) sont tenus d’installer un « traitement optimal de contréle de la corrosion »
et de respecter les exigences précises des limites de fonctionnement relatives a la qualité de
I’eau. Si le 90° percentile des concentrations de plomb dans les échantillons prélevés au robinet
des consommateurs dans les sites répartis selon un ordre de priorité précis (échantillons de
premier jet qui ont reposé pendant au moins 6 heures) excéde le seuil d’intervention de
0,015 mg/L, les responsables du réseau doivent entreprendre un certain nombre d’interventions
additionnelles pour controler la corrosion et sensibiliser le public. Le nombre de sites, la
fréquence de la surveillance et I’étendue des interventions requises varient selon la taille du
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réseau. La Lead and Copper Rule fait actuellement I’objet d’une révision majeure, qui devrait
étre finalisée apres 2015.

En 2011, I’OMS a révisé sa directive de qualité de I’eau de boisson pour le plomb et I’a
maintenue a 10 pg/L. Cette directive est considérée provisoire, en fonction de la performance du
traitement et des capacités d’analyse (OMS, 2011). Par le passé, les VBS pour le plomb des
organismes comme I’OMS étaient fondées sur I’apport hebdomadaire tolérable provisoire
(AHTP) de 0,025 mg/kg de poids corporel établie par le JECFA. Toutefois, en 2011, le JECFA a
révisé les données sur le plomb et retiré le AHTP, concluant qu’il n’était pas possible établir une
valeur qui permettrait de protéger la santé (JECFA, 2011).

La California Environmental Protection Agency (OEHHA, 2009) a établi un objectif de
santé publique de 0,2 ppb (ug/L) pour le plomb dans I’eau potable, d’aprés de nouvelles études
ayant établi un lien entre des déficits neurocomportementaux et des concentrations de plomb
dans le sang plus faibles que ce qui a déja été signalé. Cet objectif a été calculé en utilisant un
faible niveau de préoccupation de 2,86 pg/jour, reposant principalement sur la revue et le calcul
d’un facteur de pente de Carlisle et Dowling (2006), ainsi que sur leur analyse de I’étude de
Lanphear et coll. (2005) (OEHHA, 2007), au moyen d’un apport relatif des diverses sources de
0,2, d’un facteur d’incertitude de 3 et d’un taux de consommation d’eau potable de 1 L/jour. En
1995, la California Department of Public Health (OEHHA, 2009) a établi un seuil d’intervention
de 15 ppb pour le plomb dans I’eau potable d’apres le seuil d’intervention fixé par ’EPA (1991).

11.0 Justification

Le plomb est omniprésent dans notre environnement. Les réductions importantes de la
teneur en plomb dans des produits de consommation comme la peinture et I’essence au cours des
derniéres années font en sorte que la nourriture et I’eau constituent maintenant les principales
sources d’exposition au plomb. Sa présence dans I’eau potable varie énormément et elle est
davantage probable dans les vieilles maisons et les vieux quartiers construits a I’épogue ou les
matériaux a base de plomb étaient couramment utilisés dans les réseaux de distribution et les
installations de plomberie.

La toxicité du plomb a été amplement documentée chez I’humain au moyen de la
concentration sanguine de plomb (plombémie) comme mesure de I’exposition. Les études
épidémiologiques laissent entrevoir une vaste gamme d’effets toxiques, notamment un déclin de
la cognition, une élévation de la pression artérielle et une dysfonction rénale chez les adultes, de
méme que des effets neurodéveloppementaux et comportementaux indésirables chez les enfants.
L’association la plus forte observée a ce jour est celle entre des plombémies elevées chez les
enfants et une diminution des scores de QI. Il est impossible de déterminer le seuil sous lequel le
plomb n’est pas associé a des effets neurodéveloppementaux néfastes.

Les données sur les animaux de laboratoire corroborent les résultats obtenus chez les
humains et font également état d’un risque de cancer a la suite d’une exposition au plomb
inorganique. D’apreés les résultats chez les animaux, le CIRC a classé les composés de plomb
inorganiques dans la catégorie des agents probablement cancérogenes pour I’humain
(groupe 2A). Toutefois, une recommandation fondée sur la diminution du QI serait plus prudente
et assurerait une protection contre tous les effets de I’exposition au plomb liés au cancer et a des
affections autres que le cancer. Comme I’absorption cutanée et I’inhalation du plomb dans I’eau
potable ne sont pas préoccupantes, aucune évaluation de I’exposition par des voies multiples n’a
éte effectuée.
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Une CMA de 0,005 mg/L (5 pg/L) est proposée pour le plomb dans I’eau potable, en
fonction des éléments suivants :

e La CMA doit étre mesurable. L’U.S EPA a fixé un SPEQ de 0,005 mg/L, d’apres la
capacité des laboratoires de mesurer le plomb dans des limites raisonnables de précision
et d’exactitude a I’aide des méthodes approuvées. Aucun processus similaire n’existe
pour une établir un SPEQ propre au Canada.

e La CMA doit pouvoir étre atteinte a un codt raisonnable. Les techniques de traitement &
I’échelle municipale peuvent éliminer le plomb de I’eau potable, mais sa présence
s’explique surtout par sa libération dans les réseaux de distribution et les installations de
plomberie. Par conséquent, les stratégies visant a réduire au minimum le plomb au
robinet devraient étre axées sur le contréle de la corrosion et le retrait des composants
contenant du plomb. L’utilisation de matériaux certifiés conformes aux normes
NSF/ANSI applicables, comme la norme 61 (Drinking Water System Components —
Health Effects) et la norme 372 (Drinking Water System Components — Lead Content),
permet de réduire la concentration de plomb au robinet.

e La CMA proposée aura une incidence importante sur les plombémies des enfants, la
population la plus vulnérable. On estime qu’une CMA passant de 0,01 a 0,005 mg/L
diminuera la moyenne geometrique des enfants présentant des plombémies supérieures a
5 ug/dL de 7,2 points de pourcentage (de 9,4 % a 2,2 %).

e Comme la principale source de plomb dans I’eau potable est le relargage de celui-ci a
partir des composants des réseaux de distribution et des installations de plomberie, les
dispositifs de traitement de I’eau potable a usage résidentiel, certifiés conformes a la
norme NSF/ANSI applicable, s’avérent la meilleure option pour réduire les
concentrations de plomb au robinet. Par contre, leur utilisation ne devrait pas étre
considérée comme une solution permanente.

Aprés un examen du traitement et des capacités d’analyse, ainsi que des risques pour la
sante associés a I’exposition au plomb provenant de I’eau potable, le Comité féderal-provincial-
territorial sur I’eau potable propose une CMA de 0,005 mg/L (5 pg/L) pour le plomb total dans
I’eau potable, selon un échantillon d’eau prélevé au robinet du consommateur et selon le
protocole d’échantillonnage approprié au type d’immeuble. Etant donné que cette valeur dépasse
la concentration dans I’eau potable associée a des effets neurodéveloppementaux indésirables
chez les enfants, tout doit étre mis en ceuvre pour maintenir les concentrations de plomb dans
I’eau potable au niveau le plus faible qu’il soit raisonnablement possible d’atteindre (principe
ALARA).

Santé Canada continuera, dans le cadre de son processus continu de révision des
recommandations, a suivre les nouvelles recherches a ce sujet, et recommandera au besoin toute
modification jugée appropriee.
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Annexe A : Liste des acronymes

30MS période de stagnation de 30 minutes

ACSL Advanced Continuous Simulation Language

AD (échantillonnage) aléatoire diurne

ADN acide désoxyribonucléique

AHTP apport hebdomadaire tolérable provisoire

ALAD acide y-aminolévulinique deshydratase

ALARA niveau le plus faible qu’il soit raisonnablement possible d’atteindre

ANSI American National Standards Institute

APP protéine précurseur amyloide

ASCII American Standard Code for Information Interchange

ASME American Society of Mechanical Engineers

BMD dose de référence

BMDg; dose de référence correspondant a un changement de 1 % de la réponse

BMDyy dose de référence correspondant a un changement de 10 % de la réponse

BMDI, limite inférieure de I’intervalle de confiance a 95 % sur la BMDg;

BMDIj, limite inférieure de I’intervalle de confiance a 95 % sur la BMDy

CCME Conseil canadien des ministres de I’environnement

CCN Conseil canadien des normes

CIRC Centre international de recherche sur le cancer

CPSC Consumer Product Safety Commission (Etats-Unis)

CMA concentration maximale acceptable

CNP Code national de la plomberie — Canada

CSA Association canadienne de normalisation

DOS Disk Operating System (systeme d’exploitation)

EFSA Autorité européenne de sécurité des aliments

EPA Environmental Protection Agency (Etats-Unis)

FAO Organisation des Nations Unies pour I’alimentation et I’agriculture

GC-MS chromatographie en phase gazeuse couplée a la spectrométrie de masse

GFAAS spectrométrie d’absorption atomique en four graphite

HOME Home Observation for Measurement of the Environment (observations destinéees a
mesurer I’environnement familial)

IC intervalle de confiance

ICP plasma a couplage inductif

IEUBK Integrated Exposure Uptake Biokinetic Model for Lead in Children

INRP Inventaire national des rejets de polluants

JECFA Comité mixte FAO/OMS d’experts des additifs alimentaires

LCSPC Loi canadienne sur la sécurité des produits de consommation

LDM limite de détection de la méthode

MEO Ministere de I’Environnement de I’Ontario

MMSE mini-examen de I’état mental

MP; 5 matieres particulaires d’un diameétre aérodynamique inférieur & 2,5 um

MS spectrométrie de masse

NHANES National Health and Nutrition Examination Survey (Etats-Unis)
NSF NSF International
SPEQ seuil pratique d’évaluation quantitative
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OMS Organisation mondiale de la Santé

Pb plomb

PBPK (modele) pharmacocinétique fondé sur la physiologie

PC purge complete

p.c. poids corporel

PLT potentialisation a long terme

PNSRC Programme national de surveillance des résidus chimiques
Ql quotient intellectuel

RC rapport des cotes

RR risque relatif

SM Standard Method (méthode normalisée)

Spl protéine de spécificité 1

THADA trouble d’hyperactivité avec déficit de I’attention

UTN unité de turbidité néphélométrique

VBS valeur basée sur la santé

VSA voltamétrie par strippage anodique
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Annexe B : Répercussions prévues par province et territoire

Veuillez noter que l'information suivante n'est pas dans les deux langues officielles puisque la
source de I'information n'est pas assujettie a la Loi sur les langues officielles.

Tle-du-Prince-Edouard
Aucun paragraphe n’a été soumis par la province.

Terre-Neuve-et-Labrador

The Province of Newfoundland and Labrador is responsible for extensive monitoring for
inorganic parameters, including lead, in the province. Lead monitoring is conducted semi-
annually for all public water supplies in the province, and quarterly for populations larger than
5,000. pH is also included in the extensive monitoring program conducted in the province. pH
in the province is typically low and below the guideline of 6.5-8.5. There are typically greater
than 300 pH exceedances in the province annually. As discussed in the technical document, the
low pH in the province causes issues with corrosion in distribution systems and affects the lead
concentration levels in drinking water. In recent years, there have been increasing numbers of
lead exceedances during summer months from service line/water fixtures in buildings at the
existing guideline levels.

There could be a high cost of implementing the proposed guideline for lead in
Newfoundland and Labrador. Due to naturally low pH issues experienced by many water
systems in the province, prevention of corrosion in distribution systems would require new
treatment systems and/or significant upgrades to existing systems. Many smaller systems would
have to consider changing from gas chlorination to hypo-chlorination to avoid decreasing pH
levels. Many systems would also have to install pH adjustment systems or upgrade their existing
pH adjustment systems to maintain appropriate pH levels within the distribution system. Water
pH in some communities is so low, that even with treatment, it would be difficult to dose enough
chemical to meet both pH and lead guidelines.

There are two public groundwater systems that have naturally occurring lead in the
province. One system has a lead removal system which may not have the capability to reduce
the levels below the proposed guideline as a number of recent results are above 0.005 mg/L.
The other system has no removal system and has been on a non-consumption advisory since
2002.

The province will continue to monitor for lead and pH at the current frequency, and
continue to assist communities in ensuring their pH adjustment systems are working effectively
to increase pH levels and keep corrosion control measure in place.

Nouvelle-Ecosse

The revised guideline proposes a reduction to the maximum acceptable concentration
(MAC) for lead from 10 pg/L to 5 pg/L. The proposed reduction is likely to result in moderate to
significant impacts for Nova Scotia.

Available data suggests that utilities will not be impacted as a result of the proposed
reduction; however, this data represents flushed samples collected from the distribution system
and is not representative of lead concentrations at the consumer's tap. Existing data prevents an
accurate determination of the true impact. The known presence of lead service lines, solders, and
fittings in utility distribution systems and plumbing of older homes coupled with the lack of

110



Plomb Pour consultation publique

enforceable corrosion control requirements likely result in consumer exposures to lead levels
that are higher than what is reported.

For Nova Scotia, the revised guideline will require the development and enforcement of
lead sampling protocols for residential/non-residential sites. This will likely result in challenges
for the utilities and the Compliance Division of Nova Scotia Environment. Specific challenges
are likely to include: lack of willing participants; access for sample collection; costs associated
with lead service line replacement ; and increased costs for laboratory analysis, etc.

Nouveau-Brunswick

New Brunswick is supportive of minimizing exposure to lead from drinking water. At
this time we are unable to quantify the impact of the proposed guideline, but anticipate that it
will likely be substantial.

Additional discussion is required with stakeholders to discuss how to proceed with
implementation of the proposed guideline and how to manage compliance, monitoring and
enforcement. Mitigative efforts, and the associated costs, could be substantial. It is reasonable to
assume that systems owners will resist feeling responsible for water quality within buildings
(which will vary from building to building) particularly those that have many internal plumbing
issues. New Brunswick has many systems with aggressive water - particularly those that use
surface water. Corrosion control will need to be part of this discussion. Replacement of lead
service lines and some internal plumbing will be required. The cost associated with these
measures could be immense and will be different for every system depending on a variety of
factors. This will have to be reviewed on a case-by-case basis.

Based on drinking water data that we currently have, changing the current MAC from
10 pg/L to 5 pg/L will result in the percentage of regulated municipal water systems with a
historical exceedance of the guideline to increase from 15% (10 of 67 systems) with at least one
result >10 pg/L to 22% (15 systems) with at least one result >5 pg/L; and crown systems with at
least one historical exceedance of the guideline will increase from 13% (27 of 202 systems) to
17% (35 systems).

However, the true impact will very likely be much greater. New Brunswick’s historical
monitoring data for lead has been obtained based on flushed samples as is recommended in the
current guideline. It is impossible to know at this time the lead concentrations that will be found
at individual taps once sampling is completed at recommended locations and in accordance the
newly introduced sampling protocols of the proposed guideline, but it is reasonable to assume
that lead results will increase.

For private wells, historical water quality data suggest that the changed MAC will result
in an increase in exceedance from 3% to 7%. This could result in increased costs associated with
analytical testing and treatment.

Québec

Au Québec, de janvier 2013 a décembre 2014, 23 158 analyses du plomb ont été réalisées
dans le cadre du Reglement sur la qualité de I’eau potable, dans un total de 3022 réseaux de
distribution. Tous les réseaux assujettis au Réglement doivent réaliser annuellement le contréle
du plomb dans I’eau qu’ils distribuent et le nombre d’échantillons a prélever par annee est en
fonction du nombre de personnes desservies.

Sur la période de janvier 2013 a décembre 2014, 393 (1,7 %) des analyses réalisées ont
présenté un résultat supérieur a la norme actuelle de 10 pg/L, ce qui a touché 85 réseaux de
distribution (2,8 %). La concentration maximale mesurée a atteint 977 pg/L, tandis que la
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médiane des résultats dépassant la norme était de 16 pg/L. A titre comparatif, 845 résultats
d’analyse de plomb (3,6 %) auraient dépassé la recommandation canadienne proposée de 5 pg/L
durant cette période, pour un total de 177 réseaux touchés (5,9 %).

Considérant les résultats d'analyse disponibles, les impacts attendus d'une éventuelle
réduction de la norme de plomb dans la réglementation québécoise en fonction de la révision de
la recommandation proposée seraient importants. En effet, cela pourrait faire doubler le nombre
de réseaux de distribution devant mettre en place des mesures correctrices, celles-ci pouvant
varier selon la taille du réseau et I’lampleur du probléme observé.

Ontario

A reduction in the Canadian Drinking Water Quality Guideline for lead proposed in this
document will have an impact in Ontario as the province typically adopts federal guidelines as
enforceable standards.

In the case of lead, the main source is associated with water delivery, particularly the
isolated components (i.e., pipes and fittings) within buildings and homes. The drinking water
system owners/operators have little control over these components as their obligation is to
deliver water that is not corrosive.

Ontario recognizes that the impact of lead can be mitigated by appropriate flushing
practices and replacement of components such as lead service lines that contribute to lead levels
in the drinking water over time.

Manitoba

A review conducted by the Manitoba Office of Drinking Water in 2012 found that some
of the largest public water systems in the province have lead service lines in their distribution
systems. This includes many of the largest urban centres and some old towns. In some of those
systems, total lead levels remained above the current (i.e., 10 pg/L) lead guideline even after
flushing the taps for 5 minutes. The water was left to sit in service lines for at least 6 hours but
no more than 24 hours before sampling. The overall number of lead service lines in public water
distribution systems across the province is estimated at 30,000 to 50,000. Immediate full
replacement is not an option as it would be prohibitively expensive. However, many of the
concerned large public water systems have established lead service line replacement programs in
their respective communities, providing incentives for homeowners to replace the portion of lead
service line going from the curb stop into individual properties. This process is slow and many
homeowners find the financial contribution required from them to be too high. Annual lead
service line replacement costs are expected to remain significant on a province-wide basis for the
next several years. In addition, based on the monitoring strategy recommended by Health
Canada, monitoring for total lead at the consumer’s tap in residential dwellings, as well as
monitoring at drinking water fountains and cold water taps in schools, multi-dwelling residences,
and large buildings would cost several hundred thousand dollars annually. Based on the
foregoing, we anticipate the impact of revisions to the lead guideline - including lowering the
guideline for lead in drinking water to 5 pg/L and proposed monitoring recommendations - to be
significant in Manitoba.

Saskatchewan

The Water Security Agency (WSA) has reviewed the proposed guideline document for
Lead in Drinking Water and agrees with the proposed MAC of 5 microgram/L for total lead in
drinking water. Drinking water quality data for 2,760 samples collected in the last 5 years (2010
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to present) from the distribution systems of municipalities regulated by the WSA showed that
total lead levels exceeded the proposed MAC only in few locations in the province. Some of the
municipalities in Saskatchewan continue to replace lead service lines in the distribution system,
and others have some form of replacement programs including providing an incentive to home
owners to replace their lead service lines from the curb stop to the building entry. The Water
Security Agency follows the corrosion control guidance document of Health Canada in dealing
with lead exceedences in the distribution system and encourages the waterworks owner to
replace the lead service lines where related exceedences occur. Since studies showed that many
of the water treatment systems, including conventional water treatment filtration systems and RO
systems, are effective in removing lead, and since these type of treatment systems are in
existence and/or are being increasingly adopted for use in WTPs in the province, the WSA
believes and expects that the new standard for total lead will have minimal or no impacts
including cost to municipal and other regulated waterworks in the province. Further, since lead
is present mostly in drinking water due to many factors including age of the pipeline/components
and from leaching in the distribution and plumbing systems, the WSA continues to work with
municipalities and the Ministry of Health/Health Regions in Saskatchewan in monitoring lead
levels in the distribution systems.

Alberta
Aucun paragraphe n’a été soumis par la province.

Colombie-Britannique

Given the developmental risks to children from lead, BC supports minimizing lead intake
from drinking water as much as reasonably achievable, preferably below the existing and the
proposed maximum in the Guidelines for Canadian Drinking Water Quality.

The proposed change in the guideline will cause the water delivered by a small number of
water supply systems to exceed the new, more stringent MAC. However, leaching from fixtures
within individual buildings is likely the most significant contributor to lead concentration in
water, and therefore exceedance of the guideline at the tap. Drinking water in many water
systems in BC is soft (low in hardness), and slightly acidic (low pH and alkalinity). When soft
water stagnates in building piping, lead and other metals can leach out from the plumbing into
the water. This is particularly true in older facilities and homes that may have lead and copper or
brass plumbing, fixtures, fittings, or used solder containing lead.

It is therefore difficult for water suppliers to know lead concentrations delivered at
individual taps, as this will vary from building to building, depending on plumbing. Sampling for
buildings, particularly high risk institutions such as schools and daycares, will remain a cost
pressure. Questions of whether this is responsibility of water suppliers or building owners will
also still remain.

Water suppliers do not have direct control over water once it leaves their distribution
system, however in areas where water is aggressive, effective mitigation measures can be taken
at either the individual or the community level. Individual building owners may reduce lead
concentration in water by regular flushing of taps, retrofitting plumbing, installing corrosion
control, or installing other point of use treatment. At a community level, water suppliers may
adopt corrosion control measures to reduce the corrosiveness of water before it enters the
distribution system. None of these measures are without significant expense, and the most cost
effective of these options would likely depend on the size of the water supply system.
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Yukon
It is not possible to quantify any potential impact of the guideline technical document for

lead in Yukon for large public drinking water systems (LPDWS) with piped distribution systems
due to a lack of exposure data. Currently, LPDWS are required to routinely monitor treated water
for chemical parameters including lead prior to entry into the distribution system. All systems
produce water below the proposed MAC. There is no requirement for routine monitoring of
chemical parameters in the distribution system.

Territoires du Nord-Ouest
Aucun paragraphe n’a été soumis par le territoire.

Nunavut
Aucun paragraphe n’a été soumis par le territoire.
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