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PREFACE

Mis sur pied par le gouvernement fédéral du Canada, le Plan d’action pour les sites contaminés fédéraux (PASCF) a été congu pour
assurer la poursuite et I'amélioration du programme fédéral d’'intendance environnementale se rapportant aux sites contaminés
situés sur des propriétés fédérales ou exploités par le gouvernement. Divers documents d’orientation sur I'évaluation des risques
pour la santé humaine (ERSH) & I'appui du PASCF ont été préparés par la Division des sites contaminés de Santé Canada et ils
peuvent étre obtenus sur notre site Web ou auprés de la Division des sites contaminés (cs-sc@hc-sc.gc.ca).

Le présent document d'orientation (L ‘évaluation des risques pour les sites contaminés fédéeraux au Canada, Partie VI : L'évaluation
quantitative détaillé des risques radiologiques pour la santé humaine (EQDRRrap) pour la santé humaine) est destiné aux ministéres
gardiens.

Dans l'idéal, les sites fédéraux contaminés par des substances radioactives (radionucléides) feraient 'objet de travaux de
réhabilitation jusqu'a présenter un niveau de risque « essentiellement négligeable ». La définition de I'expression « essentiellement
négligeable » utilisée par Santé Canada correspond en général a celle de la Commission canadienne de slreté nucléaire (AECB,
1987). De la méme maniere, la Commission internationale de protection radiologique (CIPR) prescrit un niveau de « contrainte
minimale », en vertu duquel si une dose annuelle est inférieure a 0,01 mSv (10 pSv), elle est acceptable et il n'est pas nécessaire
de réhabiliter davantage le terrain afin de réduire la dose. Les radionucléides et la radioactivité sont présents dans la nature : on les
retrouve partout dans I'environnement naturel et leur concentration varie d'un endroit a 'autre.

Au Canada, les niveaux de rayonnement naturel se traduisent par une dose annuelle moyenne d’environ 2 mSv, mais ces niveaux
varient grandement d'un endroit a l'autre. Si on utilise comme coefficient nominal de risque radiologique une valeur de 5 % par
sievert, soit 5 x 105 par mSy, et qu'on I'applique aux doses attribuables au rayonnement naturel (a I'aide d'un modéle linéaire sans
seuil), cette dose de rayonnement naturel se traduirait par un risque a vie de cancer fatal de I'ordre de 2 mSv/an x70 ans x5 x 10
~ 7,5 x 103, soit environ 1/100. Entre 25 % et 30 % des Canadiens meurent du cancer. Ainsi, compte tenu de I'hypothése
ci-dessus, le rayonnement naturel serait théoriquement responsable d’environ 4 % de l'incidence de fond des cancers fatals (c.-a-d.
1/100 des cancers attribuables au rayonnement naturel par rapport a un taux de cancer fatal dans la population, toutes causes
confondues, d’environ 25/100).

Pour la radioactivité, on utilise une limite de dose annuelle de 1 mSv pour établir les limites de rejet par les sources réglementées
par la CCSN. Dans le cas des installations fermées et/ou déclassées, la limite de dose annuelle peut étre fixée a 1 mSv pour les
sites ou il y a un certain niveau de contréle d'utilisation des terres, ou a une fraction de 1 mSv pour les sites dont I'utilisation ne fait
I'objet d’aucune restriction. Par exemple, les lignes directrices canadiennes pour la gestion des matieres radioactives naturelles
(MRN), élaborées conjointement par Santé Canada et un comité fédéral-provincial-territorial, recommandent un niveau de dose
annuelle de 0,3 mSv pour les sites a accés non restreint contaminés par la radioactivité naturelle. Dans les recommandations pour
la qualité de l'eau potable au Canada, on utilise pour les radionucléides une dose de référence annuelle de 0,1 mSv. Aux Etats-
Unis, 'EPA a sélectionné une dose annuelle de 0,15 mSv, et le NRC une dose de 0,25 mSv comme objectifs de réhabilitation pour
I'utilisation sans restriction des sites déclassés (ces deux niveaux de dose sont a I'exclusion des doses attribuables au radon).
Toutefois, 'EPA stipule que la caractérisation du risque et les objectifs de réhabilitation pour les substances radioactives dans les
sites CERCLA visés par la Liste prioritaire nationale (dite Superfund) doivent viser la plage de risque de 104 (qui, selon 'EPA,
correspond a une dose de 0,15 mSv) a 106 pour le risque de cancer cumulatif. La EPA stipule notamment ce qui suit :

« Les directives publiées par d’autres organisations (p. ex., NRC, DOE, CIPR, NCRP) peuvent étre utiles au plan
technique; toutefois, le lecteur devrait faire preuve d’une grande prudence car certains de ces documents utilisent
un cadre de gestion du risque (p. ex., limites de doses admissibles de 25, 100 ou 500 mrem/an) qui, de l'avis de
I'EPA, ne convient pas pour les sites CERCLA ». [Traduction]

(U.S. EPA, 1999, p. 22)

Santé Canada propose une dose annuelle provisoire « essentiellement négligeable » de 0,01 mSv au-dela de la dose d'origine
naturelle pour les sites fédéraux contaminés par la radioactivité. La CIPR (2004) recommande cette valeur comme « contrainte
minimale » dont on devrait tenir compte pour toute situation. Ce niveau de dose est a peu pres équivalent a un risque de cancer
fatal de 5 x 10-7 par année d’exposition, et a un risque combiné pour les cancers fatals, les cancers non fatals et les effets
héréditaires graves de 7,3 x 10-7 par année d’exposition. Le risque a vie (c.-a-d. 70 ans) correspondant des effets combinés serait
de 5,1 x 10-5. Sur les sites fédéraux contaminés par des radionucléides, une limite supérieure de 0,3 mSv au-dela de la dose
d’origine naturelle ne devrait pas étre dépassée pour la libre utilisation des terres, selon les lignes directrices sur les MRN. La
faisabilité technique et les aspects socioéconomiques sont des points importants dont on doit tenir compte pour tous les sites
contaminés. Dans le cas des radionucléides, Santé Canada recommande que I'on s’appuie sur le principe ALARA (c.-a-d.
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rechercher le niveau le plus bas que I'on peut raisonnablement atteindre) afin de s’assurer que I'on réduit les risques pour la santé
humaine a un niveau minimal. Les niveaux inférieurs a 0,01 mSv sont jugés négligeables et ne nécessitent pas d’évaluation
additionnelle.

Le présent document contient des directives pour I'évaluation du risque radiologique pour la santé humaine sur les sites fédéraux
contaminés. De maniére plus précise, ces directives visent a harmoniser d’une part 'évaluation des risques chimiques et
radiologiques, et d’autre part la caractérisation du risque radiologique sur les sites fédéraux contaminés.

Comme c’est souvent le cas de tout guide national, le présent document ne satisfera pas a toutes les exigences des tous les sites
contaminés des ministres gardiens ou de tous les évaluateurs des risques. A mesure que la pratique de I'évaluation des risques
évoluera et tant que la mise en ceuvre du PASCF se poursuivra, des informations nouvelles et des mises a jour seront publiées. Par
conséequent, il est a prévoir que la révision du présent document sera nécessaire de temps a autre afin d’intégrer ces nouvelles
informations. Pour vous assurer que la version du document dont vous disposez est la plus récente et que vous utilisez les
hypothéses, paramétres, etc. les plus a jour, veuillez contacter Santé Canada a I'adresse ci-apres.

Les commentaires, questions, critiques, ajouts ou modifications a apporter au présent document doivent étre envoyés a I'adresse
suivante : Division des sites contaminés, Direction de la sécurité des milieux, Santé Canada, indice postale 4111A, 99, rue Metcalfe,
11e étage, Ottawa (Ontario) K1A 0K9. Courriel : cs-sc@hc-sc.gc.ca

Voiraussi : http://www.hc-sc.gc.ca/ewh-semt/contamsite/index_f.html
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SIGLES ET ABREVIATIONS

AIEA
ALARA
AMAD
BIOMASS
BIOMOVS
CCEA
CCME
CCRP
CCSN
CERCLA

CIPR
CSA
EMR
1

FCD
ERSH
HTO
[-P-E.

N.-B.

N.-E.
PASCF
PDF

PRG

RnD

SAIC
T.-N./LAB.
UNSCEAR
U.S. EPA (EPA)
U.S. NCRP

U.S.NRC

WL
WLM
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Agence internationale de I'énergie atomique

(Niveau) le plus bas que I'on peut raisonnablement atteindre (as low as reasonably achievable)
Diamétre aérodynamique médian en activité

Nom d’'une méthode d'évaluation et de modélisation de la biosphere

Titre d'une étude de validation des modéles biosphériques

Commission de contrdle de I'énergie atomique

Conseil canadien des ministres de I'Environnement

Comité consultatif de la radioprotection

Commission canadienne de sdreté nucléaire

Comprehensive Environmental Response, Compensation, and Liability Act (loi globale de réponse
environnementale, compensation et responsabilité aux Etats-Unis)

Commission internationale de protection radiologique

Association canadienne de normalisation

Exposition maximale raisonnable

Facteur de transfert des intestins vers le sang

Facteur de conversion de dose

Evaluation du risque & la santé humaine

Eau tritiée

{le-du-Prince-Edouard

Matiéres radioactives naturelles

Nouveau-Brunswick

Nouvelle-Ecosse

Plan d'action pour les sites contaminés fédéraux

Distribution de probabilité

Preliminary Remediation Goals (objectifs préliminaires de réhabilitation de I'U.S. EPA)

Produits de la désintégration radioactive du radon

Science Applications International Canada

Terre-Neuve-et-Labrador

Comité scientifique des Nations Unies pour I'étude des effets des rayonnements ionisants

United States Environmental Protection Agency (Agence de protection de I'environnement des Etats-Unis)
United States National Council on Radiation Protection and Measurements (Conseil national de protection et
de mesures radiologiques des Etats-Unis)

United States Nuclear Regulatory Commission (Commission de réglementation de I'énergie nucléaire des
Etats-Unis)

Niveau opérationnel

Niveau opérationnel-mois
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1.0 HISTORIQUE ET CONTEXTE
1.1 Historiqgue

Santé Canada, le Conseil canadien des ministres de
I'Environnement (CCME) et les organismes provinciaux de
réglementation de 'environnement et de la santé partagent
les mémes objectifs : protéger la santé humaine contre
I'exposition aux substances chimiques et aux rayonnements
dans les sites contaminés. Afin de réaliser ces objectifs
communs, il faut recourir a une approche coordonnée et
uniforme pour identifier, évaluer et gérer les risques a la santé
associés aux sites contaminés. Le CCME a élaboré des
documents d’orientation sur I'identification et I'évaluation des
sites, et ils comprennent les documents suivants :

i) Systeme national de classification des lieux
contaminés (1992);

i)  Recommandations canadiennes pour la qualité de
I'environnement (2002);

i) Guide pour I'échantillonnage, I'analyse des
échantillons et la gestion des données des lieux
contaminés (1993).

Le gouvernement fédéral a mis sur pied le Plan d’'action pour
les sites contaminés fédéraux (PASCF) afin de faciliter la
détermination, I'évaluation et la gestion des risques associés
aux sites contaminés sous la garde des ministéres et
organismes fédéraux canadiens. Le PASCF privilégie les
mesures correctives ou la gestion du risque pour les sites et
les propriétés les plus a risque. Dans le cadre du PASCF,
Santé Canada a été désigné comme ministére de soutien
expert devant fournir de I'assistance. A ce titre, Santé Canada
est tenu de fournir des documents d’orientation détaillés sur
I'évaluation des risques a la santé humaine que représentent
les sites fédéraux contaminés au Canada. Le présent
document d’orientation porte sur les sites contaminés par la
radioactivité, et constitue la Partie VI d’une série de
documents publiés par Santé Canada sur I'évaluation des
risques pour les sites fédéraux.

Le présent guide a été préparé afin de soutenir le PASCF, un
programme congu pour assurer l'intendance constante et
améliorée de I'environnement par le gouvernement fédéral a
I'égard des sites contaminés se trouvant sur les propriétés ui
appartenant ou exploitées par celui-ci. Comme C'est le cas
avec les autres documents d’orientation nationaux, le présent
document ne répond pas, ni n'est congu pour répondre, a
toutes les exigences associées aux sites contaminés ou aux
besoins des évaluateurs des risques pour tous les cas.

Le processus d'identification et d’évaluation des sites
contaminés ayant évolué, on constate une utilisation et une
application accrues des évaluations du risque a la santé
humaine. A I'heure actuelle, les évaluations du risque sont
réalisées selon le document d’orientation publié par Santé
Canada et par plusieurs provinces. Le besoin d’'une approche
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nationale coordonnée et uniforme a présidé a la rédaction du
présent document d’orientation.

1.2 Contexte Réglementaire

De nombreuses provinces ont élaboré des réglements, des
politiques et/ou des procédures afin d'évaluer et de gérer les
sites contaminés. La société Science Applications International
Canada (SAIC, 2005) a procédé pour Environnement Canada a
un examen des politiques et réglements provinciaux touchant les
sites contamings. A 'heure actuelle, les provinces réglementent
uniquement les sites contaminés par des éléments inorganiques
et des substances chimiques organiques. Voici les divers cadres
réglementaires des provinces et territoires :

Colombie-Britannique - Environmental Management
Act, Contaminated Sites Regulation.

Alberta - Environmental Protection and Enhancement
Act; Guidelines for the Designation of Contaminated
Sites.

Manitoba - Loi sur 'assainissement des lieux
contaminés; Réglement sur 'assainissement des lieux
contaminés; Guidelines for the Designation of
Contaminated Sites in Manitoba; Guideline for Site
Environmental Investigations in Manitoba.

Saskatchewan - Environmental Management et
Protection Act, 2002.

Ontario — Loi sur la protection de I'environnement;
Réglement de I'Ontario 153/04.

Québec - Loi sur la qualité de I'environnement;
Réglement sur la protection et la réhabilitation des
terrains; Réglement sur les exigences en matiére de
déversements; Politique de protection des sols et de
réhabilitation des terrains contaminés.

Nouveau-Brunswick - Loi sur I'assainissement de
I'environnement; Reglement sur le stockage et la
manutention des produits pétroliers; Réglement sur la
qualité de I'eau; Lignes directrices sur la gestion des
lieux contaminés (version 2.0); Rapport d’état du lieu
(version 2.0).

Nouvelle-Ecosse - Environment Act: Guidelines for
Management of Contaminated Sites in Nova Scotia;
Guidelines for the Designation of Contaminated Sites.

fle-du-Prince-Edouard - Environmental Protection Act;
1.-P.-E. Petroleum Contaminated Sites Remediation
Guidelines.

Terre-Neuve-et-Labrador - Environmental Protection
Act; The Storage and Handling of Gasoline and
Associated Products Regulations; Heating Oil Storage
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Tank System Regulations; Contaminated Sites
Clean-Up Criteria.

Yukon - Environment Act; Contaminated Sites
Regulation; Spills Regulations; Special Waste
Regulations.

Territoires du Nord-Ouest - Environmental Protection
Act; Spill Contingency Planning and Reporting
Regulations; Environmental Guideline for
Contaminated Site Remediation, 2003.

Nunavut - Environmental Protection Act; Guideline for
Spill Contingency Planning (draft), 2004;
Environmental Guideline for Contaminated Site
Remediation, 2002.

Les sites contaminés qui sont la propriété ou sous la garde
des ministéres fédéraux ne sont pas soumis aux réglements
provinciaux. Dans le cas des sites fédéraux, le Secrétariat du
Conseil du Trésor du Canada (SCT) a établi plusieurs
politiques portant sur I'évaluation et la gestion du risque et
des mesures de réhabilitation. On peut se les procurer a
http://www.tbs-sct.gc.ca/pubs _pol/dcgpubs/RealProperty/fcsm
p-gscf f.asp; et
http://www.ths-sct.gc.ca/pubs_pol/dcgpubs/RealProperty/tbfcs
swlip_f.asp. Le PASCF n’est pas une initiative de nature
réglementaire, mais plutét un programme financé et dirigé par
le Conseil du Trésor visant a améliorer I'intendance fédérale a
I'égard des sites contaminés. Le lecteur trouvera plus de
détails sur le PASCF a
http://www.federalcontaminatedsites.qgc.cal.

Au Canada, la Commission canadienne de slreté nucléaire
(CCSN), qui a pris la reléve de la Commission de contrdle de
I'énergie atomique (CCEA) en mai 2000, réglemente
I'utilisation de I'énergie et des matiéres nucléaires, dont les
déchets nucléaires, afin de protéger la santé, la sireté, la
sécurité et l'environnement. En outre, Santé Canada est
responsable, par le truchement du Comité de radioprotection
fédéral-provincial-territorial, de la gestion des matiéres
radioactives naturelles (MRN). Toutefois, I'évaluation et la
réhabilitation des sites fédéraux inactifs et contaminés par la
radioactivité échappent dans 'ensemble a la réglementation
et a la législation. Avec la création du PASCF en 2003, on
dispose enfin d'un mécanisme permettant de financer
I'évaluation et la réhabilitation des anciens sites contaminés
fédéraux par la radioactivité. Le gouvernement fédéral est
responsable de plusieurs sites dans tout le Canada, qui ont
été contaminés par la radioactivité, dont I'ancienne mine
d’uranium a Port Radium, sur les rives du Grand lac de I'Ours
dans les Territoires du Nord-Ouest.

1.3 Objet et audience

Le présent document d’orientation s'adresse avant tout aux
évaluateurs de risque qui réalisent des évaluations quantitatives
du risque a la santé humaine dans les sites contaminés
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fédéraux au Canada, dans le cadre du PASCF. Le manuel
intéressera également les examinateurs des évaluations du
risque (organismes de réglementation), les gestionnaires du
risque (organismes de réglementation ou propriétaires des sites)
et les autres professionnels de l'industrie qui participent au
processus d’examen et de réhabilitation des sites. Il est
important d'offrir des directives et des balises aux
professionnels qui réalisent des évaluations quantitatives du
risque a la santé humaine sur les sites contaminés par des
matieres radioactives, dans le cadre du PASCF afin d’assurer
I'uniformité, la comparabilité et le caractére défendable de ces
évaluations.

Les personnes qui ont une formation scientifique et une
certaine expérience en évaluation du risque radiologique
trouveront dans ce manuel des indications sur la maniére de
réaliser une évaluation du risque radiologique. Par
conséquent, ce manuel se veut non seulement un document
« pratique » pour la réalisation des évaluations types du
risque radiologique, mais également un document éducatif qui
explique « pourquoi » certaines choses sont faites, certaines
mesures sont prises, etc. Le manuel donne également un
apercu des principes de I'évaluation du risque radiologique, et
présente des comparaisons avec les évaluations classiques
du risque chimique. Il contient également une bréve
discussion des méthodes plus sophistiquées d’évaluation du
risque radiologique. Enfin, le manuel contient beaucoup
d’information de fond sur les doses radiologiques et
I'évaluation du risque, et il présente dans leurs grandes lignes
les diverses étapes d’évaluation du risque radiologique. Des
exemples sont offerts afin d'illustrer ces étapes. Le manuel
contient également quelques études de cas (voir I'annexe C).

L'utilisateur de ce manuel apprendra ce qui suit :

o appliquer le cadre d'évaluation du risque radiologique a
des sites « simples », y compris la documentation des
hypothéses, des motifs, des décisions et du processus,
afin de permettre a 'examinateur de I'évaluation de
risque de tracer, retracer et reproduire le cheminement
suivi dans I'application du présent document
d’orientation;

e  déterminer si les données recueillies pour le terrain sont
appropriées et suffisantes en qualité et en quantité pour
étre utilisées dans I'évaluation;

e décider quand utiliser une approche déterministe ou
probabiliste dans une évaluation de risque;

e sélectionner des valeurs appropriées pour les
paramétres d’entrée et les hypothéses nécessaires (ou
des distribution de probabilité dans le cas d'une
évaluation probabiliste) qui tiennent compte des
conditions propres au terrain et des plans d'utilisation
des terres;
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e déterminer les références appropriées, les bases de
données, les méthodes de modélisation et autres
ressources qui peuvent étre requises pour le processus;

e sélectionner les valeurs appropriées par défaut pour les
facteurs de conversion de dose qui seront utilisés dans
I'évaluation;

e sélectionner les limites de dose appropriées qui seront
utilisées dans I'évaluation;

e fournir au ministére fédéral chargé du terrain une
description claire des risques potentiels, afin de I'aider a
communiquer avec les gestionnaires de risque, les
organismes de réglementation et les autres parties
intéressées, et a établir les mesures appropriées de
gestion du risque (y compris les mesures de
réhabilitation).

L’évaluateur de risque et I'examinateur de 'évaluation du risque
doivent avoir une formation et une expertise scientifiques pour
observer le cadre propose, faire preuve de jugement et formuler
les hypothéses requises. Le manuel ne s'adresse pas aux
personnes qui ne maitrisent pas les connaissances et les divers
concepts scientifiques requis pour réaliser une évaluation de
risque. Il faut faire preuve de jugement professionnel a plusieurs
étapes du processus, notamment pour :

e  déterminer la pertinence des données existantes et
concevoir au besoin un programme pour recueillir des
donnés additionnelles;

e  formuler et concevoir I'évaluation du risque;
évaluer les besoins en matieére de communication;
évaluer et sélectionner les méthodes analytiques et les
modeéles appropriés;

o  élaborer des hypothéses appropriées au sujet des
parameétres initiaux;

e  évaluer les incertitudes, ainsi que la nécessité de
recueillir d’autres renseignements;

e interpréter I'importance des risques estimés.

Santé Canada a publié, ou publiera, des documents
d'orientation portant sur divers éléments et aspects des
évaluations du risque. Toutefois, il est essentiel que les
évaluations du risque soient réalisées par des praticiens formés
et expérimentés.

1.4  Différences entre une évaluation de
risque radiologique et une évaluation
de risque chimique

Le rayonnement ionisant (rayonnement) et les substances
chimiques génotoxiques (substances chimiques) peuvent tous
causer le cancer. Les méthodes d’évaluation du risque
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associé au rayonnement et aux substances chimiques sont
bien établies et, en régle générale, elles s'appuient sur des
principes similaires. Pour évaluer le risque que représente le
rayonnement ou des substances chimiques, il doit y avoir une
source, un récepteur (sujets humains) et une ou plusieurs
voies entre la source et le récepteur, par lesquelles
I'exposition s’effectue. On évalue I'exposition des personnes
au rayonnement ou aux substances chimiques en analysant
les voies d’exposition qui permettent de quantifier I'exposition
potentielle en déterminant (a 'aide de données et/ou de
modéles) la concentration des radionucléides ou des
substances chimiques dans I'air, I'eau, le sol, les aliments ou
autres milieux, ainsi que le devenir et la mobilité des éléments
dans I'environnement, et les caractéristiques des personnes
exposées (récepteurs).

Un trait important des radionucléides est leur désintégration
radioactive, accompagnée d’émissions d'énergie et de
particules radioactives, en d'autres espéces radioactives
possédant leurs propres caractéristiques physiques et
chimiques.

Les radionucléides et les substances chimiques peuvent étre
absorbés par le corps par diverses voies : inhalation,

ingestion ou absorption cutanée. Toutefois, a la différence des
substances chimiques, il nest pas nécessaire que les
radionucléides soient absorbés dans le corps pour avoir un
effet, car I'exposition peut se faire par des sources de
rayonnement externes au corps (essentiellement le
rayonnement gamma) qui peut pénétrer la peau et déposer de
I'énergie dans les tissus et les organes du corps. Ce peut étre
le cas avec le rayonnement gamma émis par les sites
contaminés au radium 226, un membre de la chaine de
désintégration de l'uranium 238.

Tant pour la radioactivité que les substances cancérogenes
génotoxiques, les évaluateurs de risque font I'hypothése, en
I'absence de preuves contraires, d’une relation linéaire sans
seuil entre la dose et les effets. En d’autres mots, on suppose
qu'il'y a un risque associé a tout niveau d'exposition autre que
zéro. Tant pour le rayonnement que les substances
chimiques, il y a une incertitude importante associée a cette
relation dose-effet. Dans le cas du rayonnement, les risques
sont en grande partie établis a partir d'études
épidémiologiques réalisées sur des personnes exposées
antérieurement a des niveaux élevés de rayonnement. Par
exemple, les survivants des explosions atomiques au Japon,
les travailleurs qui apposaient de la peinture au radium sur les
aiguilles des cadrans de mesure, les mineurs dans les mines
d’uranium et divers groupes ayant subi une radioexposition en
raison de pratiques médicales passées (voir, entre autres, les
discussions traitant d'épidémiologie humaine dans
UNSCEAR, 2000). Les risques associés au rayonnement
dépendent évidemment du type de rayonnement et de la
sensibilité au rayonnement de chaque organe exposé.
Heureusement, pour les évaluations du risque radiologique, il
est possible de non seulement estimer le risque de cancer
pour un organe donné, mais également d’estimer un risque
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cumulatif en tenant compte du risque pour tous les organes
attribuable a tous les radionucléides et a toutes les voies
d’exposition. Le cas échéant, ces expositions au rayonnement
sont désignées « doses efficaces », dont I'estimation tient
compte de la sensibilité relative des divers organes gréce a
des facteurs de pondération pour chaque organe. En plus
d’avoir bien estimé le risque de cancer fatal, la Commission
internationale de protection radiologique (CIPR) a également
recommandé des coefficients de risque pour I'incidence du
cancer et les effets héréditaires graves (CIPR,1991).

Dans le cas des substances chimiques cancérogenes, les
relations dose-effet sont souvent extrapolées a partir d'études
sur des animaux exposés a des doses relativement élevées,
habituellement supérieures aux doses associées a
I'exposition sur des sites contaminés. L'extrapolation pour les
humains du risque de cancer déterminé par des études sur
les animaux est habituellement basée sur la limite de
confiance supérieure de 95 % pour la courbe représentant les
données expérimentales. L'utilisation de la limite de confiance
supérieure dans une telle extrapolation refléte 'application du
principe de prudence et permet de s’assurer, autant que faire
se peut, qu'il est peu probable que le risque réel soit supérieur
au risque prévu, et plus probablement qu'il soit inférieur au
risque prévu. A la différence du rayonnement ionisant, il n’est
pas possible actuellement d’évaluer le risque a partir de
I'exposition combinée a de nombreuses substances
chimiques touchant plusieurs organes autrement que par
I'addition simple des risques estimés pour les substances
chimiques qui affectent les organes similaires, qui causent
des cancers similaires et/ou qui agissent selon des modes
similaires.

En 1995, un groupe de travail conjoint du Comité consultatif
de la radioprotection de la Commission de contréle de
I'énergie atomique (la CCEA est maintenant la CCSN), le
personnel de la CCEA, le personnel de Santé Canada et le
personnel du ministere de I'Environnement de I'Ontario (MEO)
ont réalisé une évaluation exhaustive des similarités et des
différences dans I'évaluation et la gestion des risques de
cancer par le rayonnement et les substances chimiques. Bien
que I'approche générale pour évaluer le risque de cancer par
le rayonnement ionisant et les substances chimiques
cancérogenes soit similaire, il existe néanmoins des
différences. Le Groupe de travail conjoint conclut que les
méthodes d'évaluation et de gestion du risque associées au
rayonnement et aux substances chimiques étaient bien
développées et que les stratégies de gestion du risque pour le
rayonnement et les substances chimiques assuraient alors un
degré élevé de protection de la santé. De plus, le groupe
signalait qu'il n’était pas possible a ce moment (en 1995) de
déterminer si la radioactivité ou les substances chimiques
cancérogenes présentent le plus grand risque de cancer
(SC/CCEA, 1998). Bien que ce constat soit encore vrai pour
I'essentiel, nous présentons dans ce document d'orientation
des mesures visant a harmoniser I'approche en matiere
d’évaluation du risque autant chimique que radiologique. Par
exemple, comme nous en traiterons plus loin, nous cherchons

4

a harmoniser les caractéristiques des récepteurs pour les
deux types d'évaluation. De plus, nous cherchons a
harmoniser davantage le niveau de risque jugé

« essentiellement négligeable ».

1.4.1 Dose etrisque

Le risque de contracter un cancer a la suite de la
radioexposition dépend du type de rayonnement et de la
sensibilité de I'organe particulier qui a été exposé au
rayonnement. Par conséquent, les expositions au
rayonnement sont généralement calculées en termes de
doses efficaces qui tiennent compte du type de rayonnement
et de la sensibilité au rayonnement de I'organe, grace a des
facteurs de pondération établis par la CIPR (p. ex., CIPR,
1991). En effet, le systéme d’évaluation dose/risque pour le
rayonnement permet 'ajout d’un « risque normalisé »
couvrant 'ensemble des voies d’exposition, des
radionucléides et des organes. L'utilisation de ces facteurs de
pondération permet également de pondérer différents
cancers. Par exemple, un cancer fatal a un facteur de
pondération supérieur a celui d’'un cancer jugé « guérissable »
(non fatal).

La publication 60 de la CIPR (CIPR, 1991) recommande un
coefficient de risque (taux d'incidence du cancer) de 5 x 10
par mSv pour le cancer fatal (moyenne pour tous les groupes
d’'age) et de 1 x 10-5 par mSv pour les cancers non fatals. Ces
coefficients de risque représentent les risques a vie
attribuables a I'exposition. Par exemple, pour une exposition
pendant 1 an a 1 mSy, le risque a vie de cancer fatal serait de
I'ordre de 5 x 10-5, et pour une exposition pendant 70 ans?,
d’environ 3,5 x 10-3. La CIPR recommandait également un
facteur de risque (détriment) a vie de 1,3 x 105 par mSv pour
les effets héréditaires graves. Par conséquent, le risque
(détriment) a vie total est de 7,3 x 10-5 par mSv (c.-a-d.

5x 105 +1 x 105+ 1,3 x 10-%). Ainsi, la dose efficace permet
d’estimer le risque a vie total dd a I'exposition a tout type de
rayonnement, toute répartition de dose ou toute voie

' Dans le cas du rayonnement ionisant, le risque (détriment dans la
terminologie de la CIPR) pour un membre du public est basé sur
une intégration sur 70 ans de la dose aprés absorption d'un
radionucléide. Par exemple, si une personne ingere « X » Bq de
radium 226 au cours d’une année, une partie du radium 226 sera
éliminée du corps et une partie sera distribuée entre les tissus selon
des modéles métaboliques/biocinétiques bien établis, et en outre
une partie subira une désintégration radioactive. La partie de
radium 226 qui demeurera dans le corps (ainsi que les produits de
la désintégration radioactive) continuera d'irradier les tissus du
corps. Les modéles dosimétriques de la CIPR calculent la dose
cumulative pour les organes et les tissus du corps pendant
70 années suivant I'année d’absorption. Par convention, tous les
calculs de dose estimés pour une intégration sur 70 ans
représentent une année d’absorption. Cette méthode est différente
de I'utilisation de I'exposition a vie sur 75 ans utilisée dans les
évaluations de risque par des substances chimiques. Toutefois,
I'utilisation d’un risque a vie sur 70 ans dans les évaluations
radiologiques est similaire a toutes fins utiles.
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d’exposition, qu'elle soit attribuable au rayonnement interne
ou externe. Ensuite, on compare habituellement cette dose
aux limites de dose réglementaires, comme celles que la
CCSN a établies, afin de déterminer si une personne est
soumise a un risque « inacceptable » d’exposition au
rayonnement ou & des matiéres radioactives. Dans la
pratique, le coefficient de risque de 5 x 10-5par mSv pour le
risque a vie de cancer fatal est habituellement utilisé dans ces
analyses. Au Canada, la Commission canadienne de sireté
nucléaire (CCSN) a établi une limite de dose annuelle pour le
grand public de 1 mSv au-dela du rayonnement naturel &
I'exclusion du rayonnement médical pour ses titulaires de
permis (CCSN, 2000). Quand on évalue la dose limite, il
importe de se rappeler que I'on devrait tenir compte de
I'exposition combinée due a tous les radionucléides et a
toutes les voies d’exposition.

Dans le cas des substances chimiques cancérogenes, les
directives touchant les concentrations acceptables
admissibles sont souvent définies en termes de risque a vie
d’incidence du cancer, de I'ordre d’'un sur cent mille (1 x 10-)
a un sur un million (1 x 106), et les valeurs recommandées
associées a des risques supérieurs seraient publiées
seulement dans le cas des contaminants naturels comme
I'arsenic, pour lequel on a proposé une nouvelle directive
dans I'eau potable s'établissant a 5 pg/L. Cette concentration
est associée au risque a vie de contracter des cancers
internes d’un sur dix mille (SC, 2004a). On doit souligner ici
que les directives pour les risques chimiques sont souvent
appliquées a des substances chimiques cancérogénes
individuelles, tandis que pour le rayonnement ionisant, le
risque attribuable a tous les radionucléides et a toutes les
voies d’exposition est souvent représenté sous forme d'une
mesure combinée unique. Ceci dit, la plupart des sites
contaminés fédéraux ne contiennent habituellement qu'une ou
quelques substances cancérogénes connues. Dans une
analyse récente de sites fédéraux réalisée par Santé Canada
(Franz Environmental Inc., 2005), on a démontré que
I'arsenic, le benzéne et le benzo(a)pyréne sont coprésents
dans seulement 0,2 % des sites fédéraux examinés, le
benzo(a)pyréne et I'arsenic sont coprésents dans 2,3 % des
sites examinés; et le benzo(a)pyréne et le benzéne sont
coprésents dans 0,7 % des sites.

1.4.2 Contexte international

A léchelle internationale, 'évaluation du risque radiologique
est beaucoup plus normalisée que I'évaluation du risque
chimique. De nombreux travaux ont été réalisés au cours des
50 derniéres années afin de mettre au point des méthodes,
des données et des modéles permettant d'évaluer I'exposition
a la radioactivité et au rayonnement, et pour estimer le risque
que représente le rayonnement ionisant pour les personnes.
Le Comité scientifique des Nations Unies pour I'étude des
effets des rayonnements ionisants (UNSCEAR) est mandaté
par les Nations Unies pour évaluer les niveaux et les effets de
I'exposition au rayonnement ionisant et faire rapport a ce

Septembre 2010

sujet. LUNSCEAR examine systématiquement I'information
disponible dans le monde entier et publie des rapports
détaillés sur lesquels sont basées les évaluations
scientifiques réalisées par diverses organisations
internationales et nationales. L'’Annexe A (« Dose
Assessment Methodologies ») du plus récent rapport de
'UNSCEAR (2000) présente les procédures utilisées dans le
monde entier par 'TUNSCEAR pour estimer les doses
attribuables aux radionucléides dans I'environnement.
L’'UNSCEAR constate que les modéles décrits dans son
Annexe A forment la base pour réaliser des « estimations
raisonnablement précises de la dose dans de nombreuses
applications ». Toutefois, 'UNSCEAR recommande que « I'on
utilise des données propres aux sites dans la mesure du
possible, lorsqu'elles sont disponibles ».

Outre la description des modéles et des données fournies par
'UNSCEAR, la documentation dans ce domaine est
abondante et de nombreux auteurs ont publié divers rapports
sur les méthodes, les modéles et les données. Par exemple,
une norme canadienne datant de 1987 présente des
directives et une méthodologie afin d’estimer les doses de
rayonnement produites par les radionucléides rejetés dans
I'air ou dans I'eau par les centrales nucléaires CANDU

(CSA, 1987). La majeure partie de I'information sur les voies
d'exposition, les modéles, les concepts et les méthodes
présentée dans ce document demeure encore valide et
pertinente aujourd’hui. En outre, il y a beaucoup d’information
sur les voies d’exposition et sur les données et les méthodes
d'évaluation du risque aux Etats-Unis, notamment dans le
Code Mildos (Strenge et Bander, 1981) de la United States
Nuclear Regulatory Commission (U.S. NRC) pour I'évaluation
de 'exposition aux résidus de traitement de I'uranium. Plus
récemment, la U.S. NRC a publié des directives sur
I'évaluation des sites contaminés par la radioactivité (U.S.
NRC, 1992). Dans le méme ordre d'idée, le United States
National Council on Radiological Protection (U.S. NCRP) a
publié de nombreux rapports sur les méthodes et les données
touchant I'analyse des voies d’exposition, I'évaluation des
doses et I'analyse des incertitudes (U.S. NCRP, 1996).
D’autres groupes, dont 'Agence internationale de I'énergie
atomique (AIEA), ont également publié des modéles et des
données pour 'analyse des voies d’exposition et I'évaluation
des doses (p. ex., AIEA 1982, 1994). Ces groupes ont aussi
appuyé des comparaisons internationales des données
environnementales et des modéles de dose, dont la
comparaison des modeles BIOMOVS (1996a, 1996b) et
BIOMASS (2001) dans laquelle le Canada a joué un réle
important.

1.4.3 Contexte canadien

Comme nous I'avons mentionné ci-dessus, la CCSN et Santé
Canada supervisent, par le truchement du Comité de
radioprotection fédéral-provincial-territorial, le dossier de la
contamination radiologique au Canada. Toutefois, le Groupe
de travail sur les recommandations pour la qualité des sols,
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qui reléve du CCME, est mandaté pour élaborer des
recommandations canadiennes nationales sur la qualité des
sols et des critéres d’évaluation du risque pour les sites
contaminés, y compris ceux qui sont contaminés par la
radioactivité. Dans le cas des installations réglementées par
la CCSN, ce sont les limites de dose prescrites par la CCSN
qui prévalent. Ces organismes s'entendent en général au
sujet du cadre et des méthodes qui sont couramment utilisés
dans les évaluations du risque radiologique. Nous traiterons
plus loin, dans ce document, de ces méthodes. Les sites
contaminés fédéraux représentent en quelque sorte un
imbroglio réglementaire, car ils ne sont pas assujettis a la
réglementation provinciale et il nexiste aucun cadre
réglementaire fédéral officiel a leur égard. C’est pourquoi le
Conseil du Trésor a mis sur pied le PASCF pour encadrer ces
responsabilités fédérales en matiére d’environnement.

1.5 Structure du document

Le présent manuel constitue non seulement un guide

« pratique », mais il contient également beaucoup
d’information de fond sur le rayonnement et sur les questions
touchant I'évaluation du risque radiologique. Les divers
chapitres du manuel présentent les valeurs et les
méthodologies suggérées qui devraient étre utilisées ou a tout
le moins envisagées par I'évaluateur du risque.

Section 1.0 : Historique et contexte
Apercu des évaluations du risque radiologique et du contenu
du présent manuel.

Section 2.0 : Apercu du cadre d’évaluation du risque
radiologique

Principaux concepts de 'évaluation du risque radiologique,

notamment les sujets suivants : rayonnement, radioprotection,

étapes pour I'évaluation du risque radiologique, comparaison

avec les évaluations usuelles du risque chimique.

Section 3.0 : Formulation du probléme
Présentation de I'étape de formulation du probléme dans les
évaluations du risque radiologique; cette section présente

toute l'information dont on doit tenir compte avant
d’entreprendre une évaluation du risque radiologique.

Section 4.0 : Modélisation du devenir et du transport
Présentation des étapes d’'une évaluation de I'exposition, ce
qui comprend la modélisation du devenir et du transport et le
calcul des concentrations dans divers milieux de
I'environnement. Les méthodes déterministe et probabiliste
sont décrites.

Section 5.0 : Evaluation de la dose de rayonnement
Présentation des divers facteurs utilisés dans le calcul de la
dose, dans une évaluation du risque radiologique.

Section 6.0 : Caractérisation des doses

Information sur les limites de dose et sur la fagon dont on
devrait en tenir compte et les appliquer dans des évaluations
du risque radiologique.

Section 7.0 : Caractérisation du risque et harmonisation
Conversion des doses annuelles et a vie en niveaux de risque
annuel et a vie, et initiatives en cours afin d’harmoniser les
évaluations du risque radiologique et les évaluations du risque
chimique.

Section 8.0 : La prise en compte des incertitudes
Présentation des incertitudes associées aux diverses étapes
dans une évaluation du risque.

Annexes :  Renseignements connexes et d’appui.

Annexe A:  Facteurs génériques & examiner dans une
évaluation du risque

Annexe B:  Caractéristiques des récepteurs
recommandées par défaut pour I'évaluation du
risque et des doses radiologiques

Annexe C:  Exemple d’évaluation du risque radiologique
pour un site minier hypothétique

Annexe D:  Références concernant la consommation des

poissons et de la faune par les peuple
autochtone du Nord canadien
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aspects des substances radioactives et des rayonnements
qui les distinguent des substances chimiques.

2.0 APERGU DU CADRE
D’EVALUATION DU RISQUE
RADIOLOGIQUE

Introduction et notions de base sur le
rayonnement

2.1.1 Termes couramment utilisés

Le tableau 2.1 présente quelques termes couramment utilisés
dans les évaluations du risque radiologique. Pour de plus
amples informations, le lecteur est prié de consulter les
rapports publiés, notamment ceux de la CIPR (p. ex., CIPR,
1991), de I'AIEA (p. ex., AIEA, 1982), de 'U.S. NCRP (p. ex.,

2.1

Le présent document traite de I'évaluation du risque a la

santé humaine (ERSH) sur les sites contaminés fédéraux par
des substances radioactives. Mais avant de traiter de

U.S. NCRP, 1984, 1989, 1993) et de 'UNSCEAR (p. ex.,
UNSCEAR, 2000).

I'approche recommandée pour les ERSH pour les sites
contaminés par la radioactivité, il convient de décrire certains

Tableau 2.1 Termes couramment utilisés

Activité mesurée en becquerel (Bq)

Unité Sl pour désigner I'activité, qui équivaut a une désintégration nucléaire par
seconde(1 Bq =2,7 x 10! Ci)

Curie (Ci)

3,7 x 1010 désintégrations nucléaires par seconde, nom de l'unité classique d'activité
(1Ci=3,7x10"Bq)

Demi-vie (physique, biologique ou
efficace)

Temps pris par une quantité de radionucléides (c.-a-d. son activité) pour diminuer de
moitié (par désintégration nucléaire, par élimination biologique du radionucléide, ou
les deux).

Dose absorbée (D)

Energie moyenne déposée par le rayonnement ionisant dans la matiére par masse
unitaire. L'unité Sl de dose absorbée est le gray (Gy); 'unité standard est le rad
(1rad =0,01 Gy).

Dose efficace

Somme, pour tous les tissus en cause, des produits de la dose équivalente dans un
tissu ou un organe (T) et du facteur de pondération pour ce tissu.

Dose équivalente (H)

Produit de la dose absorbée (D), du facteur de qualité (Q) et de tout autre facteur
modificateur (N). L'unité Sl de la dose équivalente est le sievert (Sv); 'unité classique
estle rem (1 rem = 0,01 Sv).

Equilibre radioactif

Equilibre atteint lorsque les radionucléides dans une chaine de désintégration
radioactive sont présents a la méme activité.

Dose équivalente par absorption unitaire de radionucléide.

Facteur de pondération (wr)

causeés par la radioexposition d'un tissu ou d’'un organe donné; facteur utilisé pour le
calcul de la dose équivalente efficace engagée.

Facteur de qualité (Q)

Principal facteur modificateur employé pour calculer la dose équivalente, H, a partir de
la dose absorbée, D. Le facteur est choisi afin de tenir compte de I'efficacité
biologique relative (EBR) du rayonnement en cause, mais il est indépendant du tissu
ou de l'organe en cause, et de I'effet biologique. En radioprotection, le facteur de
qualité est déterminé par le transfert linéaire d’énergie (TLE) du rayonnement.

Gray (Gy)

Unité Sl de dose absorbée (1 Gy =1 Joule kg-' = 100 rad).

Produit(s) de désintégration

Radionucléide ou famille de radionucléides formé par la transformation nucléaire d'un
radionucléide parent.

Rayonnement externe

I Facteur de conversion de dose (FCD)

Rayonnement provenant d’'une source externe et incident sur le corps.

I Rayonnement interne

Rayonnement émis par les radionucléides répartis a l'intérieur de I'organisme.

Rayonnement ionisant

Tout rayonnement pouvant déloger les électrons des atomes ou des molécules, et
produisant ainsi des ions.

Facteur indiquant le risque relatif d'induction de cancer ou de défauts héréditaires I

Sievert (Sv)

Unité Sl de la dose efficace.

Transformation nucléaire

Transformation spontanée d'un radionucléide en un nucléide différent, ou vers un état
d’énergie différent du méme nucléide.
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2.1.2 Rayonnement et radioactivité naturels

Peu importe ou 'on vit ou travaille, nous sommes tous
exposés a des sources naturelles de rayonnement.
L'intensité de ces sources varie dans le temps et dans
lespace. Il s’agit essentiellement du rayonnement ionisant
provenant des rayons cosmiques, des radionucléides

naturellement présents dans 'air, I'eau et les aliments; et du
rayonnement gamma issu des matieres radioactives dans le
sol, les roches et les matériaux entrant dans la construction
des maisons (voir la figure 2.1).

La Terre est continuellement bombardée par des rayons
cosmiques et des particules trés énergétiques provenant de
I'espace. Ces rayons cosmiques interagissent avec les
atomes et les molécules dans I'atmosphére, ce qui produit
une cascade d’interactions qui contribuent a I'exposition aux
rayons cosmiques, mais qui diminuent & mesure que le
rayonnement traverse I'atmosphére, depuis les grandes
altitudes jusqu’au niveau du sol. Les personnes qui vivent
aux latitudes et a des altitudes élevées regoivent les plus
grandes doses de rayonnements cosmiques, parce que
ceux-ci sont concentrés aux poles par le champ magnétique

de la Terre, et en raison du faible blindage offert par
I'atmosphere, plus ténu a ces endroits. Au Canada, la dose
annuelle moyenne de rayonnements cosmiques est d’environ
300 pSv.

Les radionucléides de la famille de I'uranium et du thorium et
le potassium 40 (40K) sont des radionucléides naturels que
I'on trouve partout dans le sol, les roches et les sédiments. lls
se retrouvent, par des mécanismes naturels également, dans
la végétation et les animaux terrestres et aquatiques, et
également chez les humains par 'intermédiaire des aliments,
de 'eau et de I'air. Au Canada, la dose annuelle moyenne
due aux radionucléides de la famille de I'uranium et du
thorium et au 40K, présents dans I'environnement et a
lintérieur des organismes humains, est d’environ 350 uSv.

Les radionucléides qui existent a I'état naturel dans les sols,
les roches et les matériaux utilisés dans la construction des
maisons contribuent également au rayonnement gamma
externe, auquel nous sommes tous exposés. Au Canada, la
dose annuelle moyenne de rayonnements gamma, de
sources tant externes qu'internes, est d’environ 350 uSv.

Figure 2.1 Répartition de la dose annuelle de rayonnement naturel

DISTRIBUTION DE LA DOSE ANNUELLE
DUE AU RAYONNEMENT NATUREL

INTERNE
350 uSv/an

COSMIQUE
300 pSv/an

TERRESTRE
350 uSv/an

RADON
1000 pSv/an

SOURCE : CCEA, 1995
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Le radon et ses produits de désintégration radioactive
contribuent le plus a la radioactivité naturelle, soit environ
1000 uSv en moyenne au Canada. Le radon est un gaz
produit par la désintégration des radionucléides de la famille
de l'uranium dans le sol. Il traverse les murs et les fondations
dans les sous-sols et s’accumule en concentrations plus
élevées a l'intérieur qu'a I'extérieur. La dose annuelle
moyenne attribuable au radon et & ses produits de
désintégration radioactive dans I'air des maisons varie
d’environ 200 a 2 200 uSv dans les différentes villes au
Canada, tout dépendant de la concentration de
radionucléides dans le sol, les roches et les eaux
souterraines, et également du taux de renouvellement de I'air

dans les batiments.

Radioactivité et rayonnement

La radioactivité et le
rayonnement sont
omniprésents.

Chaque personne est
exposée au rayonnement
naturel a raison d’environ
2 mSv/an.

Environ la moitié de la

dose de rayonnement
naturel est due au radon.

Un aspect important de la
radioactivité et du rayonnement est
son ubiquité, ce qui est fort différent
de nombreuses substances
chimiques, exception faite de
I'arsenic, de certains éléments
minéraux et certaines substances
chimiques présents dans la nature.

Grasty et LaMarre (2004) ont
examiné l'information publiée sur les

doses efficaces auxquelles sont exposés les Canadiens par
les sources naturelles de rayonnement, et ils rapportent que

Figure 2.2 Famille de désintégration de I'uranium 238

4,47 x 10° ans|

les doses efficaces pour le Canada, Toronto et Winnipeg sont
de 1769 pSv (1,8 mSv), 1 554 pSv (1,6 mSv) et 4 022 pSv
(4,0 mSv), respectivement. Il est possible qu'une grande
partie de la variabilité soit associée aux doses inhalées de
radon 222 (et de ses produits de désintégration a période
courte).

2.1.3 Chaines de désintégration radioactive

Comme nous I'avons mentionné plus haut, un élément
radioactif se transforme en un autre par désintégration
nucléaire, et le produit de cette désintégration possede des
propriétés physiques et chimiques différentes du parent
radioactif. Ces produits de désintégration peuvent étre, eux
aussi, radioactifs. Par exemple, I'isotope radioactif

radium 226 se désintégre en un gaz radioactif (noble), le
radon 222. La figure 2.2 illustre la chaine de désintégration
de l'uranium 238, qui est présent a I'état naturel. Dans la
nature, il est courant d’observer la chaine de désintégration
de I'uranium 238 en équilibre, c.-a-d. tous les radionucléides
(solides) sont présents a la méme concentration (p. ex., pour
1 Bq/g de 238U, il y aura 1 Bg/g de 234U, 1 Bq/g de 230Th,

1 Bg/g de 26Ra, etc.). La figure 2.3 illustre la famille de
désintégration de I'uranium 235 et la figure 2.4 celle du
thorium 232, deux éléments que I'on retrouve également
dans la nature.

FAMILLE RADIOACTIVE DU RADON 222

2,45x 10° ans 7,70 x 10* ans 1,60 x 10° ans
2Rn
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REMARQUE :

UN CERTAIN NOMBRE DE NUCLEIDES EMETTENT AUSSI UN R
RAYONNEMENT GAMMA APRES LA DESINTEGRATION ALPHA OU BETA.
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Figure 2.3 Famille de désintégration de I'uranium 235

7,04 x 10* ans

3,28 x 10“ ans

2Ipc

21,8 ans
(98,6 %)
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REMARQUE :

UN CERTAIN NOMBRE DE NUCLEIDES EMETTENT AUSS| UN )
RAYONNEMENT GAMMA APRES LA DESINTEGRATION ALPHA OU BETA.

Figure 2.4 Famille de désintégration du thorium 232
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Dans certaines
situations, I'équilibre
(radioactif) a déja
été modifié par la
nature ou par
lintervention
humaine, et tous les
radionucléides de la
famille radioactive
ne sont pas
présents avec la
méme activité. Par
exemple, dans
I'exploitation des
mines d’uranium,
I'objectif est
d'extraire 'uranium
du minerai et de le
raffiner davantage.
Dans une telle
situation, de 90 % a
95 % de I'uranium peut avoir été extrait dans l'usine de
traitement de I'uranium, tandis que les 5 % restants
d’uranium sont rejetés dans les résidus avec tout le 230Th, le
226Ra, etc. Dans ce cas, les caractéristiques radiologiques
des résidus seraient dans les proportions de 0,05 Bqg/g 238U,
0,05 Bq/g 234U, 1 Bg/g 230Th, 1 Bg/g 2%6Ra, efc., les valeurs
numériques réelles dépendant de la teneur du minerai. On
doit noter que tous les isotopes de I'uranium se comportent
chimiquement de la méme maniére, tous les isotopes du
thorium se comportent chimiquement de la méme maniére,
tous les isotopes de plomb se comportent chimiquement de
la méme maniére, etc.

Désintégration radioactive

e Lesradionucléides se
désintegrent en émettant un
rayonnement et/ou des particules
radioactives, et ils se transforment
en produits de désintégration dont
les caractéristiques physiques,
chimiques et radiologiques sont
différentes;

e Lachaine de désintégration
radioactive est dite en équilibre
lorsque tous les radionucléides
dans la chaine présentent la
méme activité (en Bq/g);

e Lorsque I'on évalue les risques
associés a une chaine de
désintégration de radionucléides
comme I'uranium 238, il est
important de savoir si I'équilibre
est atteint ou non.

Chaque gramme d’uranium naturel contient 1,295 x 104 Bq/g
de 238U et de 234U, et 5,69 x 102 Bq/g de 235U, pour une
activité spécifique totale de 2,65 x 104 Bg/g (c.-a-d.
2x1,295 x 104 + 5,69 x 102). Presque tout I'uranium naturel
est constitué d’uranium 238 (plus de 99 %).

Outre les deux chaines de désintégration de 'uranium
(c.-a-d. 238U et 235), le thorium 232 est également I'élément
de départ d’'une chaine de désintégration radioactive (voir la
figure 2.4), ayant une activité spécifique d’environ

4,06 x 10% Ba/g.

On trouve dans la nature d'autres radionucléides comme le
potassium 40 (4K), le tritium (HTO) et le carbone 14. Nous
traiterons plus loin des caractéristiques de ces
radionucléides.

Comme les doses par unité d’absorption dépendent du
radionucléide et de la voie d’exposition (entre autres
facteurs), il est important, lorsque 'on évalue un scénario
d’exposition, d’établir si les radionucléides dans une chaine
de désintégration (p. ex., la chaine de désintégration de
I'uranium 238) sont en équilibre et de déterminer lesquels
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peuvent nécessiter une évaluation de risque particuliere. Par
exemple, pour évaluer les activités associées a une mine
d’uranium, comme celle de Port Radium (T.N.-O.), il est
courant de tenir compte de I'uranium naturel, du 230Th, du
226Ra, du 2'9Pb et du 2'0Po,

2.1.4 Types de rayonnement et de radioactivité

Lorsqu’un radionucléide se désintegre, il émet divers types
de rayonnement. Chaque rayonnement posséde ses propres
caractéristiques physiques et cause des dommages
biologiques différents. Dans les sites visés par le PASCF, on
rencontre habituellement les formes suivantes de
rayonnement et de radioactivité :

Particules alpha - |l s'agit de cations portant une charge
double et composés de deux protons et de deux neutrons (en
d’autres mots, ce sont des noyaux d’hélium), qui sont éjectés
a une méme énergie par le noyau d’'un atome. En raison de
leur charge et de leur masse relativement grande, les
particules alpha ont tendance a ioniser facilement les atomes
proches et a perdre leur énergie sur de courtes distances.
Elles ne traversent habituellement pas une feuille de papier
ordinaire ou la couche externe de la peau. Par conséquent,
les particules alpha présentent un danger lorsqu'elles sont
absorbées par le corps, ou leur énergie est complétement
absorbée par des petits volumes de tissu.

Particules béta — |l s’agit d'électrons éjectés a haute vitesse
par le noyau d'un atome, dans lequel un noyau se désintégre
en un proton et un électron. A la différence des particules
alpha, les particules béta ne sont pas éjectées a des énergies
précises, mais plutdt a des énergies couvrant 'ensemble du
spectre énergétique. Les particules béta ont une plus grande
portée que les particules alpha, et une source béta non
blindée peut présenter un danger externe si elle se trouve a
quelques centimétres de la peau nue et si I'énergie du
rayonnement béta est supérieure a 70 keV. Lorsqu’elles sont
a l'intérieur du corps, les particules béta ont une plus grande
portée que les particules alpha dans les tissus. Toutefois,
comme elles provoquent moins d’ionisations par trajet
unitaire, les particules béta déposent beaucoup moins
d'énergie dans de petits volumes de tissu et, par conséquent,
causent moins de dommages que les particules alpha.

Rayonnement gamma — || s'agit de photons émis par le
noyau d’un atome qui se désintégre par radioactivité (les
rayons X, qui sont d’origine extranucléaire, sont identiques au
rayonnement gamma, mais leur énergie est beaucoup plus
faible). Lorsque le rayonnement gamma traverse la matiere,
p. ex., un tissu ou un organe humain, celle-ci absorbe une
partie de I'énergie du rayonnement gamma. La quantité
d'énergie absorbée par le tissu dépend des caractéristiques
du tissu et du rayonnement gamma. Comme nous le
décrivons ci-dessous, c'est la dose (la quantité d’énergie)
absorbée par un tissu qui nous intéresse dans les évaluations
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du risque. En raison de sa grande portée et de sa grande
capacité de pénétration, le rayonnement gamma est surtout
préoccupant comme risque externe.

2.1.5 Dommages biologiques et dose

Le principal danger de la radioexposition est le cancer, lequel
est causé par l'induction de mutations génétiques dues aux
interactions entre le rayonnement et 'ADN cellulaire. Les
effets potentiels du rayonnement ionisant sur la santé ont été
bien étudiés par maintes organisations internationales et
nationales, dont 'TUNSCEAR, la CIPR, I'ancien Comité
consultatif de la radioprotection, le U.K. National Radiological
Protection Board (NRPB), 'U.S. EPA et la U.S. NCRP.
Comme nous l'avons indiqué précédemment, nos
connaissances sur les effets du rayonnement ionisant sur la
santé découlent en grande partie d'études épidémiologiques
(p. ex., UNSCEAR, 2000).

Les personnes sont exposées au rayonnement et a la
radioactivité provenant de sources a I'extérieur de
I'organisme, et aux radionucléides absorbés dans le corps
par inhalation et ingestion. Nous traitons plus a fond de cet
aspect a la section 5.0. En radioprotection, on formule
I'hypothése d’une relation dose-effet linéaire sans seuil, dont
les coefficients proviennent d’études épidémiologiques chez
les populations humaines.

Dans le cas du rayonnement gamma externe, il y a une dose
seulement quand une personne est exposée a une source de
rayonnement gamma externe. Ainsi, en théorie du moins, la
dose de rayonnement externe est déterminée par le produit
du champ gamma externe et le temps passé dans ce champ.

Par ailleurs, dans le cas des radionucléides déposés a
lintérieur de I'organisme, la dose absorbée par les tissus
corporels peut se maintenir longtemps aprés I'absorption.
Cette situation est trés différente de I'exposition aux
substances chimiques, pour laquelle il n’existe habituellement
pas de modéles aussi détaillés. La CIPR a mis au point des
méthodes et des modéeles détaillés pour évaluer la dose dans
les tissus de I'organisme au fil du temps? (p. ex., CIPR,
1996).

2 Dans le cas du rayonnement ionisant, le risque (détriment dans la
terminologie de la CIPR) pour un membre du public est basé sur
une intégration sur 70 ans de la dose aprés absorption d’'un
radionucléide. Par exemple, si une personne ingére « X » Bq de
radium 226 au cours d’une année, une partie du radium 226 sera
éliminée du corps et une partie sera distribuée entre les tissus
selon des modéles métaboliques/biocinétiques bien établis, et en
outre une partie subira une désintégration radioactive. La partie de
radium 226 qui demeurera dans le corps (ainsi que les produits de
la désintégration radioactive) continuera d'irradier les tissus du
corps. Les modéles dosimétriques de la CIPR calculent la dose
cumulative pour les organes et les tissus du corps pendant
70 années suivant I'année d’absorption. Par convention, tous les
calculs de dose estimés pour une intégration sur 70 ans
représentent une année d’absorption. Cette méthode est différente
de I'utilisation de I'exposition a vie sur 75 ans utilisée dans les
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Pour tenir compte des différences dans les effets biologiques
de doses absorbées et égales attribuables a différents types
de rayonnement, la CIPR a calculé des facteurs de
pondération qui permettent de convertir les doses de
différents types de rayonnement en doses équivalentes
(c.-a-d. des doses qui ont les mémes effets biologiques), qui,
en l'absence de tout autre facteur modificateur, peuvent étre
écrits comme suit :

(2-1)

H=DxQ

Ou:

H = dose équivalente

D= dose absorbée

Q =20 pour le rayonnement a, 1 pour les particules 8 et le
rayonnement y

Les unités Sl pour la dose absorbée et la dose équivalente
sont le gray (Gy) et le sievert (Sv), respectivement, et dans
les situations environnementales dont nous traitons dans le
présent document, les doses sont habituellement rapportées
en mGy ou mSv.

Enfin, la CIPR a mis au point le concept de dose efficace : les
doses pour un organe donné sont multipliées par des
facteurs de pondération (/1) qui refletent la radiosensibilité
relative de 'organe, et les doses pour tous les organes sont
additionnées. Le sievert (Sv) est également I'unité pour la
dose efficace. L'idée de base, c'est que I'exposition a une
unité de dose efficace (1 mSv, p. ex.) présente le méme
risque que la radioexposition uniforme du corps entier par un
rayonnement gamma de 1 mSv.

Pour I'exposition a des produits de désintégration a période
courte du radon 222, on utilise habituellement le niveau
opérationnel (WL)3 et le niveau opérationnel-mois (WLM)4.
Bien que la dose due aux produits de désintégration du radon
a période courte soit presque entiérement acheminée aux
poumons (en fait, aux tissus épithéliaux bronchiaux), on
convertit par convention la dose de radon en une dose
efficace équivalente en risque en utilisant le facteur de
conversion 1 WLM = 4 mSv pour les membres du public et
1 WLM =5 mSv pour les travailleurs) (CIPR, 1977). Nous
décrivons plus en détail a la section 5.0 les procédures de
calcul des doses.

évaluations de risque par des substances chimiques. Toutefois,
I'utilisation d’un risque a vie sur 70 ans dans les évaluations
radiologiques est similaire a toutes fins utiles.

3 1 WL est défini comme toute combinaison de produits de
désintégration du radon a période courte qui, en bout de ligne, se
traduit par une émission de 1,3 x 10° meV d'énergie alpha.

4 L'unité WLM est définie comme I'exposition a 1 WL pendant

1 mois de travail (170 h).
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Ainsi, dans les situations oU les personnes sont exposées a
différents types de rayonnement, la dose efficace (DE) totale
peut étre calculée comme suit :

(2-2)

Dose efficace = DE(‘.\'/(‘I‘II(‘ + DE//I/L’/'II(’ + DE/'(I(/U/I

Sauf indication
contraire, toutes
les mentions
subséquentes
de dose dansle e détriment total
présent manuel
désignent la
dose efficace.

2.1.6 Conversion des doses en risque

La Publication 60 de la CIPR (CIPR 1991) présente des
coefficients de risque établis permettant de convertir les
doses en risque a vie, a savoir :

e cancer fatal
e cancer non fatal
o effets héréditairesgraves

5x 105 par mSv
1 x 105 par mSv
1,3 x 10-° par mSy
7,3 x 105 par mSv

Au Canada, il n’est pas pratique courante,
dans les évaluations du risque radiologique,
de calculer le risque de cancer. Pour les sites
réglementés, les doses annuelles prévues pour les membres
du public sont comparées a la limite réglementaire de 1 mSv.
Toutefois, afin de permettre une certaine harmonisation entre
les risques radiologiques et chimiques dans le cadre du
PASCF, nous avons inclus une étape de conversion de la
dose en risque. Nous en traitons a la section 7.0.

2.2 Concepts de radioprotection

Au Canada, comme ailleurs dans le monde, 'approche en
radioprotection est basée sur les directives de la CIPR. Dans
sa Publication 2 (CIPR, 1959), la CIPR formule I'hypothese
qu'il n'y a pas de seuil pour les effets génétiques ou
cancérogenes du rayonnement ionisant. Par conséquent, il
ne devrait pas y avoir d’exposition artificielle au rayonnement
ionisant @ moins d’en attendre certains avantages
concomitants. Il ressort de la Publication 26 de la CIPR
(CIPR, 1977) que le cancer est reconnu comme le principal
risque d’exposition au rayonnement ionisant®. Dans sa
Publication 26 (CIPR, 1977), la CIPR reconnait que les
différents organes et tissus ont une sensibilité différente au
rayonnement ionisant, présente le concept de dose efficace
(décrit ci-dessus) et recommande des limites de dose
efficace annuelle maximale. Cette publication recommande
également des limites de dose basées sur la comparaison
des risques du rayonnement aux risques non radiologiques
généralement jugés acceptables par la société.

5|l n’a jamais été démontré que I'exposition au rayonnement cause des
effets héréditaires dans une population humaine. Par conséquent,
les plus récentes estimations des effets héréditaires de I'exposition
au rayonnement ionisant sont basées sur les taux de mutation
spontanée des genes humains et sur les mutations radio-induites
des génes de la souris (UNSCEAR, 2001).
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La Publication 60 de la CIPR (CIPR, 1991) élargit le cadre
pour la radioprotection et recommande trois principes de
base, que nous résumons ci-dessous :

Justification — Aucune pratique comportant la
radioexposition ne devrait étre adoptée, a moins qu’elle n’ait
des avantages suffisants pour les personnes exposées ou
pour la société qui compensent les dommages causés par le
rayonnement.

Optimisation - Pour toute source particuliére dans une
pratique donnée, I'ampleur des doses individuelles, le
nombre de personnes exposées et la probabilité qu'il y ait
exposition subséquente devraient tous étre maintenus au
niveau le plus bas que I'on peut raisonnablement atteindre,
compte tenu des facteurs économiques et sociaux (principe
ALARA).

Limite de dose — L’exposition des personnes découlant de la
combinaison de toutes les pratiques pertinentes devrait étre
assuijettie a des limites de dose. Les limites de dose de la
CIPR sont établies de telle sorte que I'exposition continue a
une dose juste au-dela de la limite serait inacceptable peu
importe la raison.

La Publication 60 de la CIPR (CIPR, 1991) tient compte de
plusieurs facteurs, dont le concept de risque « acceptable »
et de variabilité de la dose de rayonnement naturel, pour
établir sa limite de dose annuelle recommandée, laquelle est
de 1 mSv pour un membre du public. Cette méme publication
indique également que les doses auxquelles peuvent étre
exposeés les membres du public doivent étre maintenues bien
en deca de la limite de dose (selon le principe ALARA). Nous
avons adopté ces principes dans le présent manuel.

2.3 Cadre

Bien que les méthodes d’évaluation du risque a la santé
humaine varient parfois d’un organisme de réglementation a
un autre, le cadre général des évaluations est généralement
fort similaire. Il en est de méme pour les cadres d'évaluation
des risques chimiques et radiologiques. Au Canada, les
directives de Santé Canada en matiére ¢’ ERSH (SC, 2004b;
SC, 2010; SC, 2010b) sont largement acceptées et
appliquées, et elles sont similaires aux directives présentées
par la United States Environmental Protection Agency (voir
U.S. EPA, 1989, chapitre 10)
(http://lwww.epa.gov/oswer/riskassessment/ragsa/pdf/ch10.pd
f). Le cadre d’évaluation du risque radiologique est décrit
schématiquement a la figure 2.5.

La premiére étape du processus devrait consister en une
phase de définition du projet ou de formulation du probleme,
ou I'on définit clairement les objectifs de I'évaluation du
risque. Les étapes subséquentes de I'évaluation du risque
suivent habituellement un processus linéaire similaire a celui
qui est illustré a la figure 2.5. Nous traitons plus en détail de
chaque étape dans les chapitres suivants.
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Figure 2.5 Etapes de I’évaluation du risque radiologique pour la santé humaine

FORMULATION DU PROBLEME

Définir les objectifs de I'évaluation du risque
Identifier les radionucléides préoccupants
Identifier les voies préoccupantes
Etablir les limites spatiales et temporelles
Définir le modele conceptuel du terrain
Examen préliminaire

Section 3.0

v

COLLECTE ET EVALUATION DES DONNEES

o Evaluer les données et déterminer les lacunes
e Concevoir et réaliser la collecte des données

Section 3.0

A\

, ]

EVALUATION DE L'EXPOSITION

DOSES DE REFERENCE

e Evaluer les concentrations dans e 1 mSv/an

I'environnement

* Evaluer I'exposition par Santé Canada

e Evaluer les ince

Section 4.0

rtitudes (section 8.0) ¢ Lignes directrices de 0,3 mSv/an pour les MRN

o Autres

¢ Dose de minimis de 0,01 mSv/an proposée

Section 2.0 et 5.0

v

EVALUATION DE LA DOSE

¢ Appliquer les facteurs de conversion de dose
appropriés aux voies d'exposition
¢ Définir les caractéristiques des récepteurs
e Calculer la dose par radionucléide et par voie
e Calculer la dose (efficace)
Section 5.0

v

CARACTERISATION DE LA DOSE

e Comparer la dose estimée a la dose de référence

Evaluer l'incertitude (section 8.0)
Présenter le contexte

Section 6.0
L]

4

CARACTERISATION DU RISQUE

® Estimer au besoin les risques en utilisant les
facteurs de conversion de doses de la CIPR

e Evaluer l'incertitude (section 8.0)

e Présenter le contexte

Section 7.0
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2.4 Sélection des doses de référence
appropriées

Dans les évaluations du risque radiologique, on compare les
doses calculées a une dose de référence appropriée. Pour
les sites réglementés, la limite de dose annuelle de 1 mSv a
été établie par la CCSN. Toutefois, afin d'établir les objectifs
de dose qui sont utilisés pour les sites fédéraux contaminés
par des substances radioactives (radionucléides), on va
habituellement au-dela des limites de dose utilisées par la
CCSN. Dans cette section, nous décrivons brievement les
doses de référence potentiellement applicables. Nous
présentons également des renseignements connexes a la
section 6.0.

2.4.1 Limites de dose de la CCSN

Au Canada, la CCSN (CCEA, 1987) prescrit que dans les
sites ou les doses annuelles
supérieures a la radioactivité
naturelle sont inférieures a
0,05 mSv (50 uSv), ces doses
sont jugées acceptables et il
n'est pas nécessaire de
restaurer le terrain afin de
réduire la dose. La CCSN
estime qu'il est peu probable
que ces sites aient des effets
nocifs importants sur la santé humaine.

La CCSN prescrit que les
sites présentant une dose
inférieure a 0,05 mSv/an
au-dela de la
radioactivité naturelle ne
nécessitent pas de
mesures d'atténuation
supplémentaires

La CCSN a également prescrit, pour les membres du public,
une dose limite annuelle de 1 mSv au-dela de la radioactivité
naturelle pour les sources qu’elle réglemente, comme les
limites de rejets (émissions) des centrales nucléaires en
exploitation et les autres sources réglementées par la CCSN.

De nombreuses sources de
radioactivité ne sont toutefois
pas réglementées par la

La limite de dose de la
CCSN pour les
membres du public, sur

2.4.2 Lignes directrices canadiennes pour la
gestion des matiéeres radioactives
naturelles

Au cours des dernieres années, on s’est beaucoup intéressé
a I'élaboration de réglements ou de lignes directrices pour la
gestion des matiéres radioactives naturelles (MRN). Comme
les radionucléides faisant partie des MRN comprennent les
produits de désintégration de l'uranium et du thorium, les
enjeux associés a la gestion des déchets de MRN peuvent
donc étre pertinents pour les sites contaminés.

Les Lignes directrices canadiennes pour la gestion des
matiéres radioactives naturelles

(MRN) (SC, 2000) recommandent Les lignes directrices

une limite de dose annuelle de pour les MRN
0,3 mSv pour 'exposition sans recommandent une
restriction. A toutes fins utiles, la dose de 0,3 mSv par

année pour une
exposition sans
restriction.

dose de 0,3 mSv/an est appliquée a
une seule opération, afin de
s'assurer que les doses combinées
des sources multiples ne dépassent
pas la limite de dose publique de 1 mSv/an. Par ailleurs, la
valeur de 0,3 mSv/an est également recommandée par la
CIPR dans de telles situations. Enfin, les lignes directrices
sur les MRN présentent également des concentrations de
référence pour le rejet sans restriction de sources diffuses de
MRN (grands volumes, faible radioactivité), ce qui est un
moyen trés efficace d’évaluer rapidement un terrain
contaminé par les MRN.

2.4.3 Directives de la U.S. Nuclear Regulatory
Commission sur le déclassement

En juillet 1997, la U.S. Nuclear
Regulatory Commission (NRC) a
publié ses réglements définitifs
sur le déclassement des
installations réglementées par la
NRC (U.S. NRC, 1997). Ces

Le critere de dose de la
U.S. NRC est de
0,25 mSv par année,
exception faite du radon.
Le critére est basé sur

CCSN. Mentionnons entre
autres les sites contaminés
fédéraux, la radioactivité
associée au phosphogypse

les sites réglementés,
est de 1 mSv/an au-dela
de la radioactivité
naturelle.

réglements établissent des

une exposition présumée

(un sous-produit de la

fabrication des engrais phosphatés), la radioactivité émanant
des déchets des champs pétroliers, la production de certains
éléments (lanthanides et actinides) et les autres MRN
(matieres radioactives naturelles).
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criteres pour le nettoyage des a trois ou quatre sources.
sites contaminés par les

matieres radioactives et

esquissent un processus d’approbation, par la NRC, des

plans de déclassement.

La régle de la NRC s’appuie sur un critére de nettoyage basé
sur la dose, plutdt que sur le risque. Le critére de dose
annuelle est fixé a 25 mrem (0,25 mSv) pour un rejet sans
restriction, y compris la dose attribuable aux sources
souterraines d’eau potable, exception faite toutefois de la
dose attribuable au radon et a sa descendance radioactive.
On juge que la limite s'applique au membre moyen du groupe
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critique (le groupe critique est une expression conforme a la
terminologie de la CIPR).

Le critere a été élaboré en partie a partir de la limite annuelle
généralement acceptée de 1 mSv pour les membres du
public exposés a toutes les sources artificielles, et sur la
possibilité d’exposition a de multiples sources. La NRC avait
conclu qu'il est peu probable que plus de trois ou quatre
sources affectent le groupe critique a tout moment donné, et
qu’une contrainte de 25 % ou 30 % de la limite de 1 mSv/an
semble justifiée. La NRC avait également conclu que
I'exposition présumée a sept sources (indiquée par la limite
annuelle de 0,15 mSv pour le nettoyage proposée par 'EPA)
n'était pas justifiable. La NRC estimait que le critere de

0,25 mSv/an était raisonnable afin d'offrir une marge de
sécurité suffisamment ample pour protéger la santé du public.

Le critere de 0,25 mSv exclut la dose annuelle attribuable au
radon. La NRC justifie cette exclusion en faisant valoir que la
réglementation devrait étre basée sur des critéres qui
peuvent étre différenciés, par des mesures, du rayonnement
naturel. A lintérieur des batiments, des variations importantes
de concentrations locales de radon naturel peuvent se
traduire par des doses annuelles qui dépassent beaucoup le
critere de 0,25 mSv. Selon la NRC, il est trés difficile de
distinguer le radon d'origine naturelle et le radon contenu
dans les matiéres contaminées. La NRC indique également
qu'il est tres difficile de prévoir I'exposition potentielle au
radon a l'intérieur des batiments, en raison de la difficulté de
prévoir les caractéristiques de conception des batiments
futurs. C’est pourquoi la NRC conclut que « ... les titulaires
de permis ne seront pas tenus de démontrer que le radon
associé aux activités réglementées ne peut étre différencié
du radon naturel pour un terrain donné » [Traduction]
(U.S.NRC, 1997, p. 39083). Le respect du critére annuel de
0,25 mSv, hormis la dose attribuable au radon, pour les rejets
restreints sera suffisant pour assurer la conformité au
reglement.

2.4.4 Lignes directrices de la U.S. Environmental
Protection Agency pour le nettoyage des
sites contaminés par le rayonnement

Le 11 mai 1994, la U.S.
EPA a publié une
version de travail
provisoire d'un

Le critere de dose de I'EPA est de
0,15 mSv par année en sus du
rayonnement naturel, hormis le

radon. Cette valeur est basée sur ~ reglement sur le

l'exposition présumée a sept nettoyage des sites
sources. contaminés par le
rayonnement (U.S.

EPA, 1994). Le reglement proposé (qui n’est encore ni

définitif ni promulgué) établissait des normes pour la

réhabilitation du sol, des eaux souterraines, des eaux de
surface et des structures dans les installations fédérales
contaminées par des matiéres radioactives, afin que ces sites
puissent retourner a 'usage public. Le réglement proposé
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limite les doses annuelles regues par les membres du public
a 0,15 mSv en sus du rayonnement naturel pendant

1000 ans aprés la fin des travaux de nettoyage. La limite
annuelle de 0,15 mSv exclut la dose attribuable a la
descendance radioactive du radon. En outre et afin d’assurer
la conformité aux limites de concentration maximale pour
I'eau potable établies en vertu de la Safe Drinking Water Act
de 'EPA (U.S. EPA, 1996a)
(http://water.epa.gov/lawsregs/rulesregs/sdwa/), le réglement
stipule que I'exposition annuelle due aux eaux souterraines
ne soit pas supérieure a 0,04 mSv.

Selon 'EPA, la limite de dose annuelle de 0,15 mSv
correspond a un risque additionnel de cancer a vie inférieur a
3 x 104 pour une période d’exposition de 30 ans. Dans
d’autres réglements, p. ex., ceux touchant I'utilisation des
MRN contenant du phosphogypse, cette valeur de risque a
été jugée « vraisemblablement sécuritaire » par 'EPA (1992).
Par cette proposition, 'EPA cherchait & protéger les
personnes soumises a une exposition maximale raisonnable
(EMR) dans la population vivant sur ou pres d'un terrain
antérieurement contaminé et restitué a 'usage public aprés
des travaux de réhabilitation. L'EPA définit la personne
soumise a une EMR comme une personne recevant la méme
exposition au rayonnement que le 95¢ percentile et plus de la
population, sur un terrain redevenu public. La grande majorité
des personnes exposées recevront une dose de beaucoup
inférieure a celle de la personne EMR.

Les doses attribuables au radon sont exclues des critéres de
nettoyage, car tous les batiments existants et futurs construits
sur des sites restaurés doivent répondre aux directives du
programme de radon de 'EPA (c.-a-d. 4 pCi/L ou 148 Bq/m3).
En d’autres mots, les mesures de réhabilitation doivent étre
congues afin de limiter les concentrations des produits de la
descendance radioactive du radon & moins de 0,02 niveau
opérationnel (WL), soit environ 148 Bg/m3 de radon. En
utilisant le facteur moyen d’occupation intérieure de 'EPA,

qui est de 0,6 (U.S. EPA, 1994) et le facteur de conversion de
dose de la CIPR, soit 4 mSv/WLM pour les membres du
public (CIPR, 1993), la limite de 0,02 WL correspond a une
dose d’environ 2,5 mSv/an.

2.4.5 Dose « essentiellement négligeable »
proposée par Sante Canada pour les sites
contaminés

Santé Canada propose une dose « essentiellement
négligeable » de 0,01 mSv/an au-dela du rayonnement
naturel, exclusion faite du radon, pour les sites contaminés
fédéraux. Ce niveau correspond a la recommandation de la
CIPR (2004), pour qui on devrait envisager un taux de dose
annuelle de 0,01 mSv comme la « contrainte minimale »
applicable a toute situation. En outre, cette dose correspond
aux risques marginaux de cancer a vie qui sont jugés
négligeables pour les cancérogénes génotoxiques. On
reconnait qu'il peut s'avérer impossible d'atteindre ou méme
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de quantifier une concentration de 0,01 mSv au-dela des
niveaux de rayonnement naturel dans de nombreux sites, et
que dans certains sites, on devrait plutdt utiliser un niveau
correspondant aux lignes directrices sur les MRN de

0,3 mSv. Santé Canada conseille que I'on s’appuie sur le
principe ALARA pour les sites ou la dose est supérieure a
0,01 mSv.

2.5 Risques associés aux substances
chimiques par rapport aux risques
associés au rayonnement ionisant

Dans une évaluation du risque radiologique, le volet

« évaluation de la dose » a été élaboré selon un cadre
légerement différent de celui qui est utilisé pour les
substances chimiques. En effet, dans le cas des
cancérogeénes, I'évaluation du risque chimique est
habituellement basée sur des expériences faites en
laboratoire sur des animaux exposés a des concentrations ou
a des doses relativement élevées, tandis que dans le cas du
rayonnement et de la radioactivité, les risques sont basés
essentiellement sur des études épidémiologiques réalisées
sur des populations humaines.

Dans les évaluations du risque radiologique, le rayonnement
a I'extérieur de l'organisme (c.-a-d. essentiellement le
rayonnement gamma) peut étre un facteur important de dose
et de risque. Il n’existe pas dans une évaluation du risque
chimique d’analogue au rayonnement externe. Lorsque I'on
évalue les doses et les risques du rayonnement ionisant, il
est nécessaire d'ajouter des doses attribuables aux sources
externes et internes de rayonnement et de les convertir en un
parameétre commun, la dose efficace (mesuré en sieverts,
Sv), le risque total de toutes les expositions combinées étant
proportionnel a la dose efficace.

La dose efficace tient compte des différents types de
radionucléides et/ou de rayonnement, de la dose individuelle
totale regue par chaque organe (basée sur des modéles
métaboliques) et de la susceptibilité relative (c.-a-d. risque de
cancer) de chaque organe a cette dose. Les doses regues
par les organes comprennent les doses regues pendant
I'exposition, ainsi que les doses subies® en raison de la

6 Dans le cas du rayonnement ionisant, le risque (détriment dans la
terminologie de la CIPR) pour un membre du public est basé sur
une intégration sur 70 ans de la dose aprés absorption d'un
radionucléide. Par exemple, si une personne ingere « X » Bq de
radium 226 au cours d’une année, une partie du radium 226 sera
éliminée du corps et une partie sera distribuée entre les tissus
selon des modéles métaboliques/biocinétiques bien établis, et en
outre une partie subira une désintégration radioactive. La partie de
radium 226 qui demeurera dans le corps (ainsi que les produits de
la désintégration radioactive) continuera d'irradier les tissus du
corps. Les modéles dosimétriques de la CIPR calculent la dose
cumulative pour les organes et les tissus du corps pendant
70 années suivant I'année d’absorption. Par convention, tous les
calculs de dose estimés pour une intégration sur 70 ans
représentent une année d’absorption. Cette méthode est différente
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radioexposition permanente causée par les radionucléides
qui se sont déposés a l'intérieur de I'organisme. Comme nous
I'avons décrit au début du chapitre, on multiplie les doses
recues par les organes par des facteurs de pondération qui
reflétent la radiosensibilité relative des divers organes, et
dont la somme donne la dose efficace totale.

Dans le cadre réglementaire d’évaluation du risque, on trouve
plusieurs politiques réglementaires contradictoires qui
cependant visent toutes a limiter 'exposition courante du
public aux radionucléides et aux autres cancérogénes
chimiques (p. ex., Overy et Richardson, 1995). En particulier,
on constate des incompatibilités dans les risques a la santé
associés aux radionucléides et élaborés par différents
organismes de réglementation (p. ex., Kocher et Hoffman,
1991). Il faut également mentionner qu’en Amérique du Nord,
on a généralement 'impression que la radioexposition n’est
pas réglementée de maniére aussi stricte que I'exposition aux
substances chimiques (Travis et coll., 1989). Toutefois, une
analyse plus récente des pratiques de gestion du risque
associé au rayonnement et aux substances chimiques a
établi que les stratégies de gestion du risque, tant pour le
rayonnement ionisant que les substances chimiques
cancérogenes, sont bien développées et similaires en
principe, et que les deux types de stratégies de gestion de
risque assurent un degré élevé de protection de la santé
humaine et de 'environnement (SC/CCEA, 1998).

Comme les radionucléides et les substances chimiques sont
souvent coexistants, il importe de tenir compte des
différences dans les méthodes d'évaluation et de gestion du
risque et d'établir une approche pratique afin de définir les
niveaux d’exposition utilisés dans le contexte de la
réglementation et/ou de la gestion du risque. Le probléme est
le suivant : faut-il et comment combiner en un méme chiffre
les risques associés a I'exposition a des substances
chimiques et des dangers radiologiques pour prendre une
décision au sujet du nettoyage d'un terrain? Les facteurs de
risque pour les substances chimiques sont incertains et sont
présumés prudents (en d’autres mots, ils sont biaisés a la
hausse). Si on les utilise de la méme maniére que lorsqu'ils
sont présentés pour un seul contaminant, le degré de
prudence peut étre excessif. Lorsque I'on évalue ensemble
plusieurs contaminants, on peut cumuler cette approche
prudente pour 'ensemble des facteurs de risque (en
supposant qu'ils sont indépendants) et on obtient des
résultats faussés et trés élevés qui ne conviennent pas a une
étude des colits/avantages (Pollock et coll., 1995). Malgré
cette observation, il ressort des données sur les sites
contaminés fédéraux au Canada (Franz Environmental Inc.,
2005) que la probabilité de cooccurrence de plusieurs
substances cancérogénes dans un méme terrain est faible.
Par conséquent, pour ce qui est des sites fédéraux, cette

de l'utilisation de I'exposition a vie sur 75 ans utilisée dans les
évaluations de risque par des substances chimiques. Toutefois,
I'utilisation d’un risque a vie sur 70 ans dans les évaluations
radiologiques est similaire a toutes fins utiles.
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question d’exposition simultanée a de nombreux
cancérogenes chimiques est a toutes fins utiles une question
théorique. Toutefois, il est presque assuré que les sites
contaminés par des radionucléides contiendront également
un ou plusieurs cancérogénes chimiques.

Dans un rapport publié en 1998, Santé Canada et la CCEA
(SCICCEA, 1998) ont présenté un examen exhaustif des
approches en matiere d’évaluation et de gestion des risques
de cancer associé aux substances chimiques et au
rayonnement ionisant. Ce rapport conjoint SC/CCEA tentait

de faire un survol des méthodes et des approches permettant
d'évaluer et de gérer I'exposition au rayonnement ionisant et
aux cancérogenes chimiques, et le rapport contient un
tableau de synthése (SC, CCEA, 1998, tableau 5) qui
présente les principales similarités et différences, selon Santé
Canada et la CCEA. Certes, le rapport date un peu, mais les
comparaisons présentées dans le tableau sont encore
valides. Le tableau 2.2 ci-dessus reprend le tableau 5 du
rapport de Santé Canada et de la CCEA, modifié et mis a jour
pour tenir compte de la situation actuelle (tableau 2.2).

Tableau 2.2 Comparaison des volets évaluation du risque et gestion du risque pour les rayonnements ionisants et les
agents chimiques cancérogénes

Evaluation du risque

Rayonnements ionisants

Agents chimiques cancérogénes

Sources de contaminants

Naturels et artificiels

Naturels et artificiels

Nombre de cancérogenes
possibles

Assez stable et connu

Le nombre continue d'augmenter avec
l'accroissement des bases de données
toxicologiques

Types d’effets aux niveaux
d’exposition ambiante

Effets cancérogenes a long terme

Effets cancérogénes a long terme

Effets héréditaires contestables (indications équivoques,
mais les risques potentiels ont été calculés)

Effets comme I'hypersensibilité
immunologique

Sources de données sur
les risques

Surtout les études épidémiologiques relatives a 'espéce
humaine

Tant les études toxicologiques sur les
animaux que les données épidémiologiques

Toutes les expositions sont évaluées selon une seule et
méme démarche unificatrice

Extrapolation des données relatives a une dose élevée
selon I'hypothese de la relation linéaire sans seuil

Certaines indications d'effets de seuil pratiques pour
certains radionucléides

dose élevée selon I'hypothése de la relation
linéaire sans seuil pour les cancérogénes
génotoxiques

Indications d'effets de seuil pour les
cancérogénes non génotoxiques et peut-
&tre aussi pour certains génotoxiques
cancérogenes

Evaluations du risque

Comprennent le risque de cancer mortel, plus une marge
pour les cancers non mortels pondérés en fonction de la
gravité du type de cancer et de sa facilité de guérison, de la
durée de vie perdue ou compromise, du risque de graves
affections héréditaires

Porte généralement sur l'incidence de
cancer (fatal et non fatal). Les différents
types de cancer sont généralement évalués
de la méme maniére, sans pondération.
Différentes substances chimiques ont
différentes toxicités

Incertitude des évaluations
du risque

Démarche d'évaluation du
risque
Extrapolation du risque

Incertitude généralement moindre parce qu’on se fonde sur
des données humaines

Moins d’incertitude lorsqu'il y a plus de
données. Incertitude généralement plus
grande parce qu’on se fonde sur des
données animales

Manque de données sur le terrain pour de
nombreux produits chimiques

I Objectif

La démarche différe selon I'agent
Extrapolation des données relatives & une

Réduire le risque, reconnaitre les facteurs économiques et sociaux

Sources des
recommandations sur les
limites d'exposition

Systéme de radioprotection recommandé a I'échelle
internationale

Le risque de minimis est défini de fagon
variable, allant de 1 sur 10 000 (104) & 1
sur 1 million (10-6)
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Rayonnements ionisants

Agents chimiques cancérogénes

Limites généralement fixées aussi basses que
raisonnablement possible, en tenant compte des facteurs
sociaux et économiques

Recommandations internationales
généralement non harmonisées;
recommandations nationales et
internationales souvent différentes

Les limites pour les cancérogénes dans
I'eau potable peuvent varier de 1 a 10 000
en ce qui concerne le risque théorique de
cancer

Limite fondée sur le risque acceptable et les variations du
rayonnement naturel inévitable

Limite fondée sur des facteurs propres a la santé humaine

Les expositions réelles doivent étre maintenues au niveau le
plus bas qu'il soit raisonnablement possible d’atteindre
compte tenu des facteurs économiques et sociaux

La limite vise toutes les expositions attribuables a
I'ensemble des pratiques réglementées

Le risque total de tous les effets sur la santé est facile a
calculer a partir des recommandations internationales

dépendant de la meilleure technolog|e
disponible économiquement réalisable, des
niveaux de fond, etc. Les limites
individuelles ne sont pas comparées au
bruit de fond total de cancérogénes naturels

La santé humaine est généralement le
facteur essentiel, mais les limites reposent
parfois sur des facteurs écologiques

Les limites sont valables pour chaque agent
chimique, souvent par une seule voie
d’exposition

Pas de calcul du risque total associé a
toutes les limites individuelles

Mode de mise en ceuvre

Limitation de la dose : les doses limites prévues pour la population sont inférieures aux limites

professionnelles
Optimisation du rapport des risqueset des avantages

Réglementation & la source pour les pratiques réglementées, ainsi qu’au point d’utilisation

Doses limites imposées a
l'industrie pour la
population

Principes de
réglementation de
I'exposition

Les limites opérationnelles des installations nucléaires
reposent sur les niveaux réalisables, beaucoup plus faibles
que la dose limite légale

Les limites d’exploitation imposées a
I'industrie se fondent sur les niveaux
réalisables et sont semblables aux valeurs
d’exposition réelles

La limite prévue pour chaque cancérogene
vise un risque a vie de 104 a 105, tout

Approche fondée sur
l'analyse des risques et des
avantages

La méthode manque d'uniformité, mais elle est en grande
partie destinée a optimiser la protection de la santé

La CCEA a recommandé de fixer une limite pécuniaire au
colt de la prévention des déces prématurés par réduction
de la radioexposition d’origine industrielle

Cette approche a toujours été moins
envisagée pour les agents chimiques,
encore qu'on I'adopte en vertu de la Loi
canadienne sur la protection de
I'environnement et dans le contexte de la
meilleure technologie économiquement
réalisable

Pas de limite fixée pour le colt de la
prévention d'un décés prématuré par
réduction de I'exposition aux cancérogénes
chimiques

Source: SC/CCEA, 1998
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Le rapport de 1998 de SC/CCEA comportait notamment les
conclusions suivantes :

o« Les stratégies de gestion du risque associé tant aux
rayonnements ionisants qu’aux agents chimiques
génotoxiques sont également bien établies et
semblables en principe. En effet, dans les deux cas, les
limites d’exposition sont réglementées et 'on applique
le principe ALARA ... Elles utilisent des méthodes
comme les limites imposées a la source, les contréles
au point d'utilisation et I'éducation... » (p. 47)

e« On ne s’entend pas sur ce qui constitue un degré de
risque acceptable pour les dangers associés aux
rayonnements ionisants et aux substances chimiques
génotoxiques. Au contraire, le degré de risque estimé
acceptable eu égard aux limites légales et aux
recommandations présente des écarts allant jusqu’a un
million de fois. » (p.46)

e« Le Groupe de travail mixte constate que les
stratégies de gestion des risques associés aux
pratiques réglementées tant dans le cas des
rayonnements ionisants que des agents chimiques
génotoxiques fournissent un haut degré de protection

20

de la santé. Il n’est pas possible de déterminer si
I'exposition ambiante aux rayonnements ionisants ou
aux agents chimiques génotoxinogenes pose un plus
grand risque de cancer a 'heure actuelle. » (p. 47)

2.6 Les prochaines étapes

Il'y a lieu de noter que bon nombre des volets de I'évaluation
du risque radiologique seront adoptés dans le cadre des
directives de Santé Canada sur I'évaluation du risque
chimique, et vice-versa, ce qui entrainera la révision des
normes existantes de pratique dans cette discipline. Les
normes de pratique pour I'évaluation du risque radiologique
ne seront pas les seules procédures a étre revues.

Ces étapes, méme si elles sont mineures, permettront
d’harmoniser grandement les évaluations du risque
radiologique et du risque chimique au Canada. De plus, ces
étapes amélioreront de beaucoup la capacité des
évaluateurs de risques de communiquer les résultats des
évaluations du risque radiologique aux collectivités touchées,
lesquelles ne comprennent pas pourquoi les pratiques
actuelles d'évaluation du risque radiologique semblent moins
protéger la santé que les évaluations du risque chimique.
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3.0 FORMULATION DU
PROBLEME

L’étape de formulation du probléme est probablement la plus
cruciale du processus d'évaluation du risque. En effet, c'est a
cette étape que I'évaluateur de risque décide des éléments
qui seront pris en compte dans son évaluation. Cette étape
est cruciale également en ce qu'elle permet de déterminer et
d’évaluer les mesures correctives potentielles qui seront
envisagées. Les objectifs de I'évaluation de risque sont donc
importants. C'est également a cette étape que I'on détermine
si I'évaluation consistera en un examen préalable, une
évaluation déterministe ou une évaluation probabiliste plus
détaillée.

3.1 Définition des objectifs de
l’évaluation

La premiére étape consiste a procéder a un examen
préliminaire de toutes les données disponibles sur le terrain
et a élaborer des objectifs qui orienteront I'élaboration du
modéle conceptuel de terrain (préliminaire), lequel permet

de:

Formulation du probléme

o Définir les objectifs de e identifier les
I'évaluation; radionucléides

e  Procéder a une évaluation preoccupants;
préliminaire des données e identifier et
disponibles et déterminer caractériser les voies
les lacunes dans les préoccupantes;

données; .
Elaborer un modéle

conceptuel du site et des

voies d'exposition. o

établir des doses de
référence ou d’autres
lignes directrices;
servir en général de
base pour un examen
préliminaire.

Il arrive souvent qu'a I'étape de formulation du probléme, il
peut y avoir peu de données, et on peut procéder a une
évaluation préliminaire du risque en utilisant
intentionnellement des hypothéses susceptibles de fournir
des estimations (raisonnablement) prudentes de la dose,
dans le but d’éliminer les radionucléides et les voies
d’exposition les moins importants et de mieux cibler les
besoins en collecte et en analyse de données.

Il est essentiel de définir clairement les objectifs de
I'évaluation, avant de procéder avec celle-ci. L’expérience
démontre notamment qu'il est essentiel de définir clairement
les utilisations des terres a considérer dans I'évaluation. Il
peut s'agir de I'utilisation actuelle des terres, de I'utilisation
envisagée apreés la remise en état et/ou les mesures
correctives, ou encore des deux types d'utilisation.
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Les évaluations du risque qui serviront a élaborer des
niveaux (cibles) de mesures correctives peuvent devoir
envisager une large gamme de conditions d’exposition
potentielles. Les évaluations du risque réalisées pour
démontrer la conformité a la réglementation peuvent
comporter des exigences trés précises touchant le calcul de
I'exposition et de la dose.

3.2 Choix du type d’évaluation :
déterministe ou probabiliste
Une évaluation déterministe consiste a

utiliser une seule valeur pour chaque
variable dans I'équation d’exposition. En

Une évaluation
déterministe du

sale aénéral | risque est la
regle genérale, ces valeurs sont premiére étape du
prudentes et, espere-t-on, donnent une processus

estimation de I'exposition et des effets
qui ne sous-estime pas les conditions réelles. Comme nous
I'avons indiqué a maintes occasions ci-dessus, on devrait
réaliser une évaluation préliminaire prudente, c.-a-d. que l'on
choisit les paramétres du modéle et les hypothéses afin que
la dose/risque estimé corresponde presque a la pire
éventualité (raisonnablement) concevable. Dans de
nombreux cas, il est utile de réaliser une analyse de
sensibilité afin de déterminer les paramétres qui influent le
plus sur les doses et les risques prévus. Sil'on veut
caractériser et quantifier plus a fond les effets de

lincertitude,

ou déterminer Pour une évaluation du risque radiologique
sila sur un site contaminé fédéral visé par le
fréquence des PASCF, il est recommandé que I'évaluateur

différents de risque réalise d’abord une évaluation
niveaux de déterministe. Cela aidera I'évaluateur a
dose ou de déterminer si une étude additionnelle est
risque dans requise e, le cas echeant, si une étude
une probabiliste est nécessaire. Si c'est le cas,

I'évaluateur doit déterminer s'il existe
suffisamment de données pour permettre une
évaluation probabiliste du risque. On doit

population est
souhaitée, on

devra|t alors souligner ici que les évaluations du risque
eNVISageruné ot raalisges de maniére itérative, et qu'elles
analyse débutent d’abord par une évaluation
probabiliste. préliminaire prudente, puis s'il y a lieu, elles

évoluent vers des évaluations de plus en plus
réalistes (voir la section 3.4).

L’évaluateur de risque devrait envisager les sources et les
effets probables de l'incertitude sur I'évaluation déterministe.
En régle générale, les incertitudes sont dues a 'absence de
connaissances (p. ex., des données limitées sur la
caractérisation des sols) et a la variabilité chimique et
biologique qui découle de 'hétérogénéité, p. ex., la variation
d’'un point d’échantillonnage a 'autre de la concentration ou
des caractéristiques du sol, et la variation d’'une personne a
l'autre de la quantité dair respirée ou de la quantité de
poisson consommée. L'évaluation du risque doit & tout le
moins permettre une discussion qualitative des sources

21



L'évaluation des risques pour les sites contaminés fédéraux au Canada

d’incertitude dans les données, des hypotheses et des
parameétres qui peuvent influer sur les résultats de
I'évaluation du risque, dont les facteurs présentés au
tableau 3.1.

Lorsque les calculs préliminaires
indiquent un probléme potentiel, il
peut s'avérer approprié alors de
procéder a une évaluation
déterministe et prudente probabiliste. Ce type d’évaluation
indique un probléme peut également servir & élaborer
potentiel. les meilleures estimations et les
intervalles de confiance pour les
résultats, ainsi que des répartitions en fréquence de la dose
ou du risque dans une population. Dans une évaluation
probabiliste du risque, I'incertitude des principaux
parametres d’entrée est explicitement et quantitativement
incluse par la définition d’une distribution de probabilité pour
chaque paramétre. Ces distribution de probabilité
représentent la plage et la fréquence (probabilité) des

On réalise une évaluation
probabiliste du risque
pour un site contaminé
seulement si I'évaluation

valeurs que peut prendre un
paramétre donné, soit dans
une population, soit a
lintérieur d’'un ensemble de
données mesurées. Elles
peuvent aussi refléter les
connaissances limitées sur
une variable particuliére. On I'analyse probabiliste et
réalise une simulation sur faciliter la communication des
ordinateur en sélectionnant de risques.

fagon répétitive et aléatoire les

parameétres d’entrée d’apres leur distribution de probabilité
respective, en recourant aux techniques d’échantillonnage
statistique de Monte Carlo et en exécutant les algorithmes du
modeéle. La figure 3.1 présente conceptuellement comment

on peut utiliser plusieurs distribution de probabilité différentes
pour obtenir un résultat, qui est ensuite représenté par une
distribution résultante unique.

Méme lorsqu’une analyse
probabiliste compléte est
réalisée, on devrait indiquer
les estimations déterministes
des expositions, des doses et
des risques, pour permettre
des comparaisons avec

Table 3.1 Examples of Factors to Consider in Examining Sources of Uncertainty in Human Health Risk

Assessment

Récepteurs

e groupe d'age (nourrissons, enfants, adolescents, adultes, vie entiére)

e groupe d'activité (chasse/cueillette de subsistance, exploitation de camp de péche,
utilisation résidentielle ou industrielle des terres, etc.)

exposition moyenne ou exposition maximale raisonnable

inhalation

Voies d’exposition
potentielles

ingestion

cutanée (ERSH pour les produits chimiques seulement, sauf le tritium)
rayonnement gamma externe

I Echelle de temps passé, présent, futur

e dose efficace
Effets de e risque de cancer fatal

I'évaluation de la
dose/du risque

o  statistiques sur les doses et les risques
o moyenne, intervalle de confiance de la moyenne
o percentile de la distribution (p. ex., 90 %, 95 %)
o pire éventualité (probable)

Qualité des
données

e pertinence des données sur le terrain

e incertitudes de la modélisation

e non-représentativité (p. ex., si un chasseur/cueilleur ne consomme pas I'eau prélevée
sur le terrain, la quantité d'eau consommée par cette personne n'est alors pas

Remarque : Bon nombre des sites visés par le PASCF sont dans des zones nordiques éloignées et le scénario d'utilisation résidentielle des terres est
fort improbable. Dans un tel cas, il n'y aurait pas lieu de pousser plus loin 'étude d’un tel scénario.
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Figure 3.1 Description schématique des densités de probabilité
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Santé Canada a formulé des directives spécifiques au sujet
des évaluations par les méthodes de Monte Carlo, dans
I'Annexe B du document de Santé Canada intitulé
L'évaluation des risques pour les sites contaminés fédéraux
au Canada, Partie V : L'évaluation quantitative détaillée des
risques pour la santé humaine associés aux substances
chimiques (EQDRchim)(SC, 2010b), et on devrait consulter ce
document si une évaluation probabiliste s’avere nécessaire.
On trouvera également des renseignements additionnels
dans la littérature, notamment dans U.S. EPA (1997).

On peut utiliser des modéles existants pour réaliser une
étude probabiliste. Des logiciels congus a l'origine pour
analyser l'incertitude dans un contexte commercial peuvent
s’avérer utiles pour réaliser une évaluation probabiliste du
risque environnemental. Mentionnons deux programmes
populaires qui utilisent des modéles sous forme de feuilles
de calcul : Crystal Ball (www.decisioneering.com) et @Risk
(www.palisade.com). Certains modéles de devenir, de
transport et de dose (p. ex., RESRAD (U.S. DOE et U.S.
NRC, 2004), UTAP (SENES, 1987)) comprennent des
fonctionnalités de modélisation probabiliste non seulement
pour le transport des contaminants, mais également pour
I'exposition. De plus, on a congu des modéles probabilistes
expressément pour calculer les doses du rayonnement.
Toutefois, I'évaluateur de risque doit étre familier avec ces
modeles avant de les utiliser dans une évaluation
probabiliste.
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3.3  Modéle conceptuel du terrain

Dans une évaluation du risque, on utilise des modéles
conceptuels afin de mieux cibler I'évaluation. En effet, le
modele conceptuel décrit tous
les processus et éléments
environnementaux qui sont du'terrain est requis des
pertinents pour étudier le début dg I'évaluation
Pexposition du groupe défini du risque.

de personnes pouvant étre

exposées sur le terrain, et ce modéle est un élément crucial
du processus d'évaluation du risque. Le modéle conceptuel
permet de déterminer toutes les sources d’émissions
pertinentes, les processus de transport et de devenir dans
I'environnement, ainsi que les voies d’exposition du groupe
défini de personnes (récepteurs). Les voies d’exposition des
personnes comprennent souvent I'exposition directe a divers
milieux environnementaux comme les sols et I'eau. Les voies
d’exposition indirectes comprennent ingestion de gibier, de
légumes potagers et de poissons, tout dépendant des
particularités du terrain. Un exemple de modéle conceptuel
de terrain est présenté au tableau 3.2. Dans les sections
suivantes, nous traitons de quelques-uns des principaux
intrants dont devrait tenir compte I'évaluateur de risque dans
un modeéle conceptuel de terrain.

Un modéle conceptuel
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Table 3.2 Example of a Conceptual Site Model

Site minier hypothétique :
Y a-t-il des problémes de santé humaine associés aux activités passées de la mine, d’apres les études préliminaires du
site?

Modéle conceptuel :
Evaluation préliminaire et quantitative du risque, basée sur des concentrations maximales et des hypothéses prudentes.

Disponibilité des données :
Les données préliminaires sont disponibles pour I'uranium 238, le thorium 230 et 228, le radium 226, le polonium 210 dans
les eaux de surface, les sols, les sédiments et le rayonnement gamma externe, pour le site.

Récepteurs que I'on pourrait envisager :

e |es campeurs sur le site qui pourraient consommer 'eau potable, les plantes, le poisson, le petit et le gros gibier
provenant du site et qui pourraient étre exposés aux sols touchés, directement ou par la poussiére charriée par le
vent;
linspecteur du site qui pourrait s’y trouver pour deux jours par année, et qui serait exposé seulement au
rayonnement gamma externe, aux sols et aux résidus.

Voies d’exposition :
CAMPEURS INSPECTEUR DU SITE
inhalation o ingestion fortuite de sol
rayonnement gamma o exposition au rayonnement gamma
ingestion fortuite de sol o inhalation fortuite de poussiére
ingestion d’'eau
ingestion de plantes
ingestion de poisson
ingestion de petit gibier
ingestion de gros gibier

D’autres données sont-elles requises pour I'évaluation?
Concentrations dans l'air
Concentrations dans les plantes comestibles
Concentrations dans les poissons
Concentrations dans le petit gibier
Concentrations dans le gros gibier
Concentrations dans les eaux souterraines afin de modéliser les impacts sur les eaux ou vivent les poissons si le
panache de contaminant n’a pas encore atteint la surface de I'eau.

Comment obtenir les données manquantes?

Les modéles simples (sur feuilles de calcul) du devenir et du transfert, utilisant des facteurs de transfert génériques (par
exemple) : accumulation dans les plantes a partir du sol; accumulation dans les poissons a partir de I'eau et/ou des
sédiments; accumulation dans le gibier a partir du sol, des plantes, de I'eau et de I'air; concentrations dans I'air (radon 222
et particules de sol en suspension).

3.3.1 Caractérisation des sources pour les doses ou les risques, comme celles qui ont été
élaborées au Canada dans les Recommandations pour la

L’examen des utilisations passées du terrain et des données qualité de I'eau potable au Canada ou dans les limites de

de surveillance disponibles devrait permettre de choisir les concentration pour les sols de surface de la U.S. NCRP

radionucléides qui feront l'objet de I'évaluation. Au niveau le (1999) pour déterminer quels radionucléides sont en

plus simple, on peut comparer les concentrations trouvées concentrations supérieures aux niveaux autorises et

dans les divers milieux de 'environnement aux directives devraient faire I'objet d’une évaluation.
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On devrait compiler I'information disponible sur les
concentrations de radionucléides dans divers milieux (p. ex.,
sol, eau souterraine, eau de surface, biote). Il existe de
nombreuses sources d’information, outre les données
provenant des études qui peuvent avoir déja été réalisées
sur le terrain. Mentionnons l'information disponible dans les
documents publiés par divers organismes fédéraux comme
la Commission géologique du Canada, les articles de
recherche et les études réalisées par les organismes
gouvernementaux, les universités et les sociétés privées,
ainsi que les articles publiés dans les revues scientifiques.

Dans certains cas, il peut y avoir des variations
considérables d’une saison & l'autre, voire d’un jour & l'autre.
Le radon ambiant en est un exemple. Dans d’autres milieux
environnementaux, les concentrations seront probablement
relativement constantes, p. ex., les concentrations de
radionucléides a période longue dans les sols.

Outre les concentrations de radionucléides dans les milieux
environnementaux, les mesures faites sur place donnent
souvent des données sur le taux d’exposition (au
rayonnement). Les levés de rayonnement gamma
fournissent de 'information importante sur I'exposition au
rayonnement externe. Les taux d’exposition dans les sites
contaminés par la radioactivité sont habituellement présentés
en microroentgen par heure (uR/h), ce qui équivaut a

0,01 uGy/h en unités SI. On devrait également tenir compte
de ces mesures dans I'évaluation. Les différences
saisonniéres dans les taux d’exposition au rayonnement
gamma devraient étre faibles, sauf dans les endroits ou une
couche de neige épaisse peut constituer un blindage dont
I'effet dépend de la densité de la neige. Le rayonnement
gamma peut également varier dans I'espace et, a moins qu'il
y ait une raison d’utiliser une valeur particuliere pour une
zone donnée, on utilisera vraisemblablement un taux moyen
d’exposition au rayonnement gamma pour évaluer la dose.

L’évaluateur de risque devrait privilégier les données
mesurées lorsqu'elles sont valides et disponibles. Toutefois,
dans certains cas, il 'y a pas de données mesurées et on
peut alors utiliser les modeles sur le transfert et le devenir
dans I'environnement pour estimer les concentrations
appropriées dans les divers milieux, ou pour compléter les
mesures réalisées sur place. Dans certains cas, les modéles
empiriques établis a partir des données mesurées ou d’'une
combinaison de données mesurées et provenant de la
littérature peuvent étre utiles pour combler les lacunes dans
les données manquantes ou inadéquates. L'évaluateur de
risque doit déterminer si le niveau d’évaluation requiert la
mise en place d’'un programme d'échantillonnage sur place,
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afin d’accroitre les données disponibles mais limitées, ou si
I'utilisation des modéles de transfert et de devenir dans
I'environnement et leurs incertitudes inhérentes convient aux
fins de I'évaluation. Dans le cas des évaluations
préliminaires, on emploie couramment des modéles de
transfert et de devenir dans I'environnement, ce qui est
approprié.

Comme pour toute évaluation de la santé humaine (tant
radiologique que chimique), il est important que I'évaluateur
de risque définisse la portée de la contamination. Il s'agit
donc de tenir compte de la répartition spatiale, tant en
superficie qu'en profondeur. Dans certains cas, les
radionucléides peuvent migrer et s'éloigner d’'une source. Ce
peut étre le cas de la radioactivité dans les ruisseaux en
surface ou du radon 222 rejeté dans I'atmosphére. Le cas
échéant, il peut s’avérer nécessaire de tenir compte, par des
données mesurées ou par des modéles, ou par une
combinaison de données et de modeles, de la corrélation
entre les radionucléides en aval d'un ruisseau ou dans les
sédiments et le rejet dans un cours d’eau ou une riviére, ou
de la dispersion dans I'atmosphére dans le cas du radon.

3.3.2 \Voies d’exposition dans I'environnement

Dans I'évaluation, on doit tenir compte des diverses voies
d’exposition des humains, notamment :

e consommation d’eau potable;

e consommation de poisson;
consommation de végétaux terrestres (p. ex., plantes a
feuilles et plantes a racines; baies);
consommation de gibier (caribou, liévre, sauvagine);
inhalation de radionucléides, particuliérement le radon;
ingestion accidentelle de sol;

rayonnement gamma externe.

Lorsqu'il élabore le modéle conceptuel du terrain,
I'évaluateur de risque doit déterminer lesquelles de ces voies
d’exposition sont pertinentes pour le terrain. La figure 3.2
présente un exemple de voies d’exposition. Les voies
d’exposition pertinentes et a inclure varieront selon chaque
terrain.

Certains radionucléides doivent faire 'objet d’une attention
particuliére. Par exemple, dans le cas du radon, les effets sur
la santé sont attribuables a I'exposition aux produits de
désintégration du radon. La principale voie d'exposition est
alors la migration du radon dans les batiments et I'inhalation
subséquente des produits de désintégration du radon.
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Figure 3.2 Voies d’exposition a considérer dans une évaluation du risque radiologique

Caribou Canard
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3.3.3 Scénarios d’exposition

Les évaluations de risque sont réalisées pour des groupes
définis de personnes, appelées « récepteurs ». Différents
groupes de récepteurs peuvent étre présents sur un terrain,
et les voies d’exposition pertinentes, les caractéristiques des
récepteurs et leurs comportements doivent étre définis pour
chaque groupe. L’évaluateur de risque doit sélectionner les
récepteurs appropriés. Comme on ne possede jamais de
données qui refletent exactement les caractéristiques et les
comportements de chaque personne dans un groupe de
récepteurs, 'évaluateur doit faire preuve de jugement
professionnel pour formuler des généralisations et des
hypothéses afin de sélectionner des valeurs appropriées
pour chaque groupe. Les valeurs recommandées par défaut
pour les caractéristiques des récepteurs figurent a

I'annexe B. Il arrive souvent, dans le cas des évaluations du
risque radiologique sur les sites visés par le PASCF, que les
groupes de récepteurs comprennent des intrus qui pénétrent
sur le terrain, des travailleurs qui occupent un batiment sur le
terrain, des personnes qui résident a I'extérieur du terrain
mais tout prés, ainsi que des agriculteurs, des pécheurs et
des chasseurs qui réalisent leurs activités prés du terrain ou
dans celui-ci. En outre, les Autochtones et les Inuits qui
fréquentent les sites pour leurs activités traditionnelles
devraient également étre envisagés comme récepteurs,
notamment dans le cas des sites nordiques et/ou éloignés.
Dans le cas des anciens sites miniers d’uranium, la CCSN
interdira d'y vivre, mais il est important de tenir compte de
I'exposition attribuable aux acces occasionnels, p. ex., un
chasseur ou un passant qui traverse le terrain. L’évaluateur
de risque doit sélectionner les récepteurs appropriés dans
toute la gamme des possibilités.

Chaque groupe peut présenter un ensemble différent mais
chevauchant de voies d’exposition. Les personnes qui
habitent prés d’un terrain contaminé peuvent étre exposées
aux contaminants par inhalation ou encore par la
consommation des produits de leurs potagers, mais elles ne
seront pas exposées par I'eau potable si leur source d'eau
provient du systéme d’aqueduc municipal. Les agriculteurs
peuvent tirer leur eau potable d'un puits qui s’alimente a des
eaux souterraines contaminées, et ils peuvent également
étre exposés par inhalation et par ingestion des produits
qu'ils cultivent. On peut utiliser différentes caractéristiques
des récepteurs pour représenter les attributs physiologiques
de chaque groupe de récepteurs. Par exemple, I'évaluateur
peut opter pour un taux d'inhalation plus élevé pour les
agriculteurs actifs que pour les résidents qui vivent a
proximité. De plus, chaque groupe de récepteurs peut avoir
des comportements différents qui influent sur I'exposition;

p. ex., le temps passé a I'extérieur, ainsi que la fréquence et
la durée de I'exposition sur le terrain. Par exemple, les
travailleurs peuvent étre présents sur un terrain cing jours
par semaine, et 48 semaines par année, tandis que les
pécheurs séjourneront sur le terrain ou a proximité le temps
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requis seulement pour pécher. L'évaluateur de risque doit
donc définir toutes les caractéristiques pertinentes de
chaque groupe de récepteurs, afin de définir tous les
scénarios d’exposition.

Les problémes associés a 'analyse des voies d'exposition
aux radionucléides particulaires non volatils rejetés dans
I'environnement sont en général similaires aux problémes
correspondants pour les rejets de matieres chimiques ou non
radioactives. L'évaluateur doit envisager I'utilisation d'un
modéle approprié pour estimer les concentrations dans
différents milieux s'il n’y a pas de données obtenues par
mesure directe (voir la section 4.0, qui traite des modéles).

3.3.4 Caractérisation des récepteurs

La caractérisation des récepteurs consiste habituellement a
déterminer les caractéristiques suivantes pour chaque
groupe de récepteurs : masse corporelle; taux d'inhalation;
taux d'ingestion de sol; taux d’ingestion d’eau potable; et
taux d'ingestion des aliments. La superficie de la peau, pour
estimer I'exposition par voie cutanée, n'est pas requise dans
les évaluations du risque radiologique, @ moins que I'on ne
mesure les concentrations de tritium dans le terrain. De plus,
la caractérisation des récepteurs consiste a déterminer le
temps associé a chaque visite ou activité, exception faite du
tritium, sur le terrain contaminé (ou dans les zones critiques
du terrain), afin de quantifier la fréquence et la durée de
I'exposition, pour chaque scénario d’exposition. L’annexe B
contient les fonctions ponctuelles et probabilistes
recommandées associées aux caractéristiques des
récepteurs dont I'évaluateur de risque devrait tenir compte
dans I'évaluation du risque radiologique. A la section 5.0,
nous traitons plus en détail de la caractérisation des
récepteurs.

3.4  MNature itérative de I'évaluation de
la dose et du risqué

Une évaluation de la dose et du risque peut étre réalisée a
différents niveaux de détail et de complexité. Il est normal de
débuter avec une évaluation préliminaire intentionnellement
prudente, qui intégre les données disponibles sur le terrain,
bonifiées au besoin d’hypothéses génériques. On peut aussi
débuter avec des modéles afin d’estimer les paramétres non
mesurés. De telles analyses visent a s’assurer, en autant
que les connaissances et les données le permettent, que les
doses et les risques réels seront probablement surestimés.
Ainsi, si les doses estimées
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dans le cadre d'une telle évaluation prudente sont

d’'un processus itératif, comme celui qui est illustré a la

suffisamment inférieures aux critéres de dose/risque de figure 3.3, jusqu’a ce que les incertitudes dans I'évaluation
référence, il peut s'avérer inutile de recueillir plus de de la dose et du risque soient jugées adéquates, compte
données, voire de réaliser une évaluation plus poussée. tenu des ressources disponibles.

doselrisque, une phase ultérieure de collecte de données et
une évaluation plus détaillée du risque peuvent s'imposer.
L’évaluation du risque est par la suite raffinée dans le cadre

Figure 3.3 Approche progressive pour I'évaluation du risque
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4.0 MODELISATION DU DEVENIR
ET DU TRANSPORT

Ala section 4.1, nous présentons un apercu des modéles
existants de devenir, de transport et d’exposition que peut
utiliser un évaluateur de risque pour les évaluations du risque
radiologique sur les sites fédéraux. La section 4.2 traite des
voies de transport dans I'environnement qui peuvent étre
pertinentes pour les rejets de radionucléides dans
I'atmosphere depuis un terrain contaminé. Les sections 4.3 et
4 4 traitent des voies de transport des rejets de
radionucléides dans I'environnement vers les eaux de surface
et les eaux souterraines, respectivement, depuis un terrain
contaminé. Les voies pertinentes pour le transfert des
radionucléides dans I'environnement par le sol, les plantes et
les animaux sont décrites aux sections 4.5, 4.6 et 4.7,
respectivement. Enfin, les voies d’exposition potentielles sont
décrites a la section 4.8. Dans la section 4.9, nous traitons
des cas spéciaux d'exposition au rayonnement gamma et a la
descendance du radon dans une maison située sur un terrain
contaminé, et nous terminons par deux cas particuliers, le
tritium et le carbone 14 & la section 4.10.

4.1 Apercu des modeles existants de
devenir et de transport

Dans certaines situations, I'évaluateur de risque devra tenir
compte de I'exposition par des voies pour lesquelles il existe
peu ou pas de données propres au terrain. L'évaluateur de
risque peut également vouloir estimer les niveaux dans
I'environnement a une certaine distance du terrain ou a un
certain moment dans le futur (p. ex., si aucune mesure
corrective n’est prise), ou encore aprés certains types de
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changements (réhabilitation) qui modifient, notamment, la
concentration a la source. Le cas échéant, la modélisation du
devenir et du transport peut étre le seul moyen d’estimer les
niveaux d’exposition. Ce type de modélisation permet
d’estimer le niveau de radioactivité dans divers milieux
environnementaux d'aprés la mobilité de certains
radionucléides. La figure 4.1 illustre les processus de devenir
et de transport dont on devrait tenir compte dans une
évaluation du risque.

La modélisation du devenir et du transport est un outil utile
pour :

e  prévoir l'importance de certaines voies;

e prévoir I'exposition totale par toutes les voies
d’exposition dans de nombreux milieux en I'absence de
données réelles;

e prévoir l'impact des mesures de réhabilitation, ou de
I'absence de mesures;

o prioriser les besoins en matiére de données
additionnelles.

Les modéles peuvent étre simples ou complexes, et les
données requises dépendent du modéle sélectionné.

Bon nombre de radionucléides, dont l'uranium et le
thorium, se comportent dans I'environnement comme des
métaux a I'état trace. Le comportement environnemental
du radon, du tritium et du 14C différe de celui des autres
radionucléides, et leurs voies de transfert et d’exposition
dans I'environnement sont habituellement modélisées de
maniére différente.
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Part VI

Figure 4.1 Schéma des processus de devenir et de transport dans une évaluation du risque radiologique

./ vs_/
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PROCESSUS DE DEVENIR DANS L'ENVIRONNEMENT
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MIGRATION DES EAUX SOUTERRAINES

ABSORPTION PAR LES PLANTES

DISPERSION DANS L'AIR @ RECHARGE DE LA NAPPE PHREATIQUE

RUISSELLEMENT @ INGESTION PAR LA FAUNE
LIXIVIATION DANS LES EAUX SOUTERRAINES INTRUSION DE RADON

Il peut étre important pour I'évaluateur de risque de tenir
compte de la désintégration et de la croissance radioactive,
particulierement si I'évaluation a un caractére prospectif. Pour
certains radionucléides, comme I'uranium naturel et le
thorium, il n’est pas nécessaire d'inclure la croissance
radioactive et la désintégration, car les effets sur les
inventaires d'activité seront probablement sans conséquence
lorsque I'on tient compte de la longue demi-vie de ces
radionucléides. Toutefois, la croissance et la désintégration
radioactives peuvent étre trés importantes pour d'autres
radionucléides comme le 226Ra, le 2'9Pb et le 2'0Po. Dans
certains cas, I'évaluateur pet s’appuyer sur les concepts de
croissance et de désintégration radioactives pour formuler
des hypothéses raisonnables au sujet des niveaux de
radionucléides qui pourraient étre présents dans divers
milieux, mais pour lesquels on ne dispose pas de données.
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P. ex., si 'évaluateur posséde de I'information sur les
concentrations de 210Pb dans le sol ou les sédiments, on peut
présumer de maniére raisonnable que le 219Po, qui est le
produit de désintégration du 210Pb, sera présent en méme
concentration a la suite de la croissance radioactive.

De nombreux modeles de devenir et de transport ont été
élaborés dans le monde entier, et sont utilisables par les
évaluateurs de risque. Toutefois, comme nous le
mentionnons ci-dessus, bon nombre de ces modéles sont fort
complexes et nécessitent passablement de données
d’'entrée. Trés souvent, les données, du moins a 'étape de
I'examen préliminaire, sont limitées et il convient alors
d'utiliser des modéles simples et prudents. Un résumé des
modeéles les plus couramment utilisés en évaluation du risque
radiologique figure au tableau 4.1.
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Tableau 4.1 Exemples de certains modéles de devenir et de transport

I MODELES CANADIENS I

CSA N288.1

Elaboré par I'Association canadienne de normalisation (CSA) afin de calculer les limites de rejet de matiéres
radioactives dans l'air et les effluents liquides par I'exploitation normale des installations nucléaires (CSA, 1987).

CSA N288.2

Elaboré par I'Association canadienne de normalisation (CSA) afin de calculer les doses de rayonnement pour le public,
suite au rejet de matiéres radioactives dans I'air, dans I'éventualité d’un accident dans un réacteur nucléaire (CSA,
1991).

UTAP

Elaboré pour le Programme d’évaluation des résidus de traitement de I'uranium (SENES, 1987) afin de calculer les
termes source, les voies d’exposition dans plusieurs milieux et les doses de rayonnement pour le public dues a
I'uranium (mines, installations de concentration, résidus connexes).

Elaboré pour la U.S. NRC afin de calculer les doses annuelles pour les membres du public dues aux rejets courants
d'effluents de réacteur, dans le but d’évaluer la conformité avec la réglementation (U.S. NRC, 1977).

Elaboré pour la U.S. NRC afin de calculer les doses annuelles pour les membres du public dues aux rejets de matiéres
radioactives dans I'air par les installations de traitement de 'uranium (U.S. NRC, 1982).

Guide sur la prediction des effets de la radioexposition dus aux opérations de petits fonds utilise par le Departement de
I'énergie des Etats-Unis (U.S. DOE) pour 'évaluation des sites contaminés par la radioactivité (Yu et coll., 2001).
http://web.ead.anl.gov/resrad/home?2/

PRESTO

Pour les sites de déchets faiblement radioactifs afin d’évaluer 'exposition radiologique par les couches de sol
contaminées (U.S. EPA, 2000).
http://www.epa.gov/radiation/assessment/presto.html

MEPAS

Multimedia Environmental Pollutant Assessment System. Comprend les voies d’exposition et des scénarios pour les
matieres dangereuses radioactives et chimiques (Buck et coll., 1995).
http://mepas.pnl.gov/earth/mepasmain.htm|

GENII

Reg Guide
1.109

Reg Guide 3.51
RESRAD

Elaboré afin d’estimer les doses potentielles de rayonnement dues aux rejets réguliers et accidentels de radionucléides
dans I'air ou dans I'eau et la contamination résiduelle par les déversements ou les activités de décontamination (Leigh
et coll., 1993). Le Sandin National Laboratory, le PNL et le Westinghouse Hanford Engineering Development
Laboratory ont contribué & ce modéle.

www.rsicc.ornl.gov/rsiccnew/cfdocs/gryPackageDownload.cfm

MODELES AMERICAINS ET AUTRES |

NUREG/
CR-5512

Modéle de la U.S. Nuclear Regulatory Commission, qui contient une analyse des voies d’exposition pour des groupes
critiques dans les installations déclassées (souvent appelé « Code D et D ») (U.S. NRC, 1992)

http://www.nrc.gov/

Une comparaison détaillée de ces modeles n'entre pas dans
le cadre du présent document, mais de telles évaluations ont
été réalisées par diverses organisations (p. ex., U.S. EPA,
1996a; U.S. DOE, 1994). En outre, plusieurs études
internationales ont testé a grande échelle les modéles
d’évaluation a 'aide de données obtenues sur le terrain, et
des chercheurs de nombreux pays ont réalisé des
comparaisons croisées des résultats et des approches de
modélisation. L’AIEA a parrainé I'étude VAMP (Validation of
Environmental Model Predictions - validation des prévisions
des modeéles environnementaux), qui se poursuit. Citons
quelques programmes internationaux :

e BIOMOVS (étude de validation des modéles
biosphériques, parrainée par I'Agence suédoise de
radioprotection de 1986 a 1990).

e BIOMOVS Il (parrainée par des organisations en
Suéde, au Canada et en Espagne de 1990 a 1996).

e BIOMASS (méthodes d’évaluation et de modélisation
de la biosphere, étude organisée par 'Agence
internationale de I'énergie atomique en 1996).
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4.1.1 Choix d’'un modéle approprié

Le choix d'un modéle
approprié variera selon
chaque évaluation du

L’évaluateur de risque est
encouragé a débuter avec un
modeéle simple, en utilisant des risque et ses
hypotheses permettant d'estimer  particularités. Plusieurs
de maniére raisonnable les limites  facteurs doivent étre pris
supérieures du risque, avant de en compte dans le choix
recourir a des modeéles plus d’'un modele : les
détaillés et plus gourmands en objectifs de 'étude, le
données. niveau d’analyse et de
complexité requis, la
quantité d'information disponible, le degré de confiance que
veut avoir 'évaluateur (et d’autres parties intéressées). Pour
une simple évaluation préliminaire du risque et pour une
évaluation radiologique simple d’'un terrain contaminé,
I'évaluateur peut employer des modéles simples pour
effectuer les calculs avant de recourir a des modéles plus
détaillés. La complexité du modéle devrait étre
proportionnelle a la complexité de I'évaluation du risque
globale pour laquelle le modeéle sera utilisé. C’est pourquoi

les évaluations préliminaires devraient employer des modéles

simples.

Comme nous I'avons mentionné précédemment (nous y
reviendrons a la section 8.0), les modéles probabilistes sont
maintenant utilisés couramment pour évaluer I'effet de
lincertitude dans les prévisions de risque, de doses et de
concentrations dans I'environnement. Toutefois, nous
recommandons que I'on débute I'évaluation par un examen
préliminaire prudent, et que I'on progresse vers une
évaluation plus détaillée et plus complexe (y compris une
analyse probabiliste) selon une approche itérative et
progressive, s'il y a lieu. La nécessité de procéder a une
évaluation plus complexe et plus détaillée sera déterminée
aprés examen des résultats de chaque étape de I'évaluation,
compte tenu des objectifs établis a I'étape de formulation du
probleme (voir la section 3.0).
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Dans la section suivante, nous présentons un apercu de
quelques-uns des modéles les plus couramment utilisés pour
I'évaluation du risque radiologique. Cette présentation n’est
pas exhaustive et nous faisons abondamment référence a la
littérature publique sur le sujet. Cependant, nous invitons les
lecteurs a s’assurer que les modéles qu'ils adoptent pour un
terrain et un scénario particuliers sont appropriés et
raisonnables, compte tenu de I'application envisagée et des
données disponibles.

4.2 Devenir et transport dans
l'environnement - Rejets dans I'air

La radioexposition aux rejets radioactifs dans I'air peut étre
due aux voies d’exposition dans I'environnement illustrées a
la figure 4.2. L'évaluateur de risque peut utiliser les modéles
mathématiques décrits dans cette section afin d’estimer les
taux de rejet de radioactivité dans I'air & partir de sources
particuliéres (voir 4.2.1), ainsi que la dispersion de la
radioactivité dans I'atmosphére jusqu’aux lieux ou se trouvent
les récepteurs.
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L'évaluation des risques pour les sites contaminés fédéraux au Canada

4.2.1 Termes-sources

La quantité de poussiére produite par un terrain contaminé et
le taux de rejet du radon dans I'atmosphére a partir du terrain
dépendent fortement de plusieurs facteurs, notamment
I'étendue de la contamination, la localisation de la
contamination (pres de la surface ou en profondeur), la
superficie couverte (aménagement paysager/végétation,
asphalte, béton, batiment(s), etc.), la circulation ou d’autres
activités produisant de la poussiére (agriculture, travaux de
terrassement, etc.) et les conditions météorologiques locales
(notamment les précipitations qui empéchent la remise en
suspension des particules de sol), tous ces facteurs devant
avoir été inclus dans le modéle conceptuel du terrain.

En I'absence de mesures sur place des niveaux de poussiére
respirable en suspension, on peut utiliser les facteurs
d’érosion par le vent, déja publiés dans le document AP-42 de
la U.S. EPA (U.S. EPA, 1995b) pour estimer les termes source
d’émissions de poussiére. On multiplie ensuite ces facteurs
par leur teneur en radioactivité pour estimer les émissions de
poussiére radioactive dans I'atmosphere. Dans le cas d’'une
évaluation préliminaire, on peut faire I'hypothése d’'une
concentration de poussiére respirable en suspension dans l'air
(<10 pm) de 0,76 ug/m3, si aucun véhicule ne circule sur des
routes non revétues ou s'il n'y a pas d’activités de construction
(SC, 2004b). Levelton Consultants Ltd. (2005) a élaboré un
modéele d’évaluation préliminaire de la production de
poussiéres fugitives pour les sites simples.

L'UNSCEAR (2000) a publié un document succinct au sujet
des sources de radon et des mécanismes qui influent sur son
rejet par les sols. Un des principaux paramétres qui contrélent
le transport du radon dans les sols est le coefficient de
diffusion du radon, d. Comme la diffusion se produit dans
I'espace interstitiel non saturé dans le sol, la diffusion du radon
dans un sol compacté ou dans lequel I'espace interstitiel est
rempli d’eau (saturé) sera beaucoup plus lente que dans un
sol non compacté ou non saturé.

Le flux de radon pour toute
surface plane peut étre
estimé par une mise a

I'échelle (approximative)
basée sur la teneur en
radium et la superficie
exposeée, et en faisant

Plusieurs auteurs présentent
des modéles permettant
d’estimer le flux de radon
depuis la surface d’'un milieu
poreux (p. ex., sol ou déchet),
notamment 'TUNSCEAR
(2000), la U.S. NRC (1980) et

rat!llgr):?e}ﬁé;z (z;lszanrl]l;xmqf o1 létudeintituiée de I'U.S. EPA
par Bq (26Ra) g'. (1983).

Dans le cas des sols secs, si
on utilise les méthodes et les valeurs présentées par la
U.S. NRC, on estime un flux de radon par surface unitaire a
environ 1 Bq m2 s par Bq g-'. Dans son analyse des résidus
de traitement d’'uranium, la U.S. NRC a adopté un flux de
radon nominal de 1 Bq 222Rn m-2 s-! par Bq 22%6Ra g1
(U.S. NRC, 1980), qui correspond a la valeur précédente.

34

Ainsi, pour les évaluations préliminaires, on peut faire
I'hypothése d'un flux de radon nominal de 1 Bq (222Rn) m-2 s
par Bq (22Ra) g pour les surfaces exposées des sols ou des
déchets contaminés. Nous décrivons a la section 4.9.2 le
transfert de radon des sols vers les batiments.

4.2.2 Dispersion dans I'atmosphére

Les calculs de la dispersion dans I'atmospheére visent a
estimer les concentrations de radionucléides dans I'air,
nominalement a hauteur de respiration au-dessus de la
surface du sol, dans les conditions suivantes :

concentrations moyennes annuelles dans I'air extérieur a
diverses distances dues a des rejets continus de longue durée
et a taux constant (p. ex., dans le cas des sites non
réhabilités);

concentrations a court terme dans I'air extérieur dues a des
rejets de courte durée (p. ex., pendant des activités de
réhabilitation finies dans le temps);

rejets par des sources ponctuelles, de surface ou volumiques.

4221 Rejets continus de longue durée a taux
constant

Les rejets radioactifs dans I'atmosphére sont dilués et
dispersés par les vents dominants. La discussion suivante
s’applique aux rejets continus a taux constant et de longue
durée (c.-a-d. de plusieurs semaines a plusieurs mois).

La concentration moyenne annuelle de radionucléides dans
I'air au lieu du récepteur, dans une plage de 0,1 & 20 km d’une
source ponctuelle et a une hauteur h au-dessus du sol, peut
étre estimée de maniére prudente a I'aide des facteurs de
dilution moyens a long terme illustrés a la figure 4.3 pour des
conditions météorologiques canadiennes types et une rose
des vents uniforme. On calcule la concentration moyenne
annuelle de radioactivité dans I'air a x métres du point de rejet
a l'aide de I'équation :

(4.1)

C,=K, R Bq/m3

ou:

Cx

concentration moyenne annuelle de radionucléides a une

distance x metres du point de rejet

Kn = facteur de dilution pour un point de rejet situé a h metres
au-dessus du sol et a une distance x metres du récepteur
(Figure 4.3); s/m?3

R = taux de rejet moyen annuel de la source, Bg/s

Pour une évaluation
préliminaire, on

II'y a lieu de signaler que I'emplacement
de la plus grande concentration moyenne
annuelle dans l'air a laquelle les utilisera la courbe
récepteurs au niveau du sol sont exposés illustrée a la figure
dépend de la hauteur du rejet. Pour les 4-3.
récepteurs exposés aux rejets au niveau
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du sol, les plus grandes concentrations se trouvent a 'endroit concentration la plus élevée au niveau du sol se trouve a une
accessible le plus pres du point de rejet. Toutefois, pour les distance source/récepteur d’environ 200 m, tandis qu’a une
récepteurs exposés a des rejets élevés au-dessus du sol, les hauteur de rejet de 0 m, la concentration la plus élevée au
concentrations les plus élevées se trouvent a une certaine niveau du sol se trouve a la séparation minimale

distance du point de rejet qui augmente avec la hauteur du source/récepteur, soit environ 100 m.

rejet. Par exemple, pour une hauteur de rejet de 20 m, la

Figure 4.3 Facteurs de dilution moyenne a long terme pour des conditions météorologiques canadiennes types et une
rose des vents uniforme
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Source : Modifié de CSA, 1987, fig. A1.

Le modéle-boite de Schiager (Schiager, 1974), décrit a la section A1.0 de 'annexe A, est utile et il a été employé par de nombreux
évaluateurs pour estimer les concentrations de radon dans I'air a proximité de sources étendues.
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Modeéles plus complexes

Dans la mesure du possible, I'évaluateur de risque est
encouragé a utiliser des données obtenues sur le terrain pour
évaluer la radioexposition. S'il faut recourir a des modéles, leur
complexité devrait correspondre a I'ampleur et a la complexité
de I'évaluation du risque. Les modéles simples devraient étre
réservés aux évaluations préliminaires. Toutefois, les
situations réelles peuvent étre beaucoup plus complexes pour
diverses raisons :

e e taux de rejet des radionucléides varie avec le temps
(variations journaliéres ou saisonniéres);

e le dépbt du panache risque de modifier grandement la
concentration;

e les récepteurs sont éloignés de plus de 20 km de la
source;

o larose des vents, la catégorie de stabilité atmosphérique
et la vitesse des vents ne sont pas uniformes dans
toutes les directions;

e la source présente une configuration complexe.

Pour évaluer la dispersion dans le cadre de scénarios plus
complexes, I'évaluateur de risque peut recourir a des modéles
qui nécessitent davantage de données initiales (p. ex., vitesse,
direction et classe de stabilité du vent, rugosité du sol) et une
plus grande puissance de calcul. Le modéle réglementaire
ISC3 de I'EPA (U.S. EPA, 1995b) a été validé dans de
nombreuses applications et il est largement utilisé a cette fin. Il
se préte a ce type d'application. Levelton Consultants Ltd.
(2005) a congu un modéle permettant d’estimer les émissions
de poussiére fugitive par les sites contaminés.

4222 Rejets de courte et moyenne durée

On ne prévoit pas que les évaluateurs de risque devront
évaluer I'exposition aux rejets aigus (courte durée) de
radioactivité sur les sites contaminés fédéraux par des
substances radioactives. Toutefois, s'il faut procéder a une
telle évaluation, I'évaluateur de risque est invité a utiliser la
norme CSA (1991) qui prescrit comment calculer la
concentration moyenne de radionucléides dans I'air, pour la
durée d'intérét, sur une distance de 0,1 & 60 km d’une source
ponctuelle. La norme décrit les modéles de dispersion
applicables aux rejets a court terme et a moyen terme de
radioactivité (c.-a-d. de 3 minutes a une heure, et d’'une heure
a une journée, respectivement). Les concentrations de
radionucléides dans I'air provenant de géométries de source
plus complexe, les scénarios de rejet et les irrégularités du
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terrain peuvent étre calculés a I'aide de modeles informatiques
comme ceux de 'EPA (1995b).

42.2.3  Désintégration ou croissance radioactive
importante pendant la dispersion

Désintégration radioactive pendant la dispersion par le
vent

Pendant la dispersion dans I'atmosphére des radio-isotopes a
période courte (par rapport au temps de déplacement entre la
source et le récepteur), les concentrations de radionucléides
dans I'air peuvent diminuer grandement en raison de leur
désintégration radioactive, en plus de la diminution de
concentration due a la dispersion. La diminution de
concentration peut étre divisée en deux facteurs multiplicatifs —
un pour la dispersion et un pour la désintégration radioactive :

(4.2)

C.=K, R e Bg/m’

ou:

Cx concentration du radionucléide a une distance de x métres de la

source, Bg/m3

Kn = facteur de dilution pour un point de rejet situé a h metres
au-dessus du sol et & une distance de x métres du récepteur

(Figure 4.3), s/m?

R = taux de rejet moyen annuel de la source, Bqg/s
A = constante de désintégration du radionucléide, 1/s
t = temps de déplacement entre la source et le récepteur

(séparation x, métres, divisée par la moyenne du vent en m/s), s

On peut extraire directement le facteur de dilution (Ky) du
graphique de la figure 4.3, et on peut obtenir les valeurs par
défaut pour la vitesse moyenne du vent pour les villes
canadiennes dans la base de données sur les Normales
climatiques au Canada (www.canadainfolink.ca/climate.htm).
Les constantes de désintégration des radionucléides de la
famille de I'uranium figurent a 'annexe A (section A2.0).

Croissance radioactive de la descendance du radon

On peut calculer a I'aide du modele recommandé par 'EPA
(1986) la croissance radioactive de la descendance du radon
pendant sa dispersion depuis une source ponctuelle jusqu’a
un récepteur. On calcule le rapport d’équilibre de la
descendance du radon (allant de 0 & 1) en fonction de la
distance de la source a l'aide de I'équation :
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(4.3)
- /(4,39 x /(38,6 x /(28,4 x,
£.=1,0-0,0479 ¢ Y —2.1963 ¢ Y 41,2442 ¢4
ou:
fe = rapport d’équilibre de la descendance du radon, sans dimension
u = vitesse moyenne du vent dans la région, m/s
4,39; 38,6; 28,4 =  constantes, 1/s
X = distance dans la direction du vent de la source au récepteur, m

On utilisera les données sur la vitesse et la direction du vent
propres au terrain si elles sont disponibles. Toutefois,
I'utilisation de données fournies par la station météorologique
la plus proche est acceptable, notamment dans le cas des
évaluations préliminaires.

Croissance radioactive de la descendance radioactive du
thoron

On peut calculer a I'aide de I'équation de Bateman (Evans,
1955) la croissance radioactive de la descendance du thoron
pendant la dispersion du thoron par une source ponctuelle
jusqu’a un récepteur. On utilise également la vitesse moyenne
du vent et la séparation entre la source et le récepteur :

(4.4)
. -A220 ¢ 3

Cora = Ky Rz hao(1 - e ) / Ao Bg/m
ou:
C2r2 = concentration de 2'2Pb & une distance de x métres de la source de thoron, Bg/m?
Kn = facteur de dilution pour un point de rejet situé a h metres au-dessus du sol et a une distance x métres du récepteur (Figure 4.3); s/m?
Raz0 = taux de rejet moyen annuel de 220Rn par la source, Bqg/s
A2z = constante de désintégration du 212Pb, 1/s
A220 = constante de désintégration du 220Rn, 1/s
t = temps de déplacement entre la source et le récepteur (séparation x métres, divisée par la moyenne du vent en m/s), s

Le facteur de dilution (K») peut étre obtenu directement dans le 4.3  Devenir et transport dans

graph_lgue della flgl_Jre 43,d apres la d|stanf:e du récepteur. l'environnement - Rejets vers les eaux
On utilisera si possible les données sur la vitesse et la

direction du vent propres au terrain, au lieu de toute de surface
hypothése. Toutefois, I'utilisation de données fournies par la
station météorologique la plus proche est acceptable,
notamment dans le cas des évaluations préliminaires.

La radioexposition aux rejets radioactifs vers les eaux de
surface peut étre due aux voies de pénétration et d’exposition
dans I'environnement illustrées a la figure 4.4. On peut utiliser
les modéles mathématiques décrits dans cette section pour
calculer les concentrations moyennes annuelles de
radionucléides dans les eaux affectées (p. ex., par des sols
contaminés).
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4.3.1 Dispersion dans les eaux de surface

La radioactivité rejetée vers les eaux de surface des riviéres
ou des lacs peut étre diluée par les courants locaux et
éliminée par sédimentation. En I'absence de données fiables
sur I'élimination par sédimentation, la CSA (1987)
recommande le modéle de dispersion suivant :

(4.5)

C,=R. p e AD; 0, Bg/L

ou:

Cw = concentration moyenne annuelle de radionucléides dans les
eaux au point d'utilisation, Bq/L

R- = taux moyen annuel de rejets, Bg/s

B = facteur de recirculation des effluents, sans dimension

A = constante de désintégration radioactive, 1/s

T = temps de transport du point de rejet au point d’utilisation, s
Dr = rapport de dilution, c'est-a-dire le quotient de la concentration

moyenne annuelle des effluents au point de rejet sur la
concentration moyenne annuelle au point d'utilisation,
abstraction faite de la désintégration radioactive, sans
dimension

Qv = taux annuel moyen de rejets par infiltration, L/s

La dispersion des liquides dans de grands plans d’eau est trés
complexe et dépend des caractéristiques du terrain comme la
topographie du fond, les courants induits par le vent, la
variation saisonniére du réchauffement ou du refroidissement
des eaux du lac, I'échange massique entre les eaux riveraines
et les eaux éloignées du rivage.

Le CCME (2005) recommande une valeur par défaut de 10
pour le rapport de dilution (Dy), pour les rejets des eaux
souterraines dans un lac ou une riviére (eaux de surface).
D’autres valeurs (supérieures ou inférieures) peuvent convenir
a un terrain donné, et on peut les déterminer par modélisation,
par des études réalisées sur place ou les deux.

4.3.2 Dépét/accumulation dans les sédiments et
surla rive

4.3.21 Dépots dans les sédiments

La radioactivité dans les eaux de surface s'adsorbera sur les
particules et s'accumulera dans les sédiments au fil du temps.
On peut estimer la concentration de la radioactivité dans les
sédiments dans des conditions d’équilibre avec des
concentrations constantes dans I'eau a l'aide de I'équation
suivante (CSA, 1987, section 6.7) :

Septembre 2010

(456)
Csec/ - Cm! kd Bq/ kg

ou:

Csed = concentration résultante de radioactivité dans les sédiments,
Bq/kg (sédiments secs)

Csw = concentration de la radioactivité dans les eaux de surface,
Bag/L

ks = facteurs de répartition de I'eau vers les sédiments, L/kg

(sédiments secs)

Les valeurs recommandées pour les facteurs de répartition de
I'eau vers les sédiments figurent a I'annexe A (section A3.0). Il
y a lieu de noter qu'il faut convertir les facteurs de répartition
présentés a la section A3.0 avant d'utiliser I'équation 4.6.

4.3.2.2 Dépots sur la rive

On peut estimer la concentration de radionucléides dans les
sédiments sur la rive en utilisant 'expression suivante :

4.7)
. (-Ai th)
C/S - kd Cs'w [1 -€ ] B q/ kg
ou:
Cis = concentration du radionucléide i dans les sédiments, Bq/kg
Csw = concentration d'un radionucléide dans les eaux adjacentes
aux sédiments, Ba/L
Kd = facteurs de répartition de I'eau vers les sédiments, L/kg
(sédiments secs)
to = durée d’exposition des sédiments aux eaux contaminées, h
Ai = constante de désintégration du radionucléide i, 1/h

Les valeurs recommandées pour les facteurs de répartition de
I'eau vers les sédiments (section A3.0) et les constantes de
désintégration des radionucléides (section A2.0) figurent a
I'annexe A. La durée d’exposition des sédiments aux eaux
contaminées (qui correspond a la durée de rejet) est une
valeur propre a chaque cas qui doit étre établie par
I'évaluateur de risque. En 'absence de mesures propres au
terrain, la valeur entre crochets dans I'équation 4.7 devrait étre
égale a l'unité, par mesure de prudence (CSA, 1987).

4.4  Devenir et transport dans
l'environnement - Rejets vers les eaux
souterraines

On peut déterminer la radioexposition due aux rejets

radioactifs vers les eaux souterraines d'aprés les voies de

transfert et d’exposition dans I'environnement illustrées a la

figure 4.5. On peut utiliser les modéles mathématiques décrits
dans la présente section pour calculer les taux annuels
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d’incorporation des radionucléides par ingestion, absorption
cutanée (pour le tritium), ainsi que les taux d’exposition
annuels dus au rayonnement de sol (groundshine)(sols
contaminés).

Nous recommandons fortement de recourir a la modélisation
en dernier recours seulement pour estimer les concentrations
de radionucléides dans les eaux souterraines. Dans la mesure
du possible, on devrait recueillir et analyser des échantillons
d'eaux souterraines provenant du terrain afin d’estimer
I'exposition. Si on doit recourir a la modélisation, on devrait
utiliser uniquement des modéles appropriés et étalonnés pour
le terrain. Nous ne recommandons pas de modéles
spécifiques, car cela outrepasserait la portée du présent
manuel.

40
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4.5 Devenir et transport dans les sols

L'évaluation environnementale des sites contaminés fédéraux
comportera toujours une étape d’échantillonnage des sols afin
de déterminer la contamination. Par conséquent, on n'a jamais
besoin d’estimer les concentrations dans les sols. Santé
Canada ne parrainera ni n'examinera aucune évaluation du
risque pour un terrain contaminé fédéral ou les contaminants
dans les sols (et souvent également dans les eaux
souterraines) n'ont pas été mesurés directement.

Les explications qui suivent sont présentées uniquement a titre
d’information, et pour les trés rares occasions ou il pourrait
s'avérer nécessaire de prévoir les niveaux de radioactivité
dans les sols a une certaine distance du terrain, aprés le
transport par le vent ou par le ruissellement de particules de
sol contaminées par la radioactivité.

4.5.1 Sol non perturbé

L’évaluateur de risque devrait utiliser I'équation suivante pour
calculer les concentrations de radionucléides dans le sol, a
partir des concentrations calculées de particules en
suspension dans l'air provenant directement des sources sur
le terrain (excluant les concentrations dans I'air résultant de la
remise en suspension des particules) (U.S. NRC, 1977, p. 8).
Tout d’abord, on calcule le taux de dépbt du radionucléide i en
utilisant la relation suivante :

(4.8)

~ 2

Dy =2 CsV, Bg/(m” s)
p
ou:
D = taux de dépdt direct résultant pour le radionucléide i, Bg/(m? s)
Cadp = concentration directe dans I'air du radionucléide i calculée
pour une taille de particule p, Bq/m3

Vp = vitesse de dépdt d'une particule de taille p, m/s

The default value for the deposition velocities is provided in
Appendix A (Section A2.0).

The concentration of radionuclide i on the ground surface due

to constant deposition at the rate Dy over time interval t is
obtained from:

42

(4.9)
. | 2
Cyi (1) =Da-,[,7 Bq/m
ou:
Cei(f) = concentration calculée de la surface du sol pour le
radionucléide i au temps ¢, Bg/m?
Dai = taux résultant direct de dépot du radionucléide i, Bg/(m?s)
t = intervalle de temps pendant lequel le dépbt s’est produit, s
Ae = constante du taux d’élimination effective, 1/s

La constante d'élimination effective du sol, s, est régie par
deux mécanismes : 1) la désintégration radioactive
caractérisée par la constante de désintégration, A.; et 2) la
perte dans 'environnement, caractérisée par une constante
d’élimination physique, As, 0l Ae = Ar + As. La constante A5 est
égale a 2,20 x 10-10 s pour tous les radionucléides. Cette
valeur correspond a une limite supérieure de la demi-vie
physique d’environ 100 ans pour I'élimination du sol

(CSA, 1987, section 5.3.2). On présume que ces relations
s’appliquent a tous les radionucléides déposés au sol. Comme
nous 'avons mentionné précédemment, les constantes de
désintégration des radionucléides figurent a 'annexe A
(section A2.0).

4.5.2 Sol labouré

Le labourage constant des sols mélange la radioactivité
déposée jusqu'a la profondeur des labours. La concentration
de la radioactivité est présumée uniforme dans toute la
profondeur des labours, et on peut calculer la concentration au
temps t a l'aide de I'équation suivante (CSA, 1987,

section 5.3.1) :

(4.10)
Cys = Co(t) /(d p) Bqg/kg

ou

Cs = concentration du radionucléide dans le sol recouvert de
végetation jusqu’a la profondeur de labour au temps ,
Ba/kg

Cei(t) = concentration calculée a la surface du sol pour le
radionucléide i au temps £, Bq/m?

d = profondeur de labour, m

o} = masse volumique seche du sol, kg/m3
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Les valeurs recommandées pour les profondeurs de labour et
la masse volumique apparente du sol sec sont de 15 cm et

1 600 kg/m3, respectivement (CSA, 1987). Le  CCME (2000)
recommande des valeurs par défaut pour les masses
volumiques seches de 1,4 g/cm3 pour les sols & grain fin et de
1,7 g/cm3 pour les sols a grain grossier (d’aprés une masse
volumique des particules de sol de 2,65 g/cm3 et une porosité
de 0,47 et 0,36 pour les sols a grain fin et grossier,
respectivement).

Dans certains scénarios, le comportement des radionucléides
dans les sols peut étre plus complexe que ce que permettent
de caractériser les modeles simples décrits ci-dessus. Nous
encourageons I'évaluateur de risque a s'assurer que la
complexité du modele est concomitante a la portée et a la
complexité de I'approche globale retenue pour 'évaluation du
risque. S'il y a lieu d’appliquer des modéles plus complexes
pour prévoir les dépbts et 'accumulation des radionucléides
dans le sol, I'évaluateur de risque est prié de se reporter au
modele « D et D » (U.S. NRC, 1992), aux modéles ISC3 (U.S.
EPA, 1995a) et PRESTO (U.S. EPA, 2000) et au modéle
RESRAD (Yu et coll., 2001).

4.5.3 Dépots/accumulation dans les sols
(irrigation)

La radioactivité présente dans I'eau d'irrigation appliquée aux
jardins potagers et aux pelouses s'accumulera dans les sols
au fil du temps. Pour estimer la concentration de
radionucléides dans les sols due a ['irrigation, dans des
conditions d'équilibre, on peut utiliser la relation suivante (CSA
1987, section 6.3) :

(4.11)

1
Cv,ir/‘ - va X L X —] B q/ kg
Ag dxp

ou

Csirr = concentration résultante d’un radionucléide dans les sols
due a l'irrigation avec de I'eau contaminée, Ba/kg

Csw = concentration du radionucléide dans I'eau d'irrigation,
Bg/m?

L = taux moyen annuel d'irrigation (valeur par défaut de
2,3 x 108 recommandée par la CSA 1987), m3/(s m?)

Ag = constante d’élimination effective du sol, 1/s

d = profondeur de labour, m

P = masse volumique séche du sol, kg/m3

On doit noter que Ag= Ar + A5 OU A; = la constante de
désintégration radioactive et As = 2.20 x 10-10 s, ce qui
correspond a une demi-vie de 100 ans pour I'élimination du
radionucléide dans le sol.

4.6 Devenir et transport vers la végétation
4.6.1 Dépotdans la végétation

Un des mécanismes de transfert de la radioactivité vers la
végétation est le dép6t a partir de la radioactivité dans l'air. On
peut calculer la concentration dans la végétation, par dép6t
des radionucléides non volatils depuis le panache, a 'aide de
I'équation suivante (U.S. NRC, 1982, section 1.3) :

(4.12)
[l—f"}“e] Bg/kg (poids humide)
v K 014s numidae
Coi =Cutoa XV, xF, x E, x UK P
Aol
ou:
Cui = concentration résultante du radionucléide i dans la végétation v, Bg/kg (poids humide)
Cairtotas = concentration dans I'air du radionucléide i, Bq/m3
Ey = fraction du dépot foliaire atteignant les parties comestibles de la végétation v (valeur présumée égale a 1 pour les végétaux au-dessus du
sol, et a 0,1 pour les végétaux sous le sol), sans dimension
Fr = fraction du dépdt total retenue a la surface des plantes, 0,2, sans dimension
Ade = constante d’élimination effective tenant compte des pertes liées aux conditions météorologiques et par désintégration radioactive, 1/s
fe = durée effective du dépét pendant la croissance de la végétation v, s
Vo = vitesse de dépdt, m/s
Y = productivité de la végétation v, kg (poids humide)/m?2
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La constante d’élimination effective du fourrage et des cultures
(Ae) est déterminée a partir de la constante de désintégration
radioactive () et des processus d’élimination physique
comme le vent, la pluie et la croissance des plantes (Ap), et
elle est donnée par Ae = A, + Ar. La constante d’élimination
physique est égale a 5,73 x 107 1/s, ce qui correspond a une
demi-vie par élimination de 14 jours. La durée de dépét (t.) est
égale a 30 jours pour I'nerbe de paturage, et a 50 jours pour
toutes les autres cultures. Les valeurs par défaut pour la
vitesse de dépdt et les productivités pour différents types de
végétation figurent a 'annexe A (section A2.0).

4.6.2 Transfert du sol vers la végétation par les
racines

La radioactivité dans la zone racinaire du sol est transférée
vers les végétaux et les tissus reproductifs des plantes
pendant toute la saison de croissance. L’absorption par les
racines des radionucléides incorporés dans les horizons de
surface des sols peut étre paramétrée par les facteurs de
transfert By et By, qui représentent le rapport des
concentrations élémentaires dans les plantes et le sol, a la
récolte. Les paramétres B, et B, sont donnés par (Baes et coll.,
1984) :

plante, B,. Ces facteurs sont décrits comme suit (CSA, 1987,
section 5.7) :

1. By pour les plantes fourragéres consommées par les
animaux lorsque le paramétre est le rapport de la
concentration de radionucléides dans le fourrage (poids
sec) sur la concentration dans les sols;

2. By pour les fruits et légumes frais consommés par les
humains lorsque le paramétre est le rapport de la
concentration dans la végétation (poids frais ou humide)
sur la concentration dans les sols.

La concentration dans la végétation, par absorption racinaire,
est donnée par la relation suivante (CSA, 1987) :

(4.15)

Cs,=Cs x B, Bg/kg ... pour les tiges et les feuilles

(4.16)

Cs, = Cs x B, Bg/kg ... pour les parties reproductrices

(4.13)
C,
B, = Vol Bg/kg veg / Bq/kg sol
(4.14)
_ Cv
B, = C Bqg/kg vég / Bq/kg sol
B, = facteurs de transfert élémentaire pour les parties

végetatives des cultures vivrieres et des aliments
fourragers, kg sol (sec)/kg vég (sec)

B = facteurs de transfert élémentaire des sols vers les plantes
pour les parties non végeétatives (reproductrices) des
cultures vivrieres et des aliments fourragers, kg sol (sec)/kg
Vég (sec)

C = concentration élémentaire dans les parties végétatives des
cultures vivrieres et des aliments fourragers (poids sec) a la
maturité comestible, Bg/kg (poids sec)

Cr = concentration élémentaire dans les parties non végétatives
(reproductrices) des cultures vivrieres et des aliments
fourragers (poids sec) a la maturité comestible, Bg/kg (poids
sec)

Cs = concentration élémentaire dans le sol de la zone racinaire,
Bq/kg (poids sec)

On doit noter qu'il y a deux classes de facteurs de transfert
des sols vers les plantes pour les parties végétatives de la
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ou:

Csv = concentration résultante des radionucléides dans la
végétation, Bg/kg (poids sec)

Cs = concentration élémentaire dans le sol de la zone
racinaire, Bg/kg (poids sec)

BvetBr = facteurs de transfert du sol vers les plantes pour le

radionucléide i et la végétation de type v (Bg/kg
plante (humide) par Bg/kg sol (sec))

Les valeurs recommandées pour les facteurs de transfert du
sol vers les plantes pour les parties végétatives et
reproductrices des plantes figurent a I'annexe A (section A3.0).
Les valeurs de la masse volumique effective du sol pour le
mélange des surfaces sont identiques a celles pour les sols
secs, et la valeur par défaut est de 240 kg/mz2.

Bien que les concentrations de radionucléides dans les
plantes soient calculées en poids sec, I'évaluateur de risque
devra peut-étre convertir ces valeurs en concentrations
correspondantes en poids humide (par plante et par tissu) afin
de prévoir le taux d’exposition par ingestion, dans une
évaluation du risque. Les fractions séches/humides par défaut
se trouvent dans divers ouvrages de référence (p. ex., Baes et
coll., 1984). Toutefois, nous recommandons que le laboratoire
analyse la teneur en humidité des échantillons de végétation
au moment de l'analyse, car les valeurs par défaut ne sont pas
précises.
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4.6.3 Dépét dans les végétaux (irrigation)

La concentration de radionucléides dans la végétation due a
lirrigation par pulvérisation d'eau contaminée peut étre
déterminée a l'aide de I'équation :

(4.17)
rx L (1= e )
C..=C, x 7T _—ou-¢ Ba/k
V117 SW lc XY q g
ou:
Cvir = concentration résultante de radionucléides dans la
végétation par irrigation avec de I'eau contaminée, Ba/kg
(poids frais)
Csw = concentration de radionucléides dans I'eau d'irrigation,
Bg/m3
r = fraction initiale retenue par la végétation (valeur par défaut
de 0,05 recommandée par la CSA, 1987), sans dimension
L = taux moyen d'irrigation par pulvérisation pour la saison de
croissance, (valeur par défaut de 2,3 x 108 recommandée
par la CSA (1987) m¥/(s m?)
e = constante d’élimination effective de la végétation, 1/s
Y = productivité de la végétation, kg/m? (poids frais)

fe durée effective de la saison de croissance, s

La constante d’élimination effective du fourrage et des cultures
(Ae) est déterminée a partir de la constante de désintégration
radioactive (A) et des processus d’élimination physique
comme le vent, la pluie et la croissance des plantes (), et
elle est donnée par Ae = A, + Ar. La constante d’élimination
physique est égale a 5,73 x 107 1/s, ce qui correspond a une
demi-vie par élimination de 14 jours. La durée de dépét (t.) est
égale a 30 jours pour I'nerbe de paturage, et a 50 jours pour
toutes les autres cultures. Les valeurs par défaut pour la
vitesse de dépot et les productivités pour différents types de
végétation figurent a 'annexe A (section A2.0).

4.7 Transfert vers les produits animaux
4.7.1 [Inhalation par les animaux

L'air contaminé par les matiéres radioactives et qui est inhalé
par des animaux peut étre subséquemment absorbé et se
retrouver dans les tissus. On peut estimer la concentration
correspondante de radioactivité dans les produits animaux a
I'aide de la relation suivante (CSA, 1987, section 5.9) :

taux d'inhalation de 'animal, m?/j

facteurs de transfert vers les produits animaux par
inhalation, qui indiquent la fraction de I'absorption
quotidienne par les animaux, par inhalation, qui se
retrouve dans chaque kg de produit, j/kg

Dans Sample et coll. (1997), on présente un exemple d'une
méthode permettant d’estimer les taux de respiration des
animaux, grace aux équations allométriques suivantes :

(4.19)

I, = (0.54576 (BW)"®)/BW m’air/(d kg masse corporelle)
(mammiféres)

(4.20)

I, = (0.40896 (BW)""")/BW m’air/(d kg poids corporel)
(oiseau autres que les passeraux)

(4.18)
— !
Cinh,/ - Cair total X ]a X F Bq/kg
ou:
Cinh = concentration résultante dans les produits animaux par
inhalation, Ba/kg
Cair ot =  concentration dans I'air du radionucléide i, Bg/m?
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ou:

BW = poids corporel (kg poids vif)
0.54576 = constante, md/j

0.40896 = constante, md/j

Selon Sample et coll. (1997), 'équation 4.20 convient
probablement également pour les passereaux.

Il'y a peu de données sur le transfert des matiéres inhalées
vers les produits animaux. Par conséquent, les valeurs de F’
ont été estimées a I'aide de données sur le métabolisme
humain (CSA, 1987). Les fractions recommandées
d'absorption quotidienne par inhalation, pour les produits
animaux (lait, boeuf, porc, ceufs et volaille) figurent a
I'annexe A (section A3.0).

4.7.2 Ingestion par les animaux

On peut estimer la concentration dans les produits animaux,
comme le beeuf, les ceufs, la volaille et le lait des vaches,
attribuable a 'ingestion d’aliments contaminés en évaluant la
quantité de matieres radioactives déposées sur I'herbe, le foin
ou I'ensilage qui sont consommés par les animaux de
boucherie, lesquels sont transformés en produits animaux
pour consommation humaine. On peut estimer ces
concentrations dans les produits animaux a I'aide des relations
suivantes (U.S. NRC, 1982, section 1.4; CSA, 1987,

section 5.8).
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4.7.3 Concentrations de radionucléides dans la
viande et les eufs

(4.21)
Cb,' = Q/' Fb,- (Fpg Cpgi + Fh C/ﬂ) Bq/kg

ou:

Coi = concentration moyenne résultante du radionucléide i dans la
viande, Ba/kg

Qr = taux de consommation des aliments pour I'animal, kg (poids
humide)/j

Foi = facteur de transfert des aliments pour animaux vers la

viande ou vers les ceufs, selon le cas, pour le
radionucléide i, Bg/kg par Bq/j ingéré

Fpg, Fn = fractions des besoins annuels totaux en aliments présumés
étre satisfaits par I'herbe de paturage ou par les aliments
conservés dorigine locale (foin), respectivement, sans

dimension

Cpsi = concentration du radionucléide i dans 'herbe de paturage,
Ba/kg (poids humide)

Chi = concentration du radionucléide i dans le foin (ou autres

aliments conservés), Bq/kg (poids humide)

Les valeurs recommandées pour les taux de consommation
d’aliments, selon les différents animaux, et les facteurs de
transfert des aliments pour animaux vers la viande et vers les
ceufs, figurent a 'annexe A (section A5.0). La fraction de la
quantité annuelle totale d’aliments qui est récoltée dans la
zone contaminée (0 a 1) dépend de chaque terrain et doit étre
déterminée par I'évaluateur de risque.

4.7.4 Concentrations de radionucléides dans le

contaminée dépend de chaque terrain, et est comprise entre 0
et1.

4.7.5 Transfert du sol vers les produits animaux

Les animaux peuvent consommer la radioactivité présente
dans les sols contaminés et qui est ensuite transférée dans les
produits animaux consommeés par les humains. On peut
estimer les concentrations de radioactivité dans les produits
animaux a l'aide de I'équation suivante :

lait
(4.22)
Cmi - Qf Fmi (F})g Cpg[ + Fh Chi) Bq/L

ou:

Cri = concentration moyenne résultante du radionucléide / dans le
lait, Ba/L

Fmi = facteurs de transfert des aliments pour animaux vers le lait
pour le radionucléide i, Bg/L par Bq/j ingéré

Qr = taux de consommation des aliments par I'animal, kg (poids
humide)/j

Fpg, Fn = fractions des besoins annuels totaux en aliments présumés
remplis par 'herbe de paturage ou les aliments conservés
d'origine locale (foin), respectivement, sans dimension

Cpgi = concentration du radionucléide i dans I'herbe de paturage,
Ba/kg (poids humide)

Ci = concentration du radionucléide i dans le foin (ou autres

aliments conservés), Ba/kg (poids humide)

Les valeurs recommandées pour le taux de consommation des
aliments et les facteurs de transfert des aliments vers le lait
figurent a 'annexe A (section A5.0). La fraction de la quantité
annuelle totale d’aliments qui est récoltée dans la zone
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(4.23)
Coi=0Or Fy Fyou Coou  Bg/kg or Bq/L

ou

Ci = concentration moyenne résultante du radionucléide i
dans les produits animaux, Bg/kg ou Bg/L pour le lait

Fsi = facteurs de transfert des aliments pour animaux vers la
viande ou vers le lait pour le radionucléide i, Bqg/kg par
Bq/j ingéré, ou Ba/L par Bq/j ingéré pour le lait

Fsoi = fraction représentant le taux de consommation de sol
divisé par le taux de consommation d’aliments par les
animaux, sans dimension

Csol = concentration du radionucléide i dans le sol, Bq/kg sec

Qr = taux de consommation des aliments par les animaux, kg

(poids humide)/j

Les valeurs recommandées pour les facteurs de transfert des
aliments pour animaux vers la viande et vers le lait et pour Fg
figurent a 'annexe A (section A5.0). Les valeurs
recommandées pourraient étre modifiées lorsque la révision
des parametres pour I'évaluation du risque chimique sera
complétée.

4.7.6 Transfert vers les produits animaux (eau
potable)

La radioactivité présente dans I'eau potable consommée par
les animaux peut se retrouver dans les produits animaux
comme la viande et le lait. On peut estimer la concentration de
radionucléides a I'équilibre dans les produits animaux exposés
a long terme en utilisant I'équation suivante (CSA, 1987,
section 6.4)

(4.24)
CW' animal - C\'Vl/’ k’%’ QM" F Bq/kg Or Bq/L

ou:

Cw.anima =  concentration résultante de radionucléides dans le produit
animal (lait, viande, etc.) par ingestion d’eau, Bg/kg ou
Ba/L

k'w = fraction de la consommation annuelle d’eau par I'animal
provenant de la source contaminée, sans dimension

Qw = consommation quotidienne d’eau par I'animal, L/j

F = facteur de transfert de I'eau potable au produit animal
(lait, viande, etc.), j/L

Csw = concentration de radionucléides dans I'eau potable, Bg/L
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Les valeurs recommandées pour la consommation quotidienne

d’eau par les animaux figurent a I'annexe A (section A4.0). Il'y
a lieu de noter que I'on doit convertir les valeurs de
consommation quotidienne d’eau qui figurent & la section A4.0
avant de les utiliser dans I'équation 4.24. Les facteurs de
transfert de I'eau potable vers les produits animaux (lait,
viande, etc.), pour les différents animaux, sont fournis en
fonction des espéces : vers les petits mammiféres (liévre),
vers l'orignal, vers le caribou et vers les oiseaux, a I'annexe A
(section A5.0). La fraction de la consommation annuelle d’eau
par les animaux et qui est attribuable a la source contaminée
(plage de 0 a 1) sur le terrain en cause doit étre déterminée
par I'évaluateur de risque.

4.7.7 Transfert vers les poissons

4.7.7.1 Environnement d’eau douce

Dans des conditions d’équilibre, les facteurs de transfert de
I'eau vers les poissons, aussi appelés facteurs de
bioaccumulation, permettent de déterminer la quantité de
radionucléides dans les poissons par absorption directe a
partir de I'eau, par absorption d’'aliments comme les plantes
aquatiques et autres biotes, et par absorption par les
sédiments ingérés (CSA, 1987, section 6.6). Comme les

concentrations dans ces aliments et sédiments sont également

associées a celles qui sont présentes dans I'eau, les facteurs
de transfert, comme ceux de I'eau vers les sédiments, ne sont
pas explicitement utilisés pour déterminer les concentrations
dans les poissons. On peut estimer a l'aide de I'équation
suivante la concentration d’un radionucléide dans le poisson
(CSA, 1987, section 6.6).

(4.26)
Cw/' = Cm' F\t_f/' Bq/kg

ou:

Cwr = concentration du radionucléide dans les tissus de poisson
comestibles, Bg/kg

Cow = concentration du radionucléide dans les eaux de surface,
Bqg/L

Fur = facteurs de transfert de I'eau douce vers les poissons, L/kg

Les valeurs recommandées pour les facteurs de transfert de
I'eau douce vers les poissons figurent a I'annexe A

(section A3.0). Les valeurs recommandées pourraient étre
modifiées lorsque la révision des parametres pour I'évaluation
du risque chimique sera complétée.

4.7.7.2 Environnement marin

Les concentrations de radionucléides dans les tissus
comestibles des poissons marins peuvent étre calculées a
I'aide de I'équation ci-dessus, sauf que I'on doit utiliser les
facteurs de transfert de I'eau marine vers les poissons, au lieu
du facteur pour I'eau douce.

4.8  Evaluation de I'exposition

Il est impossible de prévoir tous les scénarios possibles
applicables aux terrains contaminés fédéraux. Toutefois, les
principales équations utilisables pour une évaluation
préliminaire de la radioexposition sont présentées au
tableau 4.2.

Tableau 4.2 Résumé des équations pour déterminer la radioexposition

Voie d’exposition Equation Unités Eq. n
Rayonnement de sol (surface semi-infinie) | Egs =Cys Os fr (fu+ (1-fy) Sg) Bg/m2 4.26
Rayonnement de sol (sédiments riverains) | Esp = Cis OFs W ds DFs Bg/m2 4.27

| Inhalation Ei =Cs | OF; Bg/an 4.28 i

I Ingestion (sol) Eing,soit = Csoil soil Isoi Bg/an 4.29 I

I Ingestion (végétation) Eingvee = Cov gr Ir Bg/an 4.30 I

I Ingestion (produits animaux) Eing,animat = Cajtotal 9t It Bg/an 4.31 I
Ingestion (eau) Eiw=Csw k7 ly Bg/an 4.32

I Ingestion (poisson) Eir=Cuw gr It Bg/an 4.33 I

I Rayonnement de sol (profondeur infinie) Eeg = Cis ( tout * fsn ting) h /(n?gan) 4.34 I
Descendance du radon a l'intérieur ERrn = CRa-226 Fsh Feq ting / (3700 x170) WLM/an 4.35

Remarques: an, année; WML, le niveau opérationnel-mois (working-level month).
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4.8.1 Rayonnement de sol
4.8.1.1 Surface semi-infinie

Les personnes qui se trouvent a l'intérieur ou a I'extérieur d’un
batiment peuvent étre exposées de I'extérieur par la

radioactivité déposée sur le sol (section 4.5). On peut calculer
I'exposition annuelle au-dessus d’une surface plane
semi-infinie a 'aide des équations recommandées a la
section 5.5 de la norme CSA (1987) :

(4.26)

Egs - Cvs Os f/ O(Ll + (] _fll) Sg) Bq/ mz

ou:

Egs = exposition annuelle & la radioactivité déposée sur le sol,
Bg/m?

Cvws = concentration du radionucléide déposé sur le sol, Bg/m?

Os = fraction du temps annuel passé sur le terrain, sans dimension

fu = fraction de temps passé par une personne a I'extérieur,
exposée aux dépbts sur le sol, sans dimension; voir
l'annexe B

fr = fraction de dose résiduelle aprés la prise en compte des

facteurs de réduction de dose pour tenir compte de la
non-uniformité de la surface du sol (valeur par défaut de 0,7
recommandée par la CSA, 1987), sans dimension

Sg = facteur de blindage, ou fraction de la dose extérieure recue a
lintérieur, réduite en raison du blindage offert par le batiment
(valeur par défaut de 0,4 recommandée par la CSA, 1987),
sans dimension

Les valeurs recommandées pour la fraction de temps passé
par une personne a I'extérieur figurent a 'annexe B.

4.8.1.2 Sédiments riverains

Les personnes qui marchent ou qui péchent sur un rivage
peuvent étre exposées a la radioactivité déposée dans les
sédiments riverains (section 4.3.2). On peut estimer
I'exposition externe en utilisant I'équation suivante (CSA,
1987, section 6.8) :

(4.27)
2
Esh - Cis OFV W ds DF? Bq/ m
ou:
Es» = exposition externe due au rivage contaminé, Bg/m?2
Cis = concentration de radionucléide dans les sédiments riverains,
Bqlkg
OFs = facteur d'occupation du rivage, fraction du temps annuel
passe sur le rivage, sans dimension
W = facteur de largeur du rivage qui décrit la géométrie
d’exposition du rivage, sans dimension
ds = masse volumique effective des sédiments, kg/m?
48

DFs = facteur de dilution pour les dépots riverains (< 1) qui tient
compte du non-équilibre entre les sédiments en suspension et
les dépdts riverains, sans dimension

Remarques :

(1) On suppose que les sédiments riverains exposés sont
contaminés a une certaine profondeur et que la
concentration de la radioactivité est déterminée selon les
calculs de la section 4.3.2 (Cjs). La profondeur de cette
couche contaminée est présumée égale a 0,025 m, ce
qui, associée a une masse volumique séche des
sédiments de 1 600 kg/m3, donne une masse volumique
effective (ds) de 40 kg/m2 pour les sédiments. La
contribution a la dose des radionucléides qui se trouvent
sous cette profondeur est ignorée. L'évaluateur de risque
doit examiner les activités passées sur le terrain et
déterminer s'il y a lieu de procéder a un échantillonnage
sur place afin de s'assurer que le modeéle est applicable.

(2) Le facteur d'occupation du rivage devrait étre obtenu par
des sondages réalisés sur le terrain. En I'absence de
toute activité commerciale, comme la péche des coques,
la valeur par défaut pour (OF;) est de 0,01, ce qui
correspond a environ 100 heures par année de
fréquentation du rivage contaminé.

(3) Pourla valeur de DFs, on devrait utiliser par mesure de
prudence la valeur de 1,0 en 'absence de mesures
propres au terrain. La valeur de DF; peut aller de pres de
1,0, pour les sédiments de fond produits par la
sédimentation directe depuis la colonne d’eau, a une
valeur trés faible pour les rivages soumis a I'action des
vagues.

Les valeurs recommandées pour le facteur de largeur du
rivage qui décrit la géométrie d’exposition du rivage figurent a
I'annexe A (section A2.0).

4.8.2 [Inhalation

La radioactivité présente dans I'air a I'endroit ou se trouvent
les récepteurs sera inhalée par ceux-ci et conservée dans leur
corps. On parle alors d’exposition par inhalation. On peut
calculer I'exposition par inhalation en utilisant I'équation
recommandée a la section 5.6 de la norme de la CSA (1987) :

(4.28)
E;=C, I OF; Bg/an
ou:
E = exposition par inhalation, Bg/an
Ca = concentration de radionucléides dans I'air, Bg/m3
I = taux d'inhalation dépendant de I'age, m¥h
OFi = facteur d’occupation, temps par année qu’une personne est

exposée au lieu d’exposition, h/an
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Les valeurs recommandées pour les taux d'inhalation
dépendant de I'age figurent a I'annexe B.

4.8.3 Ingestion de sol

Les personnes peuvent étre exposées par ingestion a la
radioactivité présente dans le sol (section 4.5), qui peut étre
ingéré accidentellement pendant les travaux de jardinage, les
séjours de camping, les activités sportives, etc. On peut
calculer I'exposition moyenne annuelle par ingestion de sol en
utilisant I'équation suivante :

(4.29)
Eingv soil — Csm'/ gsui/ [S()i/ Bq/an
ou:
Eing,sot = exposition annuelle résultant de l'ingestion de sol contaminé
par des matiéres radioactives, Bg/an
Csoi = concentration de la radioactivité dans les sols, Bg/kg sec
Isoil = taux de consommation de sol, kg/an; voir 'annexe B
gsoi = fraction de sol consommé provenant de la source

contaminée. Pour I'évaluation des terrains contaminés
fédéraux, gsoi a toujours la valeur 1

Les valeurs recommandées pour les taux d'ingestion de sol,
dépendant de I'age, figurent a 'annexe B. La fraction
consommeée provenant d’'une source contaminée sera toujours
égale a 1. L'ingestion de sol n’est pas uniforme pendant la
journée, ni entre les différents milieux fréquentés pendant la
journée. De plus, il est peu probable qu'il y ait ingestion de
fortes doses, sauf chez les récepteurs qui manifestent un
comportement de pica. Toutefois, comme l'ingestion du sol ne
peut étre mesurée ni étre différenciée de maniere objective
dans le temps ou dans I'espace (superficie), on devrait
toujours supposer que 100 % de la consommation quotidienne
de sol par un récepteur provient du terrain contaminé en
cause.

4.8.4 Ingestion de végétation

Les personnes peuvent étre exposées a la radioactivité par
ingestion quand elles consomment des légumes, des fruits,
des herbes, des plantes médicinales (le tout désigné par le
terme végétation) (section 4.6), qui poussent dans une zone
contaminée. On peut calculer I'exposition par ingestion en
utilisant I'équation suivante (CSA, 1987, section 5.10) :

Csv = concentration de radionucléides dans la végétation, Bg/kg
(peut étre estimée a l'aide des méthodes décrites a la
section 4.6)

lr = taux de consommation de la végétation, kg/an (voir
annexe B)

ol = fraction des aliments consommés provenant du terrain

touché (0 < gr < 1), sans dimension

Les valeurs recommandées pour les taux de consommation de
légumes et de fruits dépendant de I'age figurent a 'annexe B.
Les valeurs pour I'ingestion d’herbes et de plantes médicinales
doivent étre déterminées pour chaque terrain. La fraction
consommeée provenant d’'une source contaminée est une
valeur propre a chaque terrain, comprise entre 0 et 1, qui doit
étre établie par I'évaluateur de risque, avec justification des
raisons dans le rapport.

4.8.5 Ingestion de produits animaux

Les personnes peuvent étre exposées a la radioactivité par
ingestion quand elles consomment des produits provenant
d’animaux qui ont fréquenté un terrain contaminé (section 4.7).
On peut calculer I'exposition annuelle due a 'ingestion de
produits animaux a l'aide de I'équation suivante (CSA, 1987,
section 5.10) :

(4.31)

Eing,anima/ - Ca,mral gf [f Bq/an

(4.30)
Eing,vug - Csv gf [f Bq/an
ou:
Eingveg =  exposition annuelle par ingestion de végétation, Bg/an
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ou:

Einganimat = exposition annuelle résultant de I'ingestion de produits
animaux, Bg/an

Cattai = concentration totale du radionucléide i dans les produits

animaux, Ba/kg, ou Bq/L (cette valeur peut étre estimée

a l'aide des méthodes décrites a la section 4.7)

taux de consommation de produits animaux, kg/an ou L/an

fraction des aliments consommés provenant du terrain
touché (0 < gr< 1), sans dimension

gr

Les valeurs recommandées pour les taux de consommation de
produits animaux dépendant de I'dge figurent & 'annexe B
(Richardson, 1997). La fraction consommée provenant d’'une
source contaminée est une valeur propre a chaque terrain,
comprise entre 0 et 1, qui doit étre établie par I'évaluateur de
risque, avec justification des raisons dans le rapport.

4.8.6 Ingestion d’eau

Les personnes peuvent étre exposées a la radioactivité en
consommant de I'eau contaminée par la radioactivité
(sections 4.3 et 4.4). Dans des conditions de consommation
de longue durée, on peut déterminer |'exposition par ingestion
en utilisant la relation suivante (CSA, 1987, section 6.5) :
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(4.32)
- V4
Eiw - Cs‘w w [w Bq/an

ou:

Eiw = exposition annuelle par ingestion de la radioactivité dans
I'eau, Bg/an

Csw = concentration de radionucléides dans les eaux de surface,
Bag/L

“w = fraction d'ingestion d’eau potable attribuable a la source

contaminée, sans dimension

lw = ingestion annuelle d’eau potable, L/an

Les valeurs recommandées pour les taux d’ingestion d’eau
dépendant de I'age figurent a 'annexe B. La fraction
consommeée provenant d’'une source contaminée est une
valeur propre a chaque terrain, comprise entre 0 et 1, qui doit
étre établie par I'évaluateur de risque, avec justification des
raisons dans le rapport.

4.8.7 Ingestion de poisson

La consommation de poisson contenant de la radioactivité
(section 4.7.7) peut donner lieu a une exposition interne. On
peut calculer I'exposition annuelle a la radioactivité dans les
parties comestibles du poisson en utilisant I'équation suivante
(CSA, 1987, section 6.10) :

(4.33)
Ey=Cygr Iy Bg/an

ou:

Ei = exposition annuelle par ingestion de radioactivité dans les
poissons, Bg/an

Cwt = concentration de radionucléides dans les tissus comestibles
de poisson, Bg/kg

gr = fraction d’aliments d’origine aquatique provenant de la
source contaminée, sans dimension

I = taux annuel de consommation de poisson, kg/an

Nous recommandons que 'on détermine le taux de
consommation d’aliments d’origine aquatique (milieu dulcicole
ou marin) pour chaque terrain, car les taux peuvent varier
grandement d’une région a l'autre du pays. Par conséquent,
l'utilisation des données régionales convient parfois davantage
que I'utilisation des données moyennes pour le Canada. Les
taux moyens de consommation de fruits de mer pour le
Canada figurent a I'annexe B.
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4.9 Habitations construites sur des
terrains contaminés

Il est trés peu probable que des habitations seront construites
sur des terrains fédéraux contaminés par la radioactivité.
Toutefois, si cela se produit, il faudra évaluer cette situation et
la présente section décrit comment procéder. On présume que
les habitations construites sur les terrains contaminés sont des
structures sans sous-sol qui reposent sur une dalle sur
terre-plein. D'aprés ces caractéristiques de construction, les
deux principales voies d’exposition sont le rayonnement
gamma externe et le radon a l'intérieur. Les doses attribuables
aux autres voies d’exposition sont jugées négligeables par
rapport aux doses dues a ces deux voies. La dose attribuable
a chacune de ces deux voies dépend de la concentration de
226Ra dans le sol sous I'habitation et a proximité de celle-ci.
Dans les sections suivantes, nous décrivons comment calculer
la dose que regoivent les personnes habitant une maison
construite sur un terrain contaminé, et qui est attribuable au
rayonnement gamma extérieur et au radon a l'intérieur.

4.9.1 Rayonnement gamma extérieur

Les personnes qui vivent dans des maisons construites sur les
terrains contaminés seront exposées au rayonnement gamma
extérieur, quand elles sont a l'intérieur de la maison et
également a I'extérieur. Les voies d’exposition au
rayonnement gamma externe sont illustrées a la figure 4.6.
Comme le montre cette figure, les personnes seront exposées
au rayonnement gamma provenant du sol sous I'habitation et
du sol a proximité de celle-ci. Toutefois, les murs de
I'habitation, ainsi que la dalle et le remblai sous I'habitation
assureront un blindage contre le rayonnement gamma
externe.

Septembre 2010



111 0T0Z 2iquaydas

R e R . R g T A 3 A

I T b &
R R R R R R R R R R R R A A R N R R RN - -
. 5 Py w

N ) N & F A

722 NINVINOD 108 30 FHONOD 27ar T s AN

AT
.3 30 R I RE X P REFE L REPT T RE LT TR
% T

-
£ LS

FlE RS
s

Eard

- -

L
& &
Ea

T ]

~ bl
b B
" N ;i by

K
r
.-‘!\."."."
-

A

b
o

~
L
'\.
~
M
~
"
™
~
W]
M
L)
M
~
]
)
L)
W)
M
M
]
L)
fh
M
)
]
LY

i

~
L]

b
£ L
k.
B

LY
LA
N
&P

...-sf.\\.\...-s
R
-

A A N N N N O N
L3 ;) NN N R RN NE SRR N NR RSN NRY RSN NYR
R Rk T E o JF 8 30 R GE I P REFX P EEFXELREPXLTREPET R
w w % R
"l )

W v ~ i e BT SR s DR
) Z L Z ) Z ") ) L ) Z

Fs
e
A

-
~
-
-,

[
MR
W
e
non
R
L]
EA A
S
PRI
S
k-"f

Ear
Y T
&

-
P

A
F3
&)
\

A% SINYINGD 106 30 3HONOD ~An

o m

£ ¥ E
;s

A

L3

£ ¥
A
P

ER
FAE
Co
Er

-
.r
b
£y
b
-

o
4

<

IvV1aN3d 31 13 J__.
377vd V1 dvd 33N00719
ININITTIILEVL YWNVYO 6

INFWINNOAVNY (") sunw 531 dvd 33NDOT8 NOSIVIN V13d ¥N33Ix3 Ty

ANIWITIIILEV VNNV VANAVO INJWINNOAVYH NV NOILISOdX3
LINIWINNOAVH NV

NOILISOdX3

NOSIVIA V130
HNIEFLNIT Y VWAVO LINJWINNOAVY

auIWRIUO) [0S UN InS uosiew aun,p sjuedndoo sap ewweb Juswauuokel ne uoisodx3y 9y ainbi4

(avayyd @) Juawissassy ysiy [ealSojoipey aazelueNy pajie}aq YeaH uewny uo asueping



L'évaluation des risques pour les sites contaminés fédéraux au Canada

On calcule comme suit 'exposition annuelle (Exg) due au
rayonnement gamma externe pour les habitants de la 4.9.2 Radon a l'intérieur
maison :
Les personnes qui vivent dans des maisons construites
(4.34) sur les terrains contaminés seront exposées au radon a
lintérieur de la maison. La relation entre la concentration

- 3 de 226Ra dans le sol et les niveaux de radon a l'intérieur de
E‘s = Cis (fowr + fsh tma) Bq h/ (m Ihabitation est illustrée a la figure 4.7. Comme le montre

y) cette figure, le transfert du radon présent dans le sol vers
ou - lintérieur est une combinaison de mécanismes
d'advection, de diffusion et de ventilation. La figure 4.8
Eeg = exposition annuelle au rayonnement gamma illustre schématiquement ces mécanismes de transfert.
exteme, Bqh/(man) Bien que le processus soit complexe et difficile &
Cis = concentration du radionucléide i dans le sol, Bq/m3

modéliser (voir UNSCEAR, 2000, par exemple), on peut

f =  temps passé a I'extérieur, h/an , . ,

t;ﬁ - temgs Sassé 3 lintérieur. h/an présumer un facteur de transfert générique de I'ordre de

fsn = blindage offert par la structure de la maison, sans 1 Bq 222Rn/m3 par Bq 226Ra/9 dans le sol sous-jacent, ce
dimension (valeur présumée = 0,2) qui est une estimation raisonnable et nous en suggérons

I'utilisation en I'absence d'information plus spécifique.
Les valeurs recommandées pour le temps passé a
I'extérieur et a l'intérieur figurent a 'annexe B. La On calcule I'exposition annuelle (Er,) des personnes a la
publication américaine Federal Radiation Guidance 12 descendance du radon attribuable au 226Ra comme suiit :
(U.S. EPA, 1993) contient des tableaux des taux de dose
gamma pour les terrains contaminés a différentes
profondeurs. Nous recommandons que I'on utilise ces
facteurs de dose gamma pour les sols contaminés a une
profondeur infinie, en I'absence d’autres informations. A
lintérieur, la protection offerte par la structure de
I'habitation contre le rayonnement gamma extérieur au sol
va d’environ 0,27 pour une maison en bois d'un seul étage
a 0,06 pour une maison en brique (U.S. NCRP, 1984).
L'UNSCEAR (1982) fait état d'un facteur de réduction
moyen mondial de 0,2, et nous en suggérons I'utilisation
en 'absence d’information spécifique.

(4.35)
ER/I - CR(I—ZZ() Fs‘/l Fm/ [irlz//(3700 . 170) WLM/an
ou:
Ern = exposition annuelle au radon a l'intérieur, WLM/an
Cra226 =  concentration de 26Ra dans le sol, Bg/g
Fsh = facteur de transfert du radon du sol vers la maison, Bq 222Rn/m? par Bq 226Ra/g sol
Feq = fraction d'équilibre de la descendance du radon a l'intérieur, sans dimension (valeur présumée = 0,4)
3700 = définition du niveau opérationnel (WL), Bq/(m3 WL)
170 = définition du nombre d’heures par mois de travail, h/M
tind = temps passé a l'intérieur, h/an

Les valeurs recommandées pour le temps passé a I'intérieur figurent a 'annexe B.
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L’évaluation quantitative détaillée des risques radiologiques pour la santé humaine (EQDRrap)

4.10 Radionucléides spéciaux - Tritium et
carbone 14

Le tritium et le carbone 14 sont des radionucléides que I'on
retrouve a I'état naturel (ils sont produits par le rayonnement
cosmique dans la haute atmosphére). lls sont normalement
présents dans I'environnement a de trés faibles
concentrations. Bien qu'il soit peu probable qu'il y ait des
concentrations supérieures aux concentrations naturelles sur
les terrains contaminés fédéraux visés par le présent
manuel, nous estimons qu'il convient de présenter quelques
observations au sujet du tritium et du carbone 14

La modélisation du transfert dans I'environnement et de
I'exposition du tritium (demi-vie de 12,3 ans) et du

carbone 14 (demi-vie de 5 730 ans) requiert un traitement
spécial, en raison de leur grande mobilité dans
I'environnement et de la nature fondamentale des cycles de
I'hydrogene et du carbone dans la biosphere (UNSCEAR,
2000).

4.10.1 Tritium

Le tritium rejeté dans I'atmosphere I'est habituellement sous
forme de vapeur d'eau tritiée (HTO). Le HTO dans
I'atmosphére suit les mémes processus de dépdt que les
autres radionucléides, mais il peut également se diffuser
dans I'espace interstitiel des sols et directement dans les
feuilles. Si on inverse le gradient de concentration du tritium,

celui-ci peut graduellement quitter le sol et les plantes vers
I'atmosphére par évaporation et transpiration.

Le tritium rejeté dans les eaux de surface et les eaux
souterraines peut également étre sous la forme de HTO, et il
est alors transporté et dispersé comme le H20. Les
différences chimiques et physiques sont négligeables dans le
contexte d’une évaluation du transfert dans I'environnement
et de 'exposition.

Les doses par inhalation ou par absorption cutanée de tritium
rejeté dans l'air sont presque toujours, selon les études,
supérieures par un facteur de 10 aux doses attribuables aux
voies d'ingestion correspondantes pour le lait, les fruits et les
légumes (OPG, 2004). Dans le méme ordre d'idées, les
doses par ingestion (eau potable) de tritium rejeté dans I'eau
sont supérieures par un facteur de 100 aux doses
attribuables aux voies d'ingestion correspondantes pour le
poisson (OPG, 2004). Par conséquent, dans le présent
manuel, notre discussion des voies d’exposition au tritium
rejeté dans I'air porte sur l'inhalation et I'absorption cutanée,
et l'ingestion de légumes potagers. Par ailleurs, notre
traitement des voies d’exposition au tritium rejeté dans I'eau
porte sur I'ingestion d’eau potable.

Les rejets de tritium dans I'atmosphére seront dispersés par
les vents dominants et on peut calculer les concentrations a
distance (section 4.2). Le tritium dans I'air sera échangé
avec I'eau dans la végétation, et la CSA recommande le
modeéle suivant pour calculer la concentration
correspondante de tritium (HTO) dans les plantes :

(4.36)
C,=C, f,/H, Bg/kg eau dans la végétation
ou:
Cv = concentration de tritium (HTO) dans la végétation, Bg/kg eau dans la végétation
Cx = concentration de tritium (HTO) dans I'air, Bg/m?
Ha = humidité absolue de I'air, kg/m3

fy
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rapport de I'activité spécifique du HTO dans I'eau de la végétation sur celle de 'humidité dans I'air, sans dimension
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L'évaluation des risques pour les sites contaminés fédéraux au Canada

Selon la CSA (1987), les valeurs de f, vont de 0,17 & 0,5 et
celles de I'humidité absolue H, sont habituellement
comprises entre 0,002 kg/m3 en hiver et 0,020 kg/m3 au
printemps et pendant la saison de croissance, en été. Une
valeur par défaut acceptable pour f, / H, est de 50 m3/kg.

410.1.1  Exposition par inhalation

Comme I'oxyde de tritium est absorbé par la peau a un taux
a peu prés égal a la quantité déposée dans les poumons, on
devrait doubler 'exposition par inhalation au tritium calculée
a l'aide de I'équation 4.28, pour calculer les doses décrites a
la section 5.0 (CSA, 1987).

410.1.2 Exposition par ingestion — Légumes potagers

Le tritium rejeté dans I'air s'équilibrera dans I'eau des
légumes potagers au fil du temps, selon I'équation 4.36. La
consommation de ces légumes potagers entrainera une
exposition interne au tritium, par ingestion. On peut calculer
I'exposition annuelle par ingestion de Iégumes potagers en
utilisant les concentrations de radioactivité dans les légumes
potagers (équation 4.36) et le modéle d’exposition décrit par
I'équation 4.30.

410.1.3 Exposition par ingestion — Eau potable

Le tritium rejeté vers les eaux de surface ou les eaux
souterraines, utilisées comme source d’eau potable, se
traduira par une exposition interne directe pour les
personnes qui boivent I'eau, et indirecte par la préparation
des aliments. On peut calculer 'exposition annuelle par
ingestion d’eau en utilisant la concentration de tritium dans
I'eau mesurée ou calculée a I'aide de I'équation 4.5, et le
modele d’exposition décrit par I'équation 4.32.

4.10.2 Carbone 14

Le carbone est un élément trés mobile et présent dans tout
I'environnement. Le carbone 14 rejeté dans I'atmosphére
pénetre dans le cycle du carbone et est rapidement dispersé
dans la biosphére atmosphérique et terrestre. La forme la
plus importante de carbone 14, pour ce qui est de
I'exposition et de la dose humaines, est 'oxyde gazeux COp,
car c'est sous cette forme que le carbone se lie aux plantes,
et lingestion représente 99 % de la dose de carbone 14. La
fraction restante de cette dose provient de I'inhalation.

Les doses ingérées (par le lait, les fruits et les légumes) de
carbone 14 rejeté dans l'air sont, selon les études, plus de
10 fois supérieures aux doses attribuables a I'inhalation et
aux autres voies d’exposition correspondantes (OPG, 2004).
Par conséquent, dans ce manuel, notre description des voies
d’exposition du carbone 14 rejeté dans I'air porte sur
I'exposition par ingestion de lait et de Iégumes potagers.

Le carbone 14 (sous forme de CO,) rejeté dans I'atmosphére
est dispersé par les vents dominants et on peut calculer les
concentrations a distance en utilisant I'équation 4.1. Le
carbone 14 dans I'atmosphére sera incorporé dans la
végétation par photosynthése. La CSA recommande de
calculer la concentration de carbone 14 dans les plantes en
utilisant le modele suivant, pour lequel on suppose que
I'activité spécifique du carbone 14 dans les plantes est égale
a la concentration locale de carbone 14 dans le carbone
atmosphérique. (voir la formule 4.37)

(4.37)
C,=C, K,/ K, Bgkglégumes ou de lait de vache
ou:
Cv = concentration de carbone 14 dans les Iégumes ou le lait de vache, Bg/kg
Cx = concentration de carbone 14 dans I'air, Bg/m3
Ka = concentration de carbone dans I'air (0,16), g/m?
Ky = concentration de carbone dans les légumes frais (60) ou le lait de vache (440), gC/kg (Iégumes en poids frais et fourrage en poids sec)
56 Septembre 2010
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Toutefois, cette équation repose sur I'hypothése que I'activité
spécifique du 14C dans le CO. dans 'air et celle du carbone
dans la végétation est égale, et que le CO, est présent dans
I'air a raison de 300 ppm par volume, a température et
pression normales. La quantité de carbone dans I'air est
donc de 0,16 g/m3.

410.21 Exposition par ingestion — Légumes potagers

Le carbone 14 rejeté dans I'air s'accumulera dans les
légumes potagers au cours de la saison de croissance. A
I'équilibre, la concentration de carbone 14 dans le carbone
présent dans les légumes potagers sera égale a la
concentration de carbone 14 dans le carbone présent dans
I'air. La consommation de ces légumes potagers se traduira
par une exposition interne par ingestion. On peut calculer
I'exposition annuelle par ingestion de Iégumes potagers en
utilisant la concentration de carbone 14 dans les légumes
potagers (équation 4.37), et le modele d’exposition décrit par
I'équation 4.30.

Septembre 2010

4.10.2.2 Exposition par ingestion — Lait

Le carbone 14 rejeté dans I'air s'accumulera dans I'herbe de
péaturage et sera transféré dans le lait des vaches au fil du
temps. A 'équilibre, la concentration de carbone 14 dans le
carbone présent dans le lait de vache sera égale a la
concentration de carbone 14 dans le carbone présent dans
I'air. La consommation de ce lait de vache se traduira par
une exposition interne par ingestion. On peut calculer
I'exposition annuelle par ingestion de lait de vache en
utilisant la concentration de carbone 14 dans le lait de vache
(équation 4.37), et le modéle d’exposition décrit par
I'équation 4.31.
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5.0 EVALUATION DE LA DOSE DE
RAYONNEMENT

Dans les évaluations du risque radiologique, il est nécessaire
de convertir les sources de rayonnement, comme le
rayonnement gamma, qui sont a I'extérieur du corps (iln'y a
pas d’analogue dans les évaluations du risque chimique) et
les sources internes de rayonnement ionisant en un
parameétre commun appelé dose efficace (mesurée en
sieverts, Sv), et d’additionner les doses ainsi obtenues. Le
risque total de 'exposition combinée est proportionnel a la
dose efficace.

La dose efficace tient compte de la dose individuelle regue
par chaque organe et de la susceptibilité relative (c.-a-d. le
risque de cancer) de chaque organe a cette dose. Les doses
regues par les organes comprennent les doses regues au
moment de I'exposition, ainsi que la dose engagée qui est
due a l'irradiation constante causée par les radionucléides
déposés a l'intérieur du corps. Comme nous I'avons
mentionné déja a la section 2.0, on multiplie la dose
absorbée par un facteur de pondération du rayonnement
pour obtenir une dose équivalente (risque) exprimée en
sieverts (Sv). Comme tous les organes et les tissus n'ont pas
la méme sensibilité au rayonnement ionisant, la CIPR (CIPR,
1991) a calculé des facteurs de pondération pour les tissus.
On calcule la dose efficace, également exprimée en Sv, en
multipliant la dose efficace regue par chaque tissu/organe
par le facteur de pondération correspondant pour le tissu ou
I'organe et en faisant la somme pour I'ensemble des tissus et
des organes.

Dans cette section, nous traitons des divers facteurs qui
influent sur le calcul de la dose, compte tenu de la
concentration des radionucléides dans les divers milieux
environnementaux comme le sol, 'eau ou le poisson (voir la
section 4.0).
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5.1 Caractérisation des récepteurs

Pour convertir en doses la concentration de radionucléides
dans les divers milieux environnementaux, on doit tenir
compte des caractéristiques des récepteurs, p. ex., leur taux
d’inhalation, leur taux d'ingestion d'eau et leur mode de
consommation alimentaire.

L’annexe B contient les valeurs déterministes
recommandées ainsi que les distributions probabilistes par
défaut pour les caractéristiques des récepteurs qui doivent
étre utilisées dans les évaluations du risque radiologique.
Les caractéristiques des récepteurs présentées a 'annexe B
comprennent le poids corporel, le taux d'ingestion de
poussiére et de terre, le taux d'inhalation, le taux d'ingestion
d’'eau, le temps passé a l'intérieur et a 'extérieur, la surface
de la peau, les facteurs d’adhérence au sol, le taux
d’ingestion de lait maternel, la fraction de légumes provenant
des jardins potagers et les taux de consommation d’aliments.
A I'étape du modéle conceptuel, les voies d’exposition, et
donc les caractéristiques, devront avoir été déterminées.

Les caractéristiques présentées a 'annexe B ont été établies
a partir des caractéristiques des récepteurs habituellement
utilisées dans les évaluations du risque chimique au Canada
(p. ex., SC, 1994; Richardson, 1997; Leech et coll., 2002;
MEO, 2002; SC, 2003). Par conséquent, cette étape assure
une certaine harmonisation entre les évaluations du risque
chimique et celles du risque radiologique.

Dans les évaluations du risque radiologique, la dose de
rayonnement résultante est tributaire des caractéristiques
métaboliques dépendantes de I'age du récepteur (p. ex.,
masse, taille, taux d'inhalation, etc.). Pour tenir compte de
ces différences, la CIPR a publié des facteurs de conversion
de dose (FCD) et des facteurs métaboliques pour différents
groupes d’age qui sont censés couvrir une grande gamme
d’'ages. Ces facteurs sont repris dans le tableau 5.1.
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Tableau 5.1 Plage d’ages pour les facteurs de conversion de dose

A Plage recommandée pour les
Age - CIPR Plage d’ages évaluations de risque selon le
PASCF

3 mois nourrisson 0 -12 mois nourrisson 0 — 6 mois

1an det1ana2ans tout-petit 0,5 -4 ans

5ans plus de 2 ans jusqu’a 7 ans enfant5-11 ans

10 ans plus de 7 ans jusqu’a 12 ans enfant5-11 ans

I 15 ans plus de 12 ans jusqu’a 17 ans adolescent 12— 19 ans
Adulte plus de 17 ans adulte 20 ans et plus

Source: CIPR, 1996.

Les classes d'ages utilisées dans le tableau ci-dessus pour
les FCD différent des caractéristiques des récepteurs
présentées a 'annexe B, et par conséquent, certaines
hypothéses ont été formulées afin que I'on puisse utiliser les
mémes caractéristiques des récepteurs pour les évaluations
du risque chimique et du risque radiologique. On a présumé
que les valeurs pour un nourrisson de trois mois (0 —

12 mois) selon la CIPR représentent adéquatement la valeur

pour un nourrisson dans la plage de 0 @ 6 mois en Amérique

du Nord, et on a présumé que la valeur pour un tout-petit de

1an (1a2ans) selon la CIPR représente un tout-petit dans

la tranche de 0,5 a 4 ans en Amérique du Nord. De plus, on

a présumé que les valeurs pour les enfants de 5 ans (2 —

7 ans) et de 10 ans (7 — 12 ans) selon la CIPR équivalent
aux valeurs pour un

Les évaluations préliminaires du
risque radiologique sont souvent
réalisées pour les récepteurs adultes,
mais on peut estimer au besoin le
risque pour d’autres groupes d'ages.

de5at1lansen
Amérique du Nord, et
qu'un adolescent de
15ans (12 - 17 ans)
selon la CIPR
équivaut a un
adolescent dans la tranche de 12 a 19 ans en Amérique du
Nord. Enfin, la classe des adultes (> 17 ans, selon la CIPR)

est jugée équivalente a la classe des adultes (20 ans et plus)

en Amérique du Nord.

Les caractéristiques alimentaires types des Canadiens sont
également présentées a I'annexe B. Toutefois, on doit
reconnaitre le fait que les Autochtones qui peuvent accéder
a des terrains contaminés par la radioactivité ont des modes
alimentaires fort différents, car ils font une grande
consommation de nourriture traditionnelle. Tout dépendant

de la région du pays ou ils vivent, leur mode alimentaire peut

étre fort différent. Pour connaitre le mode alimentaire
approprié des Autochtones si on doit les inclure dans une

évaluation du risque, on peut consulter plusieurs études a ce
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enfant dans la tranche

sujet réalisées dans les Territoires du Nord-Ouest (Receveur
et coll., 1996, 1998), chez les Inuvialuit (Kuhnlein et coll.,
2000) et dans le nord de la Saskatchewan (CAN North
2000). Golder Associates Ltd. (2005) a réalisé un document
sur la consommation d’aliments du pays. Par ailleurs, il peut
exister d'autres références applicables a des terrains
particuliers. Enfin, le Compendium of Canadian Human
Exposure Factors for Risk Assessment (Richardson, 1997)
contient des renseignements généraux sur le mode
alimentaire des Premiéres nations. De nombreuses études
sur 'alimentation des Autochtones ont été réalisées (voir
I'annexe D) et on devrait les consulter si les communautés
autochtones ou inuites constituent un groupe de récepteurs.

Dans une évaluation du risque, on peut définir les
« récepteurs critiques » de nombreuses fagons, notamment :

e |es communautés ou les groupe de personnes qui sont
exposées a des doses relativement élevées en raison
de leur proximité & un terrain contaminé, ou qui ont une
fréquence, une durée ou une intensité élevée
d’interaction avec le terrain;

e les tout-petits qui regoivent la plus grande dose globale
en raison de taux d’absorption élevés (par ingestion,
inhalation, etc.) par poids corporel unitaire par rapport a
tous les autres groupes d'ages;

e |es personnes qui sont a un stade sensible de leur vie
ou qui présentent des prédispositions génétiques a
certains effets, ce qui les rendra probablement plus
sensibles aux effets de I'exposition.

Dans une évaluation du risque, on doit identifier le ou les
groupes de récepteurs critiques pour le terrain en cause.
Dans le cas de la radioprotection, le groupe critique est
composé des personnes ou groupes les plus susceptibles
d’étre exposés aux doses les plus élevées pour un terrain et
un scénario particuliers (CIPR, 1991). Il faut signaler que les
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évaluations préliminaires du risque doivent comprendre
I'évaluation des groupes de récepteurs critiques et incorporer
également des hypothéses prudentes afin de définir la pire
éventualité ou I'exposition maximale raisonnable. Les
évaluations complexes du risque spécifique a un terrain
doivent également inclure d’autres groupes de récepteurs et
déterminer 'exposition moyenne type, mais il faut néanmoins
tenir compte du ou des groupes de récepteurs critiques.

5.2 Apercu des modéles de
conversion de dose

Comme nous I'avons mentionné & la section 2.0, on
additionne dans une évaluation du risque radiologique les
doses potentielles attribuables a tous les radionucléides
pertinents afin d’estimer la dose totale (efficace), que I'on
compare ensuite a la limite de dose ou & d’autres objectifs de
dose pertinents.

Pour convertir en doses les sources internes de
rayonnement résultant de I'ingestion ou de I'inhalation de
radionucléides, I'évaluateur de risque utilisera des facteurs
de conversion de dose normalisés.

La CIPR a publié des FCD pour les travailleurs dans sa
Publication 68 (CIPR, 1994a) et les membres du public dans
sa Publication 72 (CIPR, 1996) pour pratiquement tous les
radionucléides connus que I'on peut rencontrer dans un
cadre de travail ou dans I'environnement. Les organismes de
réglementation et autres du monde entier acceptent les FCD
de la CIPR pour les évaluations du risque.

Nous recommandons l'utilisation des facteurs de
conversion de dose de la CIPR dans les évaluations du
risque radiologique pour convertir en doses I'exposition
par inhalation ou ingestion.

Les FCD tiennent compte des caractéristiques métaboliques
et radiologiques spécifiques de chaque radionucléide en
calculant la dose attribuable a I'absorption unitaire de
radionucléide, mesurée en becquerels (Bq). L'unité des FCD
est le Sv/Bg. On emploi des modéles biocinétiques et
pharmacocinétiques, basés pour la plupart sur les données
obtenues par des recherches sur des éléments et des
substances chimiques non radioactives, pour suivre dans le
temps le transfert du radionucléide dans le corps, lequel est
déposé dans divers organes ou éliminé dans les selles et
['urine. Les modéles tiennent compte de la désintégration
radioactive et de la dose restante regue lorsque I'absorption
a cessé. Les modeles sont propres a chaque élément, et
tiennent compte, entre autres facteurs, du transfert des
intestins vers le sang (solubilité) du radionucléide dans le
corps, tout dépendant de la forme chimique du radionucléide.
Les FCD tiennent compte également de la dépendance de
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tous ces facteurs a I'égard de I'age, y compris la masse des
organes, les taux d’inhalation, etc.

Dans le cas particulier des femmes enceintes, la politique de
la CIPR est que le foetus devrait recevoir un niveau de
radioprotection comparable en gros a celui des membres du
public. Par conséquent, la CIPR a également publié des
coefficients de dose pour 'embryon et le feetus apres
I'absorption de radionucléides par la mére (CIPR 2001,
2003). Un CD-ROM est également disponbile (CIPR, 2002a)
et s'ajoute a la Publication 88 (CIPR, 2001) pour couvrir
divers organes et tissus du feetus jusqu’a la naissance, et
pour divers moments aprés la naissance (CIPR, 2003). Sauf
dans les cas peu probables de potentiel d’exposition interne
élevée, il n'est pas nécessaire de calculer la dose regue par
le feetus dans le cadre d’une évaluation préliminaire ou d’'une
évaluation complexe du risque.

5.3 Modeéles d’inhalation

Pour calculer les FCD par

inhalation, nous avons utilisé le Les facteurs de conversion

modéle d’'appareil respiratoire de de dose par inhalation que

la CIPR. Le modéle, désigné parle  I'on devrait utiliser pour les

sigle anglais HRTM (Human radionucléides de la famille
Respiratory Tract Model), a été de l'uranium sont présentés
adopté par la CIPR en 1994 et il au tableau 5.1.

est décrit dans sa Publication 66

(CIPR, 1994b). Les directives sur I'utilisation du modéle
HRTM figurent également dans le document Supporting
Guidance 3 de la CIPR (CIPR, 2002b). Le modéle emploie
une large gamme de valeurs pour différents paramétres
comme les particules, la taille, les taux de clairance
pulmonaire et les taux d'inhalation. En régle générale,
I'évaluateur de risque devrait utiliser comme FCD les valeurs
par défaut ou de référence qui ont été jugées typiques ou
représentatives par la CIPR. L'évaluateur de risque devrait
utiliser les FCD qui figurent dans la Publication 72 de la
CIPR (CIPR, 1996). Ce document de référence contient les
FCD par défaut que recommande la CIPR pour les
évaluations environnementales. Les valeurs courantes de
FCD pour I'inhalation, utilisable dans une évaluation type du
risque, figurent au tableau 5.2. En outre, le CD de la CIPR
(CIPR, 2002a) contient une base de données de FCD pour
les travailleurs et les membres du public. On trouve sur ce
CD les FCD par ingestion et par inhalation pour une large
gamme de valeurs des parametres (p. ex., taille des
particules de 0,001 & 10 um), ainsi que les doses pour divers
organes du corps, pour différentes durées d'intégration. Le
document d’appui Supporting Guidance 3 (CIPR, 2002b)
contient des directives sur I'utilisation des différentes valeurs
de paramétres pour différentes situations lorsque les valeurs
par défaut ne conviennent pas.
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Tableau 5.2 Facteurs de conversion de dose par inhalation pour les membres du public

Radionucléide Adultet Enfantt
N Typeb
| FCD (Sv/Bq) FCD (SviBq) ||
| Uranium 238 S 8,0 % 109 16x105 |
I Uranium 234 S 9,4 x 106 1,9 x 105 I
Uranium natd S 8,7 x 106 1,8 x 10
Thorium 230 S 1,4 x 105 2,4 x 105
| Radium 226 s 9,5 108 19x105 |
| Plomb 210 s 5,6 % 109 11x105 ||
I Polonium 210 S 4,3 x 10 8,6 x 106 I
Remarques :
FCD, facteur de conversion de dose.
a Les FCD pour les adultes et les particules d'un diamétre AMAD (diamétre aérodynamique médian en activité) de 1 um.
b Type S - taux lent d’évacuation des radionucléides des poumons.
c Les valeurs présentées sont pour un enfant de 5 ans.
d Les valeurs calculées pour 'uranium naturel présupposent une activité égale pour le 238U et le 234U, et ignorent la faible contribution a I'activité

du 235U (< 5 %). Veuillez noter que I'on suppose que 1 Bq de U naturel contient 0,5 Bq de 238U et de 234U chacun.

Source : CIPR, 1996.

Nous décrivons ci-dessous les dépendances des FCD a I'égard des divers parametres.

5.3.1 Taille des particules

La taille des particules est un parametre trés important pour
déterminer combien et ou de matiéres radioactives se
déposent dans I'appareil respiratoire. La CIPR mesure la
taille des particules en termes de diamétre aérodynamique
médian en activité (AMAD). Cinquante pour cent de I'activité
des particules est associé aux particules de diamétre
supérieur a la valeur AMAD. Le diamétre AMAD représente
la proportion du nuage de particules dans une plage de
tailles particulieres, et non le diamétre aérodynamique
moyen ou maximal des particules, valeur que I'on utilise
habituellement pour les mesures et I'évaluation des
particules en suspension dans l'air.

Dans sa Publication 66 (CIPR, 1994b) sur son modéle
d'appareil respiratoire, la CIPR présente des valeurs de
dépdt dans diverses régions de I'appareil respiratoire pour
des aérosols d'un diametre AMAD de 0,0006 a 20 ym, pour
les travailleurs (respiration normale par le nez et par la
bouche) et pour les membres du public (respiration normale
par le nez), pour chaque groupe d'ages de la CIPR, et a
quatre niveaux d’activité de référence : sommeil, position
assise, exercice léger et exercice intense. Les FCD par
inhalation ont été calculés et sont présentés pour

10 diamétres AMAD d'aérosol (0,001, 0,003, 0,01, 0,03, 0,1,
0,3, 1, 3,5¢et 10 ym) (CIPR, 2002a). On doit choisir le FCD
approprié d’apreés la taille des aérosols. Nous présentons
ci-dessous, au tableau 5.3, un exemple de l'effet de la taille
des particules sur le FCD (Sv par Bq inhalé) pour le 238U.

Tableau 5.3 Effet de la taille des particules sur les FCD par inhalation pour le 238u, chez les adultes

Taille(wm) = 003 01 |

1 3 5 1

FCD (Sv/Bg

Remarque : FCD, facteur de conversion de dose.
Source : CIPR, 1996.
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En I'absence d'information propre au terrain et
conformément aux recommandations de la CIPR, on
utiliserait comme valeur par défaut un diamétre AMAD de
particule de 1 um pour les membres du public (CIPR, 1996).7

5.3.2 Classe de solubilité

La solubilité de la particule dans I'appareil respiratoire est un
parametre important qui influe sur le taux de clairance des
particules de I'appareil respiratoire vers les autres parties du
corps. Le taux de clairance des particules dépend de la
forme chimique de la matiére inhalée et il est classé comme
suit :

Matiéres de type F : matieres déposées qui sont
facilement absorbées dans le
sang a partir de I'appareil
respiratoire (solubilisation
rapide);

Matiéres de type M : matiéres déposées qui sont
absorbées a un taux
intermédiaire dans le sang a
partir de I'appareil respiratoire
(solubilisation modérée);

Matiéres de type S : matieres déposées qui sont
relativement insolubles dans
I'appareil respiratoire
(solubilisation lente).

Le tableau 5.4 présente les types d'inhalation recommandés
par la CIPR pour divers éléments.

" Dans le cas des travailleurs qui sont généralement plus proches des
activités génératrices de poussiéres, on utilise souvent comme taille de
particule la valeur par défaut de 5 um (CIPR, 1994). L'évaluateur de
risque fera preuve de jugement et tiendra compte des particularités de
chaque cas pour choisir ce facteur.
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Tableau 5.4 Types de clairance pulmonaire pour les membres du public, pour divers éléments et composés

Radionucléide | Type Composés
F La plupart des composés tétravalents, p. ex., UFs, UO2F2, UO2(NOs)2
Composés moins solubles, p. ex., UOs, UFs, UCs et la plupart des autres composés
Uranium M hexavalents
Composeés fortement insolubles, p. ex., UO2 et UsOs
S La plupart des composés tétravalents, p. ex., UFs, UO2F2, UO2(NQ3).
I Thorium S Oxydes e’zt hydroxy’defs’ |
I M Composés non spécifiés I
I Radium \ M \ Tous les composés l
Plomb F Tous les composés

Source: CIPR, 1996.

La dépendance du FCD par inhalation a I'égard de la solubilité des particules est illustrée dans le tableau 5.5 ci-dessous, pour le
238J et les membres adultes du public.

Tableau 5.5 Variation du FCD par inhalation pour le 238u et les adultes

Type F M S
FCD (Sv/B 5,0x107 2,9%x104 8,0x104

Note: DCF, dose conversion factor.
Source: ICRP, 1996.

Dans le cas du 238U, on constate que le FCD par inhalation varie par un facteur de plus de 10. Les particules de type S donnent les
FCD les plus élevés. C'est le cas pour la plupart des radionucléides.

En 'absence d’information spécifique sur le radionucléide en cause, on devrait utiliser les FCD

les plus restrictifs de la CIPR. Cela correspond généralement a une particule de type F.
5.3.3 Age du récepteur
Les FCD par inhalation dépendent nécessairement des paramétres métaboliques tributaires de I'dge du récepteur. Comme nous
I'avons mentionné précédemment, le modéle d'appareil respiratoire de la CIPR tient compte de ces facteurs. Le tableau 5.6
présente la dépendance de I'age pour les FCD par inhalation, dans le cas du 238U, pour la taille de particule par défaut (1 um) et

pour les membres du public.

Tableau 5.6 Dépendance a I'égard de I’age des FCD par inhalation pour le 238u et pour les membres du public

Age 3 mois 1an 5ans 10 ans 15 ans Adulte

FCD (Sv/Bq) 2,9x10% 2,5x10% 1,6x10-5 1,0x10 8,7x106 8,0x10

Remarque : Valeurs basées sur un diametre AMAD de 1 um. FCD, facteur de conversion de la dose.
Source : CIPR, 1996

Les FCD par inhalation diminuent avec 'age. Dans le cas du 238U, cette variation avec I'age est de l'ordre de quatre, des
nourrissons aux adultes.
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Tableau 5.7 Doses regues par les organes d’un adulte aprés inhalation de 238u

I Doses regues par les organes (Sv/Bq) I

I |1"lemps apres 7 jours 30 jours 1an 10 ans 50 ans I
inhalation

! Paroi de la vessie 1,10 x 10-11 3,30 x 10-11 2,40 x 10-10 2,60 x 10 150x 108 |

! Surface des os 1,20 x 10 3,40 x 10¢ 2,50 x 10 1,90 x 107 460 %107 ||
Sein 8,80 x 10-12 3,50 x 1011 3,20 x 10-10 2,90 x 109 1,50 x 108
(Esophage 9,00 x 10-12 3,60 x 10-11 3,40 x 10-10 3,00 x 10 1,50 x 10
Paroi de 'estomac 2,20 x 10-10 2,70 x 10-10 5,90 x 10-10 3,10 x 10 1,50 x 10

! Colon 6,00 x 109 6,80 x 10 9,30 x 10 1,40 x 10 2,60x 108 ||

! Foie 3,90 x 10-11 1,20 x 1010 1,20 x 10° 2,00 x 10 6,20x 108 ||
Ovaires 9,90 x 10-12 3,10 x 1011 2,40 x 10-10 2,60 x 10 1,50 x 10
?ﬂﬁZ'('f osseuse 1,20 x 1010 3,40 x 1010 2,80 x 109 2,20 x 10 4,90 x 10
Poumons 4,50 x 10 1,40 x 10 3,20 x 10 5,70 x 10 6,70 x 10
Peau 8,00 x 10-12 3,00 x 10-11 2,40 x 10-10 2,60 x 10 1,50 x 10
Testicules 7,90 x 10-12 2,90 x 10" 2,40 x 10-10 2,60 x 10 1,50 x 10

} Glande thyroide 8,20 x 10-12 3,10 x 1011 2,60 x 10-10 2,70 x 109 150x 10t |

! Reste 1,50 x 10-10 5,80 x 10-10 5,50 x 10 1,80 x 108 310x 108 ||
Dose efficace 5,40 x 107 1,70 x 10% 3,90 x 10 6,90 x 10 8,00 x 10

Remarque : Le tableau repose sur les matiéres de type S, diamétre aérodynamique médian en activité de 1 ym. Le diamétre de 1 um est la valeur par

défaut pour I'exposition du public, en I'absence de données plus précises.

5.3.4 Dose efficace et dose recue par les organes

Les FCD par inhalation, établis par la CIPR, sont
habituellement présentés en termes de dose efficace par
quantité de radionucléides inhalés (Sv/Bq). Toutefois, pour
calculer la dose efficace, on doit d’abord calculer la dose
regue par chaque organe du corps. Par conséquent, les
doses regues par les organes, non pondérées en fonction de
leur sensibilité respective a la dose de rayonnement, sont
également présentées dans le modele d’appareil respiratoire
de la CIPR. Ces valeurs peuvent étre fort utiles, par exemple
lorsque I'on évalue conjointement les expositions chimiques
et radiologiques et leur impact cumulé sur des organes
précis, car le modéle de la CIPR fournit des estimations de la
quantité de radionucléides dans les organes du corps. Le
modéle présente également la dose distribuée dans ces
organes en fonction du temps écoulé depuis 'inhalation. Le

tableau 5.7 présente un exemple de ces résultats pour le
238,

Dans ce cas-ci, ce sont les poumons qui regoivent la plus
grande dose. Dans le cas de I'inhalation de la forme plus
soluble du 238U (type F), les organes les plus exposés
seraient la surface des os, et ensuite le foie. Cela s’explique
parce que le 238U de type F serait évacué des poumons
avant que ceux-ci ne regoivent une dose importante.
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On doit souligner ici que pour les évaluations radiologiques
types réalisées dans le cadre du PASCF, I'évaluateur de
risque n'a pas a tenir compte de la dose regue par les
organes. Nous présentons des renseignements additionnels
ala section 5.4.3.

5.4 Modéles d’ingestion

Comme nous I'avons mentionné précédemment, la CIPR
utilise des modéles biocinétiques et pharmacocinétiques
pour convertir 'absorption de radioactivité par ingestion en
doses de rayonnement. Toutefois, a la différence du modéle
d’appareil respiratoire de la CIPR qui s'applique a tous les
radionucléides (les parametres ayant des valeurs qui
dépendent de chaque radionucléide), la CIPR a mis au point
des modeéles de dose par ingestion spécifiques pour chaque
radionucléide. Dans ces modéles, on tient compte des
facteurs propres a chaque radionucléide, comme I'absorption
dans le sang (solubilité), les taux de transfert inter-organes,
la distribution et la rétention. De plus, les modéles tiennent
compte de la dépendance de ces facteurs a I'égard de I'age,
ainsi que de la masse des organes.

Dans le cas de I'uranium, les principaux organes d’intérét

sont les os, le foie et les reins. La néphrotoxicité de
['uranium, attribuable a ses propriétés chimiques, est
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habituellement plus importante que sa radiotoxicité. Les FCD
par ingestion que I'on devrait utiliser pour les radionucléides
de la famille de 'uranium sont présentés au tableau 5.7. Ce
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tableau contient également les valeurs types des FCD par

ingestion que la CIPR recommande pour les évaluations du
risque radiologique.

Tableau 5.8 Facteurs de conversion de dose par ingestion pour les membres du public

CIPR 72 (1996)
Radionucléide £ Adultea Enfantc
! FCD (Sv/Bq) FCD (Sv/Bq)
Uranium 238 0,02 45x108 8,0x 108
I Uranium 234 0,02 49x10°8 8,8 x 10¢ I
Uranium natb 4,7 x10°8 8,4 x 108
Thorium 230 5,0x 104 2,1x107 3,1 %107
Radium 226 0,2 2,8 x107 6,2 x 107
Plomb 210 0,2 6,9 x 107 2,2 x10%
Polonium 210 0,5 1,2 x10°% 4,4 %10
Remarques :
* Facteur de transfert des intestins vers le sang.
a Les FCD pour les adultes et les particules d’'un diamétre AMAD (diamétre aérodynamique médian en activité) de 1 um  sonttirés dela
Publication 72 de la CIPR (CIPR 1996).
b Les valeurs calculées pour I'uranium naturel présupposent une activité égale pour le 238U et le 234U, et ignorent la faible ~ contribution a

l'activité (<5 %) du 235U. Veuillez noter que I'on suppose que 1 Bq de U naturel contient 0,5 Bq de 238U

c Les valeurs présentées sont pour un enfant de 5 ans.
Source : CIPR, 1996.
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5.4.1 Classe de solubilité

Le transfert de matiéres radioactives ingérées dans le corps
et la dose de rayonnement qui en résulte dépendent
fortement de la solubilité des matiéres ingérées. La CIPR
paramétrise la solubilité dans ses modéles en utilisant un
facteur de transfert des intestins vers le sang, désigné par le
symbole f1. D’aprés des études sur 'absorption alimentaire,
des études sur les animaux et des études en laboratoire

in vitro, la CIPR recommande des facteurs f; de solubilité par
défaut pour tous les éléments pour lesquels elle publie des
facteurs de conversion de dose (FCD). Des exemples de
valeurs f; recommandées par la CIPR pour divers éléments
et deux groupes d’ages figurent au tableau 5.9. Les valeurs
f1 différentes soulignent I'effet d’'un comportement
métabolique tres différent. Voir la section 5.4.2.

Table 5.9 Valeurs f1 par défaut pour les membres
du public pour divers radionucléides et

composés
I Radionucléide fr Age (an) I
| uranium 0,04 <1 |
0,02 >1
thorium 0,005 <1
0,0005 >1
| radium 0,4 <1 |
| 0,2 >1 |
plomb 0,6 <1
0,2 >1
polonium 1,0 <1
0,5 > 1

* Facteur de transfert des intestins vers le sang.
Source : CIPR, 1996.

Des études réalisées par Santé Canada (Limson Zamora et
coll., 2002) sur I'absorption de I'uranium présent dans I'eau
potable et les aliments ont corroboré les valeurs f1 de la
CIPR pour 'uranium. Les valeurs f1 de la CIPR pour tous les
éléments se trouvent dans la Publication 72 de la CIPR
(CIPR, 1996).

En I'absence d'information spécifique sur le
radionucléide en cause, on devrait utiliser les
valeurs f1 par défaut recommandées par la CIPR, et
figurant au tableau 5.8.

5.4.2 Age durécepteur

Tout comme les FCD par inhalation, les FCD par ingestion
dépendent des caractéristiques métaboliques du récepteur,
et varient donc avec I'age. Le tableau 5.10 présente la
dépendance de I'age pour les FCD par ingestion pour les
membres du public.

Tout comme les FCD par inhalation, les FCD par ingestion
diminuent avec I'age. Dans le cas du 238U, la variation avec
I'age présente un facteur de 8, entre les nourrissons a 3 mois
et les adultes.

Table 5.10 Dépendance des FCD a I'égard de I'age pour I'ingestion de 238u par les membres du public

Age 3 mois 1an 5ans

10 ans 15 ans Adulte

FCD (Sv/Bq) 3,4x107 1,2x107 8,0x108

6,8x108 6,7x108 4,5x108

Note: DCF, dose conversion factor.
Source: ICRP, 1996.
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5.4.3 Dose efficace et dose recue par les
organes

Tout comme les FCD par inhalation, la CIPR a compilé les
FCD par ingestion en termes de dose efficace par quantité
de radioactivité ingérée (Sv/Bq). Dans une évaluation du
risque radiologique, c’est la dose
On doit se baser surle  efficace (et le risque associé) qui est

concept de dose le facteur le plus important. En effet,
efficace dela CIPR,a  ['exposition au rayonnement naturel
moins quiln’y aitdes ne donne pas lieu, pour les divers
raisons justifiees de organes, & des doses de

proceéder autrement. rayonnement qui dépassent les

doses seuil (lesquelles sont
habituellement jugées sécuritaires). Toutefois, les doses
regues par les organes, non pondérées en fonction de leur
sensibilité différente aux doses de rayonnement, sont
également disponibles dans les modéles de la CIPR. Ces
modeéles indiquent aussi la dose distribuée dans ces
organes, en fonction du temps aprés l'ingestion. Le
tableau 5.11 présente ces valeurs pour le 238U.
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Table 5.11 Doses regues par les organes d’un adulte ayant ingéré du 238u dans les aliments ou I'eau

Temps aprés Dose regue par I'organe (Sv/Bq)

I'absorption 7 jours 30 jours 1an 10 ans 50 ans
Glandes surrénales 2,1%x10-10 6,3x10-10 1,5%10% 6,310 2,5%x108
Paroi de la vessie 2,8x10-10 7,0x10-10 1,610 6,4x10°9 2,5%x108
Surface des os 3,4x108 7,2x108 1,7x10-7 4,2x107 7,1x107
Cerveau 2,1x10-10 6,3x10-10 1,5%x10 6,3x109 2,4%108
Sein 2,1%x10-10 6,3%10-10 1,510 6,3x10 2,4x108
(Esophage 2,1%x10-10 6,3x10-10 1,5%10% 6,310 2,4x108
Paroi de I'estomac 1,2x10° 1,6%x10° 2,5x10° 7,3x10° 2,5%108
g%‘;' de intesfin 2,6x102 3,0x102 3,9x109 8,7x10¢ 27%10%
Paroi de la partie
supérieure du gros f 1,5x108 1,6x108 2,1x108 3,9x10-8
intestin
Faro du ooon 45%10% 45%10% 4,6%10° 5,1x10¢ 6,9x10¢

escendant
Colon 2,8x108 2,8x108 2,9x108 3,4x108 5,2x108
Reins 4,7x108 1,0x107 1,3x107 2,2x107 2,5%x107
Foie 1,1x109 2,5%109 8,5%x10° 5,0x108 9,6x108
Muscle 2,1%x10-10 6,3x10-10 1,5%10% 6,310 2,4x108
Ovaires 2,2x10-10 6,4x10-10 1,5%10% 6,310 2,5%x108
Pancréas 2,1%x10-10 6,3x10-10 1,5%10% 6,3x10-9 2,4x108
Moelle osseuse 3,3x108 7.2x108 1,8x109 4,9x108 75%10¢
rouge
Voies respiratoires 2,1x10-10 6,3x10-10 1,5x109 6,310 2,4x10%
extrathoraciques
Poumons 2,1%x10-10 6,3x10-10 1,5%10% 6,310 2,5%x108
Peau 2,1x10-10 6,3x10-10 1,5%10% 6,3x109 2,4x108
Rate 2,1%x10-10 6,3x10-10 1,5%10% 6,3x10-9 2,4x108
I Testicules 2,2x10-10 6,3x10-10 1,510 6,3x10¢ 2,5x108 I
Thymus 2,1%x10-10 6,3%10-10 1,5%10% 6,310 2,4x108
Thyroide 2,1%x10-10 6,3x10-10 1,5%10% 6,310 2,4x108
Utérus 2,2x10-10 6,3x10-10 1,5%10 6,3x109 2,4x108
I Reste 7,4x10-10 1,7x10° 2,9x10-9 8,5x109 2,7%x108 I
Dose efficace 4,4x109 5,7x10¢ 9,1x10° 2,1x108 4,5x108
Paroi de la partie
supérieure du gros f 1,5%x10-8 1,6x108 2,1x108 3,9x108
intestin
Paroi du cdlon 4,5x104 4.5%104 4,6x109 5,1x10 6,9x10¢
descendant

Source : CIPR, 2002a.

Dans le cas de I'ingestion de 238U, les organes qui regoivent Comme nous I'avons mentionné précédemment, on n’'a pas
les doses de rayonnement les plus élevées sont la surface a tenir compte des doses regues par les organes dans une
des os, et ensuite les reins. |l est intéressant de constater évaluation du risque réalisée dans le cadre du PASCF.

qu’un an aprés l'ingestion, le récepteur a déja recu environ
20 % de la dose efficace a vie (50 ans). Cela s’explique par
le fait que le corps continue a éliminer 'uranium.
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5.4.3.1 Charge d’uranium dans les reins

On peut également utiliser les modéles de la CIPR pour
calculer la charge aux organes sous forme massique, plutot
qu’en unités de dose de rayonnement. Ces valeurs sont
importantes lorsque la toxicité chimique est également en
jeu, notamment s'il y a absorption d’'uranium. L’évaluateur de
risque doit déterminer pour chaque cas s'il y a lieu ou non
d'évaluer la toxicité chimique de I'uranium, en plus de sa
radioactivité. Dans le cas précis de I'ingestion d’uranium,
Chen et coll. (2004) ont utilisé les plus récents modéles de la
CIPR pour compiler les valeurs d’activité des reins (I'organe
le plus sensible a ingestion d'uranium) a partir de sources
communes d'ingestion. Les calculs ont été réalisés pour
quatre groupes d'ages, des nourrissons aux adultes. Les
résultats indiquent, pour tous les groupes d’ages, que
l'ingestion chronique a long terme se traduira dans les reins
par une activité représentant environ 6,6 % de l'ingestion
quotidienne d’'uranium.

5.5 Tritium

La Publication 72 de la CIPR (CIPR, 1996) fournit les FCD
par ingestion et par inhalation pour le tritium (3H). On fait
I'hypothese que la fraction de solubilité f1 vaut 1,0 pour I'eau
tritiée et pour le tritium lié & la matiére organique (OBT -
organically bound tritium), comme on peut le retrouver dans
les aliments ingérés. Toutefois, a la différence des autres
radionucléides, le tritium peut également exposer le corps
par absorption cutanée, c'est-a-dire lorsque la personne se
trouve dans une atmosphére contenant du tritium
(principalement sous forme de HTO). Par conséquent, afin
de tenir compte de I'absorption cutanée de HTO, on devrait
multiplier le FCD par inhalation pour le tritium par un facteur
de 2 lorsque 'on calcule les doses de tritium par les voies
cutanées (CSA, 1987).

5.6 Dose due a I'exposition externe

Les doses dues aux sources externes de rayonnement sont
traitées différemment de I'exposition interne. Le taux de dose
dépend du radionucléide, de 'emplacement et des
dimensions de la source (ponctuelle, plane, etc.), de la
géométrie de rayonnement (depuis 'avant ou le sol, isotrope,
etc.) et de la taille (Age) de la personne exposée. Bien que la
CIPR ne publie pas de FCD pour de nombreuses situations,
les FDC pour les doses externes propres a différents
radionucléides, et pour des géométries de rayonnement
spécifiques (sources au sol d’épaisseurs diverses, et sources
dans l'air et dans I'eau), sont publiés dans le Federal
Guidance Report No. 12 de 'EPA (U.S. EPA, 1993), intitulé
External exposure to radionuclides in air, water, and soil et
dans les mises a jour ultérieures), ou dans le rapport de
'UNSCEAR (2000) pour les radionucléides de I'uranium
naturel, du thorium et du potassium.

Septembre 2010

En régle générale, on calcule la dose gamma externe de la
maniére présentée a la section 4.0. Les taux d’exposition au
rayonnement gamma, aux niveaux ambiants, sont souvent
mesurés et calculés en microroentgen par heure (UR/h).
Pour convertir ces taux d’exposition en doses de
rayonnement, on utilise le facteur de conversion suivant :

(5.1)

] uR=1x 10" mSv

On doit noter ici qu'il s'agit d'un FCD prudent (c.-a-d. qu'il
tend a surestimer la dose) pour tous les &ges, dans des
situations environnementales types. Par exemple, d’aprés
'UNSCEAR (2000), le facteur de conversion de dose pour le
rayonnement gamma d{i aux radionucléides de la famille de
I'uranium ou du thorium dans le sol est compris entre

0,78 x 10-°> mSv/uR (nourrissons) a 0,61 x 105 mSv/uR
(adultes).

On devrait multiplier ce taux d’exposition au rayonnement
gamma (uSv/h) par le temps passé sur le terrain, et I'on
obtient ainsi I'exposition au rayonnement gamma. Dans le
cas de scénarios d’exposition plus spécifiques, I'évaluateur
de risque peut calculer la dose externe en utilisant des
modeles commerciaux comme MicroShield™ (Framatome
ANP Inc., 2004).

5.7 Doses attribuables au radon et au
thoron

Le radon (222Rn), produit de la désintégration radioactive du
radium (226Ra), représente plus de 50 % de la dose d'origine
naturelle. Pour calculer la dose attribuable au radon, il faut
tenir compte de quelques points.

Comme c’est un gaz inerte, le radon produit en lui-méme trés
peu de dose dans une personne exposée. La dose est plutot
due aux produits de désintégration radioactive de période
courte du radon (RnD) qui se fixent aux particules et dans
I'appareil respiratoire quand elles sont inhalées. Toutefois,

on attribue par convention la dose du RnD au radon. Les
produits RnD (218Po, 214Pb, 214Bi) sont des éléments solides
dont la demi-vie radioactive va de 3 a 30 minutes. Lorsque le
radon est émis par des matiéres contenant du radium, les
produits de désintégration solides ne sont pas émis. Par
conséquent, les produits RnD « augmentent » au fil du temps
jusqu’a atteindre I'équilibre avec le radon dans I'air. Pour une
concentration donnée de radon, la dose dépend du degré
d’équilibre entre le radon et le RnD.

Dans des espaces clos, comme a l'intérieur des batiments, la
concentration de radon et de RnD s’accumule a des niveaux
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dépendant essentiellement du taux d’entrée du radon et du
taux de renouvellement d’air de la structure. Dans des
conditions types, la valeur de F a l'intérieur est présumée
égale & 0,4 (UNSCEAR, 2000; CIPR, 1993). (Voir également
la section 4.0.)

A l'extérieur, la fraction d’équilibre du radon dépend du
temps de déplacement depuis la source de radon (distance
divisée par la vitesse du vent), et du taux de dép6t des
produits de désintégration fixés aux particules. La fraction
d'équilibre du radon a I'extérieur peut étre extraite de la
figure suivante (figure 5.1). Plus la distance est courte, plus
le temps de croissance interne est faible et plus la dose
correspondante pour la méme concentration de radon est

(5.2)

faible (voir la figure 5.1). Par rapport aux terrains
contaminés, et compte tenu du temps passé a l'intérieur et a
I'extérieur et des faibles fractions a I'équilibre a proximité des
terrains, la dose attribuable au radon a I'extérieur représente
une faible fraction (< 5 %) de la dose a l'intérieur et elle n'est
pas quantifiée dans les évaluations préliminaires du risque.

L'exposition au radon est souvent mesurée a I'aide d'unités
classiques. En effet, on exprime en niveaux opérationnels
(WL) I'exposition a 3 700 Bg/m? de radon en équilibre avec
ses produits de désintégration, et cette exposition pour

170 heures (un mois de travail) représente un niveau
opérationnel-mois (WLM). En termes mathématiques :

Exposition au radon (WLM) = (conc. radon (Bq/m’) / 3 700 x F) x temps d'explosition (h) / 170

Ou
WLM = niveau opérationnel-mois

Conc. Radon = concentration de radon
F = Fraction d’équilibre du radon
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Figure 5.1 Fraction d’équilibre du radon a I'extérieur

50 60
Temps (min)

Source : Calculs réalisés selon la procédure décrite dans U.S. EPA, 1986.

L'estimation de la dose attribuable a I'exposition au radon est
compliquée. La CIPR a décidé de baser son estimation du
risque pour le radon sur les résultats de nombreuses études
épidémiologiques de I'exposition au radon chez les humains.
D’aprés ces résultats épidémiologiques, la CIPR (1993) a
estimé que I'exposition de 1 WLM équivaut au risque que
représente une dose de 4 mSv pour les membres du public
(indépendamment de I'age). Par conséquent, on peut calculer
comme suit la dose attribuable au radon & l'intérieur :

(5.3)

Dose de radon 4 l'intérieur (mSv) = Rn conc (Bq/m®)/3700 x F) x temps d'exposition (h)/170 x 4 mSv

En termes de concentration unitaire de radon dans une habitation type (F = 0,4), le facteur de conversion est donc le suivant :

(5.4)

Dose de radon a I'intérieur (mSv/h) = 2.5 x 10 x Conc. radon (Bg/m’)

ou

F = fraction d'équilibre du radon
Conc.radon = concentration de radon
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Part Vi

Le tableau 5.12 présente un exemple de calcul de la dose, pour 1 Bg/m?3 de radon a l'intérieur.

Tableau 5.12

Conc. de
radon

Calcul de la dose due au radon a I'intérieur

Exposition

Dose

(Bq/m?)

Temps (h)

(mSv)

1

1

2,5x10¢

1

8 766

0,022

40

La derniére ligne du tableau 5.12 indique que si une personne
passe 80 % de I'année (7 000 heures) dans une maison ou la
concentration de radon est de 40 Bg/m3, elle serait exposée a
un taux de dose de 0,70 mSv/an.

Un autre isotope du radon est le 220Rn, ou thoron, qui provient
du 224Ra dans la famille de désintégration radioactive du
thorium naturel (232Th). Tout comme le radon (222Rn), le thoron
se désintegre également en produits solides pouvant irradier
les poumons. Toutefois, le thoron a une demi-vie relativement
courte (55 s), et comme l'indique la CIPR, « Les problémes
posés par le radon 220 (thoron) sont moins étendus et
généralement plus gérables que ceux posés par le radon 222.
Pour se protéger du thoron, il suffit généralement de contrdler
I'absorption du produit de désintégration (du thoron), le

plomb 212, qui a une demi-vie de 10,6 heures» [Traduction]
(CIPR, 1993).

7000

0,70

Par conséquent, comme on prévoit que I'exposition au thoron
et a ses produits de désintégration sera minimale sur un
terrain visé par le PASCF, I'évaluateur de risque n'a
normalement pas a tenir compte du thoron dans ses
évaluations du risque.

5.8 Dose totale

La dose totale regue par une personne est appelée dose
efficace et on la calcule comme suit :

En regle générale, il convient de comparer la dose combinée
attribuable au rayonnement externe et interne a la dose limite
ou a une dose de référence, et de comparer le radon a ses
propres doses criteres. Par conséquent, pour la plupart des
situations touchant les terrains visés par le PASCF, on
calculerait comme suit la dose efficace appropriée :

(5.9)
DOSC efﬁcace (DE) - DEcxtcmc + DEintcmc + DEradon
(5.6)
DOSG efﬁcace (DE) - DECXtcmc + DEintcmc
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6.0 CARACTERISATION DES
DOSES

6.1 Valeur de référence pour les doses

Aux fins du présent document et comme nous en avons traité
a la section 2.4, Santé Canada propose une dose

« essentiellement négligeable » provisoire de 0,01 mSv/an
au-dessus du rayonnement naturel pour les terrains fédéraux
contaminés par des substances radioactives (exclusion faite
de la dose potentiellement attribuable au radon). Ce niveau
correspond a la recommandation de la CIPR (2004), soit un
taux de dose annuelle de 0,01 mSv comme « contrainte
minimale » dont on devrait tenir compte pour toute situation.

6.2 Variation de la dose d’origine
naturelle

Comme nous l'avons expliqué a la section 2.0, la dose
d'origine naturelle est treés variable. En régle générale, les
personnes ne changent pas leur mode de vie ou leur lieu de
résidence a cause du rayonnement naturel. Part conséquent,
on peut employer la variation de la dose attribuable & ce
rayonnement comme valeur de référence pour évaluer les
criteres de déclassement ou de nettoyage/réhabilitation des
terrains contaminés. Nous traitons briévement ci-dessous de
l'importance de ces variations au Canada et aux Etats-Unis.

Au Canada, la variation des doses annuelles attribuables aux
sources naturelles de rayonnement a été évaluée récemment

Tableau 6.1

par Grasty et LaMarre (2004). lIs ont utilisé les doses
annuelles auxquelles sont exposés les habitants des
principales villes canadiennes pour démontrer la variabilité des
doses d’origine naturelle pour des groupes importants de la
population canadienne. Les résultats de leurs analyses sont
présentés en partie au tableau 6.1.

Le tableau 6.1 présente la
variation des doses
moyennes d’origine naturelle
au Canada et dans deux
villes. Les variations dans
I'ensemble du Canada sont
plus grandes. Par exemple,
en se basant en grande partie sur les données provenant
d’une étude pancanadienne sur les niveaux de radon réalisée
par Santé Canada, Grasty et LaMarre (2004) rapportent une
dose annuelle moyenne par inhalation pour 16 villes
canadiennes allant de 0,3 mSv a Vancouver a 3,2 mSv a
Winnipeg. La dose annuelle moyenne due au rayonnement
extérieur dans quatre villes canadiennes, également
rapportées par Grasty et LaMarre (2004), va d’environ

0,176 mSv a Winnipeg a environ 0,240 mSv a Ottawa, mais la
variabilité en différents endroits d'une méme ville est de I'ordre
de 10.

Les doses types attribuables
au rayonnement naturel au
Canada (y compris la dose
due a I'exposition au radon)
est d’environ 2 mSv/an.

La U.S. NRC a étudié le concept de rayonnement naturel
comme critére de déclassement des terrains (U.S. NRC,
1994a). La NRC a évalué les variations de divers composants
du rayonnement naturel, nommément la radioactivité inhalée
(radon), la radioactivité interne, le rayonnement gamma et le
rayonnement cosmique. Les plages types pour ces principales
sources de rayonnement naturel sont présentés au

tableau 6.2.

Doses moyennes attribuables au rayonnement naturel pour le Canada, Toronto, Winnipeg et I'ensemble

du monde

Lieu Canada Toronto Winnipeg Monde
(mSv) (mSv) (mSv) (mSv)

Inhalation (radon) 0,926 (0,757) (3,225) 1,256
Interne (autres que le radon) 0,306 0,306 0,306 0,300

Rayonnement gamma terrestre 0,219 0,178 0,176 0,48
Rayonnement cosmique 0,318 0,313 0,315 0,380
Total 1,769 1,554 4,022 2,416

Sources : Canada, Toronto, et Winnipeg : Grasty et LaMarre, 2004.
Monde : UNSCEAR, 2000.
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Tableau 6.2 Variabilité des principaux composants du rayonnement naturel aux Etats-unis

I Valeur Valeur I
Composant Minimum type | Moyenne | Maximale type
(mSv) (mSv) (mSv)
Radon 0,2 2,0 8
I Interne (autres que le radon) 0,3 0,4 1,0 l
Rayonnement gamma 0.1 03 08
terrestre
Rayonnement cosmique 0,2 0,3 0,6
Global 1 3 10

Source: U.S. NRC, 1994a.

Dans I'ensemble, selon la NRC, la plage de 1 — 10 mSv (soit
un ordre de grandeur de 10) est représentative de la variation
des doses d’origine naturelle auxquelles sont exposées la
plupart des personnes aux Etats-Unis.

Les données américaines et canadiennes démontrent la
grande variation des doses attribuables au rayonnement
naturel. 'UNSCEAR (2000) rapporte une plage similaire de
doses d’origine naturelle pour 'ensemble du monde.

6.3 Dose de minimis

L'expression de minimis provient de la locution latine de
minimis non curat lex, dont la traduction approximative signifie
« la loi ne s’occupe pas des petites affaires ». Santé Canada
utilise plus couramment I'expression analogue de risque

« essentiellement négligeable ». Dans le cadre des
évaluations du risque radiologique, une dose de minimis
désigne un niveau d’exposition au rayonnement ionisant qui
est réputé présenter un risque négligeable ou minime pour
I'étre humain et pour laquelle il n’est pas justifiable d'utiliser
des fonds supplémentaires pour réduire davantage le risque
(CCSN, 2000).

De nombreuses administrations et organisations ont examiné
le concept de dose de minimis en radioprotection. Au Canada,
la CCSN et I'organisme qui 'a précédée, la CCEA, ont
examiné ce concept afin de planifier les activités de
déclassement (CCSN, 2000), d'appliquer le principe ALARA et
d’exempter certaines matiéres radioactives de la nécessité de
détenir un permis (CCEA, 1989, cité dans CCSN, 2000). De
maniére plus précise, pour les terrains contaminés par la
radioactivité, la CCSN (document de réglementation R-104,
CCEA 1987) précise que si un terrain présente une dose
annuelle inférieure a 0,05 mSv (50 uSv), la dose est
acceptable et il n’est pas nécessaire de réhabiliter davantage
le terrain pour réduire la dose. On juge qu'il est peu probable
que ces terrains aient des effets négatifs sur la santé
humaine. De plus, la CCSN recommande qu'un taux de dose
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annuelle de 0,05 mSv (50 uSv) pourrait étre considéré
comme de minimis sur une base de cas par cas (CCSN, 2000;
2004). En définitive, comme l'indique la définition méme de
I'expression de minimis, 'idée est de ne pas gaspiller d'efforts
pour atténuer des risques minimes, que ce soit pour des
groupes ou des particuliers.

L’ancien CCRP de la CCEA/CCSN | 3 dose de

a également examiné cette rayonnement
question et a suggéré qu'un risque  de minimis est de
de l'ordre d'un par million par 0,01 mSv/an.

année (1 x 10-/an) est

généralement infime ou peu

préoccupant, et que cela correspond a un taux de dose
annuelle d'environ 10 uSv (CCRP/SNC, 1990).

Dans sa récente mise a jour provisoire de ses coefficients de
risque radiologique et de ses recommandations connexes, la
CIPR recommande que I'on envisage pour toute situation un
taux de dose annuelle de 0,01 mSv (10 pSv) comme

« contrainte minimale » (CIPR, 2004).

Un rapport de Santé Canada traite du « risque de cancer
essentiellement négligeable pour I'évaluation des risques d’un
terrain contaminé », et cite diverses sources, notamment :

« Bien que le risque de cancer de 1 sur
1 million (10-6) représente le niveau de
risque le plus souvent utilisé pour la
gestion des risques associés a la
contamination environnementale (et du
sol), plusieurs organismes fédéraux et
provinciaux, y compris I'U.S. EPA,
identifient des risques d'incidence de
cancer additionnels a vie, variant
généralement de 1 sur 10 000 (ou 1 x 10-4)
a 1sur 1000000 (ou 1 x 106), comme
échelle des valeurs acceptables des
risques, selon la situation et les
circonstances d'exposition. » (Graham,
1993; Kelly, 1991; Lohner, 1997; Travis,
1987; U.S. EPA, 1991) (SC, 2010, p. 80)
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et on ajoute :

« En revanche, de nombreuses normes industrielles
relatives aux milieux de travail (p.ex., ACGIH, 2002)
offrent seulement une protection avec un niveau de
risque de 1 x 10-3 ou supérieur (par exemple, un
risque de 1 x 102, ou de 1 sur 100, soit une chance
de 1 %). Ce risque de cancer plus élevé est

« accepté » dans les milieux de travail, puisqu'il est
d’ordre technologique ou financier impossible de
controler les expositions a des niveaux plus bas et
que la nature de I'exposition est habituellement
considérée étre reconnue et « volontaire » au site de
travail. La Cour supréme des Etats-Unis respecte les
prémisses industrielles pour de telles normes
(Graham, 1993). » (SC, 2010, p. 80). Santé Canada
ajoute que : « Le CCME (2006) a prescrit le niveau
du risque de 10 comme étant essentiellement
négligeable. Ce dernier a été établi comme le plus
bas point commun parmi les organismes provinciaux
et fédéraux participant au processus d'élaboration
des recommandations en 1996. Cependant, le
CCME (2006) reconnait que la désignation des
risques de cancer négligeable est une question
politique plutét que scientifique, permettant a
différents organismes d'établir une telle politique en
cohérence avec leurs activités de réglementation
environnementale. A cet effet, Santé Canada, lors de
la publication des recommandations pour la qualité
des sols pour protéger la santé humaine, en appui
du processus du CCME, a publié la concentration de
substances cancérogénes dans les sols associée
aux risques s'étendant de 1 sur 10 000 (10-4) a 1 sur
10 000 000 (10-7) » (voir Santé Canada, 1995, par
exemple) (SC, 2010, p. 81).

Enfin, Santé Canada fait le constat suivant : « Bien qu'une
directive publiée a cet effet par Santé Canada ait été
restreinte aux expositions par le biais de I'eau potable, le
niveau de risque de 10-° est généralement accepté par les
organismes fédéraux et les autres participants a I'évaluation
des risques de sites contaminés. Les provinces de I'Atlantique
(N.-E.,N.-B., 1-P.-E., T.-N./Lab.) ont mis en application une
approche commune pour procéder a I'évaluation des risques
associés aux sites contaminés. Suivant ce cadre commun
d'évaluation et de gestion des risques, un niveau du risque
acceptable ou essentiellement négligeable de 10 a été
adopté. » (SC, 2010, p. 81)
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6.4 Dose de radon/thoron

Les niveaux de radon a l'intérieur sont naturellement et
fortement variables d’'une maison & l'autre, et il est difficile de
prévoir les niveaux dans une maison donnée a partir de la
concentration du radium 226 dans le sol.

Lignes directrices actuelles sur le radon

L’EPA et

gzgtae . Santé Canada 200 Bg/m
ont I3 e Lignes directrices MRN 150 Bg/m?3
méme e US.EPA 148 Bg/m3
approche e CCSN 60 Bg/m?
pour ce qui (au-dela des valeurs naturelles)
est de

séparer le

radon des autres radionucléides. Les valeurs actuelles
recommandées par Santé Canada sont de 200 Bg/m3. Pour
I'EPA, cette valeur se chiffre actuellement a 4 pCi/L

(148 Bg/m?3). Santé Canada révise actuellement la position du
Canada a ce sujet.

Les lignes directrices de Santé Canada sur les MRN
recommandent que celles-ci soient classées « sans
restriction » pour les membres du public et les travailleurs
exposeés accidentellement, applicable aux situations ou la
concentration moyenne de radon (a l'intérieur) est inférieure a
150 Bg/m3, ce qui est conforme aux recommandations
actuelles de 'EPA.

Dans ses lignes directrices sur le déclassement, la U.S. NRC
souligne ce qui suit :

« En raison de ces variations et des limites des
techniques de mesure, la Commission croit qu'il
n’est pas pratique, pour les titulaires de permis,
d'établir une distinction entre le radon
attribuable aux activités réglementées a une
dose comparable au critére de dose de

0,25 mSv/an (25 mrem/an) et le radon d'origine
naturelle. Par conséquent, dans I'application de
la régle finale, les titulaires de permis ne seront
pas tenus de démontrer que le radon attribuable
aux activités réglementées ne peut étre
différencié du bruit de fond, pour un terrain
donné. Cette démonstration sera plutot
présumée avoir été faite sur une base
générique lorsque le radium, qui est le principal
précurseur du radon, répond aux exigences de
rejet sans restriction, exclusion faite des doses
attribuables aux voies d’exposition au radon. »
[Traduction] (U.S. NRC, 1997)
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La CIPR (1993) recommande que I'on envisage des mesures
de réhabilitation lorsque les niveaux de radon a l'intérieur sont
compris entre 200 Bg/m3 et 600 Bg/m3. L'EPA recommande
une relation nominale de (1,25 pCi/L (46,3 Bg/m3) de radon a
lintérieur par 1 pCilg (0,037 Bqg/g) de radium dans le sol.
Ainsi, une concentration d’environ 0,17 Bg/g de radium 226
dans le sol se traduirait par une concentration de radon a
lintérieur d’environ 200 Bg/m3.

Enfin, la CCSN a établi une limite de 60 Bg/m?3 de radon
au-dela de la concentration naturelle, pour les activités et les

terrains réglementés par la CCSN (Gazette du Canada, 2000).

6.5 Taux de dose gamma

Les résidus de mines d’'uranium contenant des radionucléides
se désintégrent et émettent du rayonnement, et lorsqu’une
personne circule sur un terrain ou se trouvent de tels résidus,
elle est exposée a une dose de rayonnement gammas.

Pour le rayonnement gamma externe, on peut établir des
lignes directrices pour les taux de dose de rayonnement sur la
base d’une dose limite et d’hypothéses relatives a la durée
annuelle de I'exposition. Par exemple, si on suppose que la
dose annuelle due au rayonnement gamma sera limitée a
0,3 mSy, on obtient alors les limites des taux d’exposition au
rayonnement gamma indiquées dans I'encadré ci-contre. On
doit noter que la valeur de 200 h/an est utilisée comme durée
de séjour occasionnel sur un terrain. Par séjour occasionnel,
on entend la présence d’une personne qui circule sur la
propriété pendant des activités de péche, de randonnée, de
ski ou autres activités récréatives. L’accés occasionnel ne
comprend pas le fait de vivre sur un terrain, d'y travailler de
maniére courante ou d'y pratiquer le jardinage.

Pour une dose gamma annuelle de 0,3 mSv
Durée de |'exposition Taux d’exposition gamma

300 h/an 1 pSv/h
200 h/an 1,5 uSv/h
100 h/an 3 pSvih

8 La couverture du sol peut réduire les taux d’exposition gamma
émis par les résidus, la réduction étant proportionnelle a
I'épaisseur de la couverture. Toutefois, tout matériau de
couverture contiendra nécessairement des radionucléides
(c.-a-d. les radionucléides des familles de I'uranium et du
thorium) et on ne pourra jamais ramener les taux d’exposition
au rayonnement gamma en deca des niveaux naturels.
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6.6 Doses de référence utilisées pour les
terrains contaminés visés par le Plan
d'’action sur les sites contaminés
fédéraux

Dans l'idéal, on réhabiliterait les terrains fédéraux contaminés
par des radionucléides afin de réduire le risque & un niveau

« essentiellement négligeable ». Toutefois, comme nous le
mentionnons ailleurs dans ce document, il n'y a pas de
consensus au sujet d’un tel niveau. De plus, il n'est pas
possible d’obtenir une exposition « nulle » au rayonnement
ionisant et a la radioactivité. Les radionucléides et la
radioactivité existent a I'état naturel, ils sont partout dans
I'environnement naturel et leur intensité varie d'un endroit a
['autre.

6.6.1 Dose de référence et dose d’origine
naturelle

Le rayonnement naturel au Canada donne lieu a une dose
annuelle nominale d’environ 2 mSv (dose trés variable). En
supposant qu'il n’y a pas de seuil pour le risque radiologique,
cette dose d'origine naturelle pourrait se traduire par un risque
a vie potentiel de cancer fatal de I'ordre de

2 mSv/an x70 ans x5 x 105 = 7,5 x 10-3, soit environ 1/100.

C’est dans ce contexte que
Santé Canada (SC, 2003,
annexe 2) propose a titre
provisoire une dose annuelle

« essentiellement négligeable »
de 0,01 mSv au-dela de la dose
d’origine naturelle pour les
terrains fédéraux contaminés
par la radioactivité. Ce taux de
dose est a peu prés équivalent a un risque a vie de cancer
fatal de 5 x 10-7 par année d’exposition, et a un risque a vie
pour les effetc combinés des cancers fatals, des cancer non
fatals et des effets héréditaires graves de 7,3 x 10-7 par année
d’exposition. Le risque a vie correspondant, pour les effets
combinés, serait de 5,1 x 10-5.

Santé Canada propose a titre
provisoire une dose annuelle
« essentiellement
négligeable » de 0,01 mSv
au-dela de la dose d'origine
naturelle.

Sur les terrains fédéraux contaminés par la radioactivité, on
ne devrait pas dépasser une limite supérieure de 0,3 mSv
au-dela de la dose d’origine naturelle pour l'utilisation terrestre
sans restriction, conformément aux lignes directrices sur les
MRN. Pour tous les terrains contaminés, il faut tenir compte
des aspects socioéconomiques et de la faisabilité technique.
Dans le cas des radionucléides, Santé Canada stipule que
I'on devrait toujours appliquer le principe ALARA pour
s'assurer que les risques a la santé humaine sont maintenus a
un niveau minimal. Les niveaux inférieurs a 0,01 mSv/an sont
jugés négligeables et ne requiérent aucune autre évaluation.
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6.6.2 Gestion du risque

L’évaluation du risque inclut I'information aux diverses parties
intéressées qui tiendront compte des résultats de I'évaluation
du risque et d’autres renseignements pour prendre une
décision quant a la fagon de gérer les risques a long terme
associés a un terrain contaming fédéral.

A la section 7.0, nous traitons des niveaux de risque associés
a ces limites de dose.

6.7 Critéres de mesures correctives basés
surles concentrations

Comme nous l'avons indiqué précédemment, les résultats de
I'évaluation basée sur une dose annuelle devraient étre
comparés a une limite de dose pour déterminer s'il y a lieu ou
non de procéder a une évaluation additionnelle (Section 2.4 et
Section 6.1). Toutefois, il est également possible

d'« inverser » la procédure de calcul de dose pour estimer les
concentrations de radionucléides dans le sol pouvant étre
utilisées comme critéres pour réaliser un examen préliminaire
prudent par la simple comparaision des concentrations
mesurées dans le sol a ces concentrations criteres. En termes
généraux, I'examen préliminaire des sols pourrait s'appuyer
sur une approche prudente afin de déterminer la dose
maximale raisonnable pour le récepteur critique. Si la
concentration d'un radionucléide dans le sol dépasse la valeur
critére correspondante, il y aurait lieu alors de procéder a une
évaluation additionnelle. Par contre, si les concentrations dans
le sol (jugées représentatives du terrain) sont inférieures a la
valeur critére, aucune autre mesure ne serait alors requise.

En outre, si des mesures correctives sont requises a la suite
d’'une évaluation complexe du risque ou de la dose spécifique
a un terrain, on peut inverser les équations permettant de
déterminer cette dose pour calculer les concentrations de
contaminant sur le terrain qui permettraient de réduire
I'exposition & un niveau de dose acceptable et souhaitable.
Les organisations nationales et internationales présentent a
cette fin diverses lignes directrices, que nous décrivons
ci-dessous. L'évaluateur de risque peut se baser sur ces
lignes directrices pour élaborer des critéres de mesures
correctives basés sur les concentrations.

6.7.1 Lignes directrices préliminaires de la U.S.
Environmental Protection Agency basées sur
le risque

La U.S. EPA a élaboré une méthode permettant d'établir des
lignes directrices préliminaires basées sur le risque (PRG -
preliminary risk-based guidelines), s'appliquant aux terrains
dits Superfund aux Etats-Unis
(http://epa-prgs.ornl.gov/radionuclides/). Cette méthode
fonctionne comme suit : si la concentration PRG pour un ou
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plusieurs milieux environnementaux sur le terrain (p. ex., sol
des habitations, sol des zones agricoles, ingestion de poisson)
est dépassée, on devrait alors réaliser une évaluation plus
poussée. Ces concentrations PRG ont été élaborées pour des
niveaux de risque cible de 1 x 104 et 1 x 106. On peut obtenir
sur le site Web indiqué ci-dessus les concentrations PRG pour
de nombreux radionucléides.

6.7.2 Lignes directrices sur les matieres
radioactives naturelles de Santé Canada

Les lignes directrices sur les MRN de Santé Canada (SC,
2000) contiennent un tableau qui résume les concentrations
de sol pour le rejet sans restriction dans les zones
contaminées par les MRN diffuses (c.-a-d. de grandes zones
contaminées). Les limites de rejet calculées sont basées sur
une analyse visant a atteindre une dose annuelle de 0,3 mSv
dans le cadre d'un scénario d’exposition prudent; cette
analyse tient compte du rayonnement gamma externe, de
I'ingestion de sol et de végétation, et de l'inhalation des sols
contaminés remis en suspension. Les concentrations de
dépistage des MRN dans les sols pour les familles de
['uranium 238 et du thorium 232, toutes deux en équilibre, sont
de 0,3 Ba/g pour les deux familles de désintégration.
L’évaluateur de risque peut consulter le tableau sommaire
pour les autres radionucléides (SC, 2000).

6.7.3 Limites de la U.S. Nuclear Regulatory
Commission dans les sols pour I'examen
préliminaire

La U.S. NRC a publié des lignes directrices consolidées pour
le déclassement des terrains contaminés par la radioactivité, y
compris les valeurs de dépistage des radionucléides
communs (U.S. NRC, 1994b). Les valeurs de dépistage des
sols de surface, publiées par la U.S. NRC, représentent les
concentrations dans les sols de surface de divers
radionucléides correspondant a une dose maximale pour un
radionucléide de 0,25 mSv. A cette fin, la commission
américaine a étudié divers scénarios d'utilisation des terres
couvrant entre autres I'agriculture, le développement en
banlieue, et les usages commerciaux et industriels. En raison
de la nature trés prudente de cette méthode servant a estimer
les doses et les expositions potentielles, les limites de
dépistage obtenues sont telles que si la concentration dans
les sols de surface est inférieure aux limites suggérées,
aucune autre action ne sera généralement requise. Si la
concentration dépasse les limites suggérées, le rapport
recommande que I'on procéde a une évaluation de dose
propre au terrain avant de prendre quelque mesure que ce
soit.
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6.7.4 Critéeres de nettoyage de I'’Agence
internationale de I'énergie atomique

L'AIEA a publié un rapport demandant des commentaires sur
I'application des principes de radioprotection au nettoyage des
terrains contaminés (AEIA, 1997). Le rapport examinait le
cadre conceptuel de la radioprotection, les fondements des
critéres de nettoyage, et proposait ensuite des critéres
numériques de nettoyage sous forme de limites de dose, ainsi
que la probabilité qu’un nettoyage soitt requis selon ces
diverses limites de dose (en d'autres mots, ce document ne
prescrivait pas de limites bien définies, et les limites de

Table 6.3 Proposed International Atomic Energy Clean-Up Levels

concentration correspondant a des doses particuliéres n’ont
pas été calculées).

En vue de développer des critéres de nettoyage applicables
aux diverses plages de situations, I'AIEA a considéré des

« bandes » de conditions d’exposition, chaque bande couvrant
environ un ordre de grandeur en termes de dose ou de risque.
Ces bandes ont été numérotées de 1 (trés faibles doses
inférieures a 10 uSv/an, soit 0,01 mSv/an) a 6 (doses trés
élevées supérieures a 100 mSv/an). Les niveaux de nettoyage
proposés par 'AIEA figurent au tableau 6.3. Les colonnes

« avec contrainte » et « sans contrainte » font référence aux
pratiques et aux interventions, respectivement.

m
SIS {pourile membre_ moyen ) GG Avec contrainte Sans contrainte
critique)
6 > 100 mSv/an toujours toujours |
5 10-100 mSv/an toujours presque toujours
I 4 1-10 mSv/an presque toujours habituellement I
3 0,1-1 mSv/an habituellement parfois
I 2 10-100 pSv/an parfois rarement I
I 1 <10 ySv/an presque jamais presque jamais I

Source: AIEA, 1997.

Les niveaux de nettoyage de I'AIEA font référence a la dose
individuelle annuelle pour un membre moyen du groupe
critique au-dela du niveau naturel régional. Cette approche
est cohérente avec la dose « essentiellement négligeable »
recommandée par Santé Canada, selon laquelle les doses
inférieures a 0,01 mSv/an ne nécessitent pas de nettoyage,
mais lorsque la dose dépasse 0,3 mSv/an sur les terrains
non réglementés, des mesures seront habituellement
requises. On recommande I'application du principe ALARA
lorsque les niveaux sont compris entre 0,01 mSv/an et

0,3 mSv/an sur les terrains non réglementés.
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L’AIEA (1977) souligne que les niveaux de radon & l'intérieur
varient grandement d'un endroit a l'autre et sont souvent trés
peu corrélés avec la concentration externe de radium 226.
Malgré que les produits de désintégration comprennent la
dose imputable au radon, il est « ... extrémement difficile de
distinguer le radon dd & la contamination du radon d’origine
naturelle » [Traduction]. L’AIEA ajoute qu'il serait plus
logique, voire nécessaire, d'exclure ces doses du radon a
lintérieur, dans les comparaisons avec ces criteres. C'est
I'approche adoptée par I'U.S. EPA etla U.S. NRC.
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7.0 CARACTERISATION DU
RISQUE ET HARMONISATION

7.1 Caractérisation du risque
radiologique

Dans le cadre d'une
évaluation type du risque
radiologique, on ne procéde

du risque habituellement pas a la
Risque a vie : caractérisation du risque.

Dose x 70 ans x Facteurs de
conversion du risque

Toutefois, dans le cas des
terrains contaminés visés par
le PASCF, nous
recommandons que cette étape additionnelle soit réalisée.
L’évaluateur de risque devrait multiplier la dose de
radioactivité recue par inhalation ou ingestion par les
facteurs de conversion de dose, ce qui permet d’additionner
les doses pour différentes voies d’exposition et différents
organes, ainsi que la dose de rayonnement gamma externe,
pour obtenir la dose efficace totale, comme nous I'avons
indiqué a la section 2.1 et a la section 6.0. On calcule ensuite
le risque en utilisant des facteurs de conversion de risque, ce
qui permet de convertir la dose en risque de cancer ou
d'effet héréditaire.

Coefficient nominal de probabilité de la CIPR La CIPR utilise

pour la dose présentant un risque annuel de le terme

cancer pour le grand public « detriment »
pour représenter

. 5 . L
Cancer fatal : 5 x 105 par mSv; la combinaison

de la probabilité
d'incidence d’un
effet nocif sur la
santé etun
jugement sur la
gravité de cet
effet. Les nombreux aspects du détriment font qu'il est peu
souhaitable de sélectionner une seule quantité pour
représenter le détriment, et la CIPR (1991) a plutét adopté
une approche multidimensionnelle. Les principaux
composants du détriment comprennent les quantités
stochastiques suivantes : la probabilité attribuable de cancer
fatal; la probabilité pondérée attribuable de cancer non fatal;
la probabilité pondérée d'effets héréditaires graves; et la
durée de vie perdue si I'effet néfaste se manifeste. La CIPR
publie les valeurs de ce détriment global aux faibles doses
auxquelles sont soumis les travailleurs exposés et les
membres du public exposés (CIPR, 1991).

Cancer non fatal : 1 x 10-% par mSy;

Effet héréditaire grave : 1,3 x 105 par mSv.
Total : 7,3 x 10-° par mSv

Source : CIPR, 1991.

Le risque de radioexposition est déterminé a I'aide de
coefficients de risque publiés par la CIPR, et par la dose
équivalente efficace calculée pour un particulier. Aux fins de
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la réglementation, on suppose généralement que le risque
augmente avec la dose de fagon linéaire, et que la dose zéro
correspond a un risque zéro (en d'autres mots, c’est une
relation dose-réponse linéaire sans seuil).

Risque a vie pour tous les cancers et les effets héréditaires
graves pour une dose de 1 mSv/an :

I mS _ _
[ o V]x(70y)x(7,3><10 S/ mSv)=5,1x1073
y

7.2 Contexte

Comme avec toute substance présente a I'état naturel, il est
possible d’étre exposé a des doses importantes dans
I'environnement. L'évaluation du risque attribuable aux
substances cancérogénes sur un terrain contaminé tient
compte du risque additionnel de contracter le cancer en étant
exposé aux substances qui se trouvent sur ce terrain par
rapport au risque de fond de cancer dans la population. Dans
la pratique habituelle d'évaluation du risque environnemental
au Canada, on considere qu’un risque de cancer additionnel
de 1 sur 100 000 (1 x 10-5) est essentiellement négligeable
par rapport au risque de fond type de contracter le cancer
dans la population générale.

Pour mettre en perspective les risques, on associe une dose
« essentiellement négligeable » ou « de minimis » de

0,01 mSv/an au risque a vie pour tous les cancers et les
effets héréditaires graves de 3,5 x 10-5 en sus du risque
attribuable au rayonnement naturel.

Risque additionnel

Le risque a vie pour tous les cancers et les effets héréditaires graves
pour la dose de minimis de 0,01 mSv/an :

0,01 mS _ _
($]X(70y)x(7,3x10 S/mSV):5,1x10 >
y

On peut calculer de la méme maniére le risque potentiel de
cancer suite a I'exposition a vie au rayonnement naturel. Les
niveaux de rayonnement naturel au Canada procurent une
dose annuelle nominale d’environ 2 mSv/an. Le risque a vie
pour les cancers fatals et non fatals et les effets héréditaires
graves attribuable a I'exposition @ 2 mSv/an sont d’environ
1,0 x 102 (environ 1/100).
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Risque attribuable au rayonnement naturel

Risque a vie pour tous les cancers et les effets héréditaires
graves attribuable & une dose d’origine naturelle nominale de
2 mSv/an :

2mS _ _
( = VJX(70y)x(7,3><10 5/mSv)=1,O><10 2
y

7.3  Harmonisation des risques
chimiques et radiologiques

Dans le cadre réglementaire d’évaluation du risque, on
trouve plusieurs politiques réglementaires contradictoires qui
cependant visent toutes a limiter 'exposition courante du
public aux radionucléides et aux autres cancérogenes
chimiques (Overy et Richardson, 1995). En particulier, on
constate des incompatibilités dans les risques sanitaires liés
aux radionucléides élaborés par différents organismes de
réglementation (p. ex., Kocher et Hoffman, 1991). Il faut
également mentionner qu'en Amérique du Nord, on a
généralement I'impression que la radioexposition n’est pas
réglementée de maniere aussi stricte que I'exposition aux
substances chimiques (Travis et coll., 1989). Toutefois, une
analyse plus récente des pratiques de gestion du risque
associé au rayonnement et aux substances chimiques a
établi que les stratégies de gestion du risque, tant pour le
rayonnement ionisant que les substances chimiques
cancérogenes, sont bien développées et similaires en
principe, et que les deux types de stratégies de gestion de
risque assurent un degré élevé de protection de la santé
humaine et de I'environnement (SC/CCEA, 1998).

La CIPR (1991) recommande de limiter & 1 mSv I'exposition
annuelle au rayonnement au-dela des valeurs ambiantes,
pour le grand public. Cette dose correspond a un risque de
cancer fatal a vie (70 ans) d’environ 4,3 x 10-3. Dans le cas
d'une évaluation du risque chimique sur un terrain contaminé
fédéral, Santé Canada a fixé un objectif de risque de cancer
additionnel de 1 x 10-5 pour les substances chimiques
affectant le méme organe cible pour les cancers fatals et non
fatals (SC, 2003). La U.S. EPA dans son guide sur
I'évaluation du risque radiologique (U.S. EPA, 1989, chapitre
10) et dans son document Risk Assessment Guidance for
Superfund (U.S. EPA, 1989) stipule que la caractérisation du
risque et les objectifs de réhabilitation pour les substances
radioactives dans les terrains de la Liste prioritaire nationale
(dite Superfund) Comprehensive Environmental Response,
Compensation, and Liability Act (CERLA) doivent viser la
plage de risque de 104 a 10 pour le risque de cancer
cumulatif. La U.S. EPA stipule notamment ce qui suit :
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« Les directives publiées par d’autres
organisations (p. ex., NRC, DOE, CIPR, NCRP)
peuvent étre utiles au plan technique, toutefois,
le lecteur devrait faire preuve d’une grande
prudence car certains de ces documents
utilisent un cadre de gestion du risque (p. ex.,
limites de dose admissibles de 25, 100 ou

500 mrem/an) qui, de l'avis de I'U.S. EPA, ne
convient pas pour les terrains CERCLA. »
[Traduction] (U.S. EPA, 1999, p. 2)

La U.S. EPA et 'AIEA proposent des critéres de nettoyage
qui correspondent au niveau de risque de cancer additionnel
visé pour les substances chimiques sur des terrains fédéraux
contaminés au Canada. Ces critéres reconnaissent que I'on
doit tenir compte de la faisabilité technique et des colts en
cause dans les mesures d'assainissement des terrains
contaminés. Les terrains fédéraux contaminés au Canada
sont tres similaires aux terrains américains dits Superfund,
pour ce qui est du type de terrain et de la nature des
populations exposées (essentiellement le grand public). Le
programme canadien PASCF, méme s'il vise seulement les
terrains fédéraux, ressemble davantage, en termes
d'objectifs, aux programmes Superfund et NPL CERCLA
qu’aux autres programmes qui régissent la radioexposition.

Comme les radionucléides et les cancérogénes chimiques
coexistent souvent en un méme lieu, il est important
d’identifier et d'analyser leurs différences et d'établir une
approche pratique afin de définir un niveau acceptable
d’exposition. De plus, il importe, quand on élabore des
criteres de risque, de bien comprendre les incertitudes
inhérentes aux évaluations du risque attribuable aux
cancérogénes chimiques et radioactifs (p. ex., Chambers
et coll., 1987; Hoffman et coll., 1993; Goldammer, 1995;
Hrudey, 1996).

Une évaluation des différences dans les incertitudes et les
niveaux de confiance a I'égard de I'évaluation du risque
associé aux cancérogénes chimiques et radioactifs comporte
les éléments suivants : différence des niveaux naturels et de
la variabilité naturelle; degrés différents d’incertitude dans la
caractérisation du risque; effets biologiques différents et
définitions différentes des facteurs de risque (p. ex.,
utilisation du 95e percentile supérieur dans certains cas, et
valeurs prévues dans d'autres); utilisation de 'exposition
maximale raisonnable par rapport a I'exposition moyenne,
type ou touchant I'ensemble de la population. Pour certains
terrains, il peut s’avérer techniqguement impossible de
déterminer avec exactitude la concentration naturelle a un
niveau qui correspond & la valeur « essentiellement
négligeable » proposée. L'exposition a des niveaux
supérieurs a 0,01 mSv peut étre envisagée en fonction de la
faisabilité technique de surveiller et/ou de réhabiliter le
terrain. On devrait tenir compte du principe ALARA dans les
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études ERSSrap pour I'exposition a des niveaux compris
entre 0,01 et 0,3 mSv, sur les terrains fédéraux contaminés
non réglementés. Lorsque les niveaux sont supérieurs a
0,3 mSv sur les terrains fédéraux contaminés non
réglementés, on devrait en discuter avec les parties
intéressées.

Aux Etats-Unis, le Science Advisory Board de la EPA a
formulé les commentaires suivants :

« Bien que les estimations de risque de
cancer dii au rayonnement soient entachées
d’incertitudes importantes, surtout aux
faibles doses et taux de dose, elles sont
néanmoins suffisantes pour justifier le calcul
de la meilleure estimation du risque avec un
facteur d'incertitude statistique d’environ 2
pour tous les cancers confondus dus au
rayonnement externe du corps entier si la
dose est connue avec exactitude (NCRP,
1989). Les meilleures estimations du risque
sont utilisées directement sans quelque
autre facteur de sécurité que ce soit.
Comme les meilleures estimations sont
utilisées et que le degré d’incertitude est
modéré seulement, on peut comparer les
résultats de I'évaluation du risque di au
rayonnement aux critéres de risque avec un
certain niveau de confiance, pour prendre
des décisions d'intervention. » [Traduction]
(U.S. EPAJEPA SAB, 1992)

Le Science Advisory Board de la EPA laisse entendre
également que la situation est trés différente de I'évaluation
du risque chimique, car :

« Pour traiter de l'incertitude, la EPA a
notamment adopté I'utilisation de la limite de
confiance supérieure sur la pente de la
procédure multistade linéarisée pour
I'évaluation du risque aux faibles doses et a
utilisé une approche prudente - la regle de
proportionnalité de la surface — pour les
projets allant des essais biologiques sur les
animaux aux réponses humaines
présumées. On estime largement que ces
deux procédures donnent des estimations
du risque qui ont plus de chance de
surestimer que de sous-estimer le risque a
la santé humaine. Par conséquent, les
estimations du risque pour les substances
chimiques sont biaisées a la hausse (bien
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que ce ne soit pas le cas pour chaque
substance chimique). Cette méthode
prudente pour traiter I'incertitude fait en
sorte que dans la vaste majorité des cas, le
niveau de risque réel sera inférieur au critére
de risque utilisé dans une décision
d'intervention. » [Traduction] (U.S. EPA/EPA
SAB, 1992)

Comme nous I'avons mentionné précédemment,
I'harmonisation souleve une difficulté pratique. En effet, doit-
on et comment peut-on déterminer s'il y a lieu de représenter
par un méme nombre les risques dus a I'exposition a divers
risques chimiques et radiologiques, pour la prise de
décisions au sujet du nettoyage d’un terrain? Les facteurs de
risque pour les substances chimiques sont incertains et
tendent a étre prudents (biaisés a la hausse). Si on les utilise
tels qu'ils sont présentés pour un seul contaminant, ils
peuvent pécher par exces de prudence. Lorsque plusieurs
contaminants sont évalués simultanément, ce volet de
prudence risque de devenir extréme (en supposant que les
facteurs de risque sont indépendants), ce qui donne des
résultats trés faussés qui ne conviennent pas aux analyses
colits-bénéfices (Pollock et coll., 1995).

D’un point de vue philosophique, on peut faire valoir qu'il est
justifié de se soucier davantage des risques qui ne sont pas
bien connus. A l'inverse, on peut soutenir que les facteurs de
risque pour les substances les plus cancérogénes ou
toxiques sont habituellement mieux connus que pour les
substances moins toxiques. Comme les substances les plus
toxiques ont fait I'objet d'études poussées, on dispose plus
souvent qu'autrement de données quantitatives
(toxicologiques ou épidémiologiques). Toutefois, I'incertitude
globale dans une estimation du risque dépend non
seulement des facteurs de risque, mais également des
incertitudes au sujet des autres paramétres comme les
caractéristiques des récepteurs, les facteurs de transfert
biologique, etc.

A Theure actuelle, il existe plusieurs politiques
réglementaires contradictoires visant a limiter 'exposition
courante du public aux radionucléides et aux cancérogénes
chimiques. Certaines de ces différences sont attribuables a
des idées fausses véhiculées de longue date (Rosenthal

et coll., 1992). D’autres sont dues a des différences
scientifiques et techniques, notamment ; caractéristiques
différentes des récepteurs; modeles différents de devenir et
de transport dans I'environnement; facteurs différents de
transfert biologique; etc., toutes ces approches étant
scientifiquement défendables. La divergence entre les
évaluations du risque radiologique et du risque chimique a
évolué essentiellement parce que chacune de ces deux
disciplines était rendue a un stade différent de son évolution.
Malgré ces différences, la notion voulant que les risques
similaires soient traités de maniére similaire est logique
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(Pollock et coll., 1995) et devrait étre maintenue. Kocher
suggere que les différences au niveau de I'approche
réglementaire a I'égard des radionucléides et des
substances chimiques cancérogénes peuvent étre
réconciliées « si on adapte un usage uniforme et raisonnable
des termes ‘acceptable’ et ‘inacceptable’, si on décrit les
risques et si on reconnait que I'application du principe
ALARA est le facteur le plus important pour déterminer les
risques acceptables dans toute situation d’exposition ».
[Traduction] (Kocher, 1999)

Santé Canada poursuit ses efforts afin de mieux harmoniser
les évaluations du risque chimique et radiologique. Environ
deux décennies se sont écoulées depuis la publication du
rapport de la U.S. EPA/EPA Science Advisory Board (U.S.
EPA/EPA SAB, 1992. L'impossibilité, alors décrite,
d’harmoniser les deux types d'évaluation en 1992 est en fait
maintenant levée, du moins de fagon limitée. A cette fin,
Santé Canada a harmonisé les évaluations du risque
radiologique et chimique pour les terrains fédéraux
contaminés canadiens, comme suit :

1. Le niveau de risque « essentiellement
négligeable » applicable a la caractérisation des
risques sur les terrains fédéraux contaminés par
la radioactivité est établi a 0,01 mSv. Bien que le
risque a vie dd a ce niveau de dose additionnelle
soit de 5,0 x 105, ce qui dépasse le risque a vie
essentiellement négligeable de 1 sur 100 000
(1 x 10-5) appliqué aux cancérogenes chimiques,
il représente une étape importante afin de réduire
le grand écart entre les risques de base pour les
évaluations du risque radiologique et chimique.
Toutefois, on indique que lorsqu'il y a des
contraintes techniques importantes associées a
I'atteinte de ce niveau d’exposition, on devrait
employer le principe ALARA et les niveaux ne
devraient pas dépasser 0,3 mSv sur les terrains
fédéraux non réglementés.
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2. Les caractéristiques des récepteurs pour les
évaluations du risque radiologique et chimique
ont été harmonisées, compte tenu des données
canadiennes et nord-américaines. Les données
les plus représentatives de la population
canadienne constituent la base la plus valide et
défendable pour I'évaluation des risques
auxquels sont exposés les Canadiens, qu'il
s'agisse de substances chimiques ou de
radionucléides.

3. Les modéles de devenir et de transport et les
facteurs de transfert biologique (pour estimer
I'absorption par les plantes, les poissons, le
bétail et la faune) qui seront employés dans les
évaluations du risque chimique et radiologique
sur les terrains fédéraux contaminés canadiens
seront uniformes et comparables. A cette fin,
Santé Canada réalise diverses évaluations afin
de déterminer quels modéles de devenir et de
transport conviennent le mieux, dans le cadre du
PASCF.

Il'y a lieu de noter que Santé Canada adoptera de nombreux
aspects de I'évaluation du risque radiologique dans ses
lignes directrices sur I'évaluation du risque chimique, afin de
tenir compte de I'évolution des normes de pratique dans
cette discipline. En d’autres mots, ce ne sont pas seulement
les normes de pratiques pour I'évaluation du risque
radiologique qui seront réexaminées.

Ces étapes, méme si elles sont mineures, accroitront
grandement I'harmonisation entre les évaluations du risque
radiologique et chimique au Canada. De plus, elles
outilleront mieux les évaluateurs de risque afin qu'ils puissent
communiquer les résultats de leurs évaluations du risque
radiologique aux communautés touchées, lesquelles ne
comprennent pas toujours pourquoi les évaluations du risque
radiologique semblent protéger moins leur santé que les
évaluations du risque chimique.
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8.0 LAPRISEEN COMPTE DES
INCERTITUDES

Dans les évaluations des doses et du risque, l'incertitude est
inévitable, et il est important que I'évaluateur de risque
puisse déterminer les sources possibles d’incertitude et son
effet probable sur 'estimation des doses et du risque. A tout
le moins, une évaluation des doses ou du risque devrait
comporter une discussion qualitative des incertitudes. Ces
discussions conviennent particulierement pour les
évaluations préliminaires. Dans le cas des évaluations
détaillées du risque spécifique a un terrain, notamment dans
le cas des évaluations probabilistes, il y a lieu d’évaluer
quantitativement I'effet de l'incertitude et de présenter
certains paramétres statistiques de la dose ou du risque

(p. ex., moyenne, écart type, intervalle de confiance a 95 %
autour de la moyenne, divers percentiles de la dose ou du
risque estimé, etc.). Les évaluations quantitatives de
lincertitude comporteront une analyse de la sensibilité des
résultats d’une évaluation de la dose ou du risque a I'égard
d’'une hypothese ou d'un paramétre particulier (en d'autres
mots, dans quelle mesure un paramétre influe-t-il sur
I'estimation de la dose). Les analyses de sensibilité sont
utiles pour déterminer s'il y a lieu de recueillir d'autres
données, notamment si un ou plusieurs parametres influents
n'ont pas été mesurées directement sur place, et s'il y a lieu
de cibler de tels efforts.

Bien que nous ne présentions
pas la procédure détaillée
d’analyse probabiliste des
incertitudes dans ce manuel,
cette section vise néanmoins a
donner un apergu des principaux
enjeux. En outre, des
distributions de probabilité pour
certains paramétres pertinents
pour I'évaluation de l'incertitude pour un terrain d'intérét sont
présentées aux annexes A et B. Richardson (1997) présente
plusieurs fonctions de distribution pour diverses
caractéristiques des récepteurs, basées sur des données
représentatives de la population canadienne. On doit
souligner que ces distributions sont présentées uniquement
comme point de départ possible, et qu'il incombe a
I'évaluateur de risque de décider quelles distributions
conviennent le mieux et sont défendables pour I'évaluation
probabiliste d’un terrain contaminé.

Ilincombe a
I'évaluateur de risque
de déterminer la
distribution de
probabilité appropriée
qui sera utilisée.

La caractérisation et 'analyse de l'incertitude font I'objet de
grands débats dans la littérature, et le lecteur intéressé par
cette question est invité a consulter les nombreux documents
et articles scientifiques traitant de ce sujet. Les documents
suivants présentent une bonne introduction & ce domaine,
mais il faut bien souligner qu'ils représentent un trés faible
échantillon des documents disponibles et qu'il incombe a
I'évaluateur de risque de mettre en place une méthode
d’'analyse de l'incertitude et de se tenir au courant de la
littérature sur ce sujet.

Ouvrages suggérés

Agence internationale de I'énergie atomique (AIEA) 1989. Evaluating the Reliability of Predictions Made Using
Environmental Transfer Models. AEIA Safety Series 100.

Hoffman, F.O. et J.S. Hammonds 1992. An Introductory Guide to Uncertainty Analysis in Environmental Health and
Risk Assessment. Oak Ridge National Laboratory, United States Department of Energy.

BIOMOVS 11 1993. Guidelines for Uncertainty Analysis. Rapport technique n° 1. Juillet.

United States National Council on Radiation Protection and Measurements (U.S. NCRP) 1996. A Guide for
Uncertainty Analysis in Dose and Risk Assessments Related to Environmental Contamination. NCRP

Commentary No. 14.

United States Environmental Protection Agency (U.S. EPA) 1997. Guiding Principles for Monte Carlo Analysis.

EPA/630/R-97/001 Mars.
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8.1 Sources d’incertitude
Il'y a plusieurs sources d'incertitude, notamment :

o L'incertitude liée aux paramétres qui comprend la
variabilité naturelle des données (p. ex., les mesures
de concentration), la variabilité naturelle d’'une
personne a l'autre (p. ex., le taux d’inhalation, le taux
de consommation de I'eau et des aliments, les taux
métaboliques, etc.), les erreurs de mesure, les erreurs
d’échantillonnage et les erreurs systémiques.

e [’incertitude lige aux modeles, notamment la validité
du modéle, la simplification d’'un processus réel,
I'utilisation abusive du modéle ou encore l'utilisation de
variables de substitution.

o L'incertitude liée aux scénarios, notamment les erreurs
de description, les erreurs d’agrégation, les erreurs de
jugement professionnel et les analyses incomplétes.
(U.S. NCRP, 1996; U.S. EPA, 1997; Bartlett et coll.,
1996).

En termes généraux et dans le cas des évaluations de la
dose et du risque, une évaluation de l'incertitude peut couvrir
deux grandes catégories :

° lincertitude — c’est-a-dire I'absence de connaissances;
° la variabilité — c’'est-a-dire la variation naturelle des
paramétres en cause

On peut mesurer ou quantifier l'incertitude et la variabilité en
utilisant des distributions de probabilité. On peut méme
soutenir que toutes les probabilités sont interprétables en
termes de probabilités subjectives. La sélection des fonctions
de distribution de probabilité est un autre aspect de
lincertitude (Bartlett et coll. 1996). Par conséquent, on peut
élaborer une fonction de distribution de probabilité sans se
demander si la distribution est associée a l'incertitude ou a la
variabilité, ou si la base de la distribution est subjective ou
empirique (basée sur des données). Quant & savoir si on doit
traiter ensemble ou séparément l'incertitude et la variabilité,
cela dépend des questions posées dans I'évaluation.
L'interprétation de I'analyse dépendra de la fagon dont les
questions sont formulées et dont « I'incertitude » est gérée
dans I'analyse (AIEA, 1989; NCRP, 1996).

En termes généraux, les sources d'incertitude dans le
modele conceptuel et I'évaluation du risque comprennent :

o |a définition incompléte ou incorrecte du modéle
conceptuel du terrain. — Par exemple, a-t-on identifié
toutes les voies d’exposition pertinentes? Comme nous
I'avons mentionné au chapitre 3, I'étape de formulation
du probléme, dans une évaluation, est un aspect clé et
la pertinence et la qualité de I'évaluation subséquente
de la dose ou du risque sont étroitement associées a la
qualité de la formulation du probleme;
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e laformulation de la description mathématique du
modele conceptuel du terrain. — On peut tester ces
incertitudes (c’est-a-dire les valider) par rapport aux
données sur le terrain quand elles sont disponibles. I
peut également survenir des erreurs dans la gestion
des données, dans I'application des méthodes
numériques ou encore dans la programmation, erreurs
qui doivent étre gérées dans le cadre d'un contréle de
la qualité;

e les incertitudes dans les données, les hypothéses, les
parameétres du modéle, et dans le choix des fonctions
de distributions de probabilité pour représenter la
distribution des données.

8.2  Evaluation de I'incertitude

Il existe de nombreuses méthodes pour traiter lincertitude
associée aux voies d’exposition. L'évaluation de la dose et
du risque est abondamment traitée dans la littérature sur le
sujet, et bon nombre de ces travaux portent sur les fagons
dont on peut propager l'incertitude associée aux principales
hypothéses et aux parametres des modéles dans des
modéles mathématiques afin d’élaborer des distributions de
probabilité (subjectives) pour divers intrants et extrants de
modéles, notamment les concentrations de radionucléides
dans les milieux environnementaux, les doses et les risques.
Il existe diverses méthodes qui utilisent soit I'analyse, soit la
simulation Monte Carlo (que nous désignons dans ce manuel
par méthode probabiliste). L’'U.S. EPA indique ce qui suit :

« les techniques d’analyse probabiliste, comme I'analyse
Monte Carlo peuvent, si elles utilisent des données
justificatives adéquates et des hypothéses crédibles,
étre des outils statistiques utiles pour analyser la variabilité et
lincertitude dans les évaluations du risque ». [Traduction]
(U.S. EPA, 1997, p. 1)

Etapes d’une analyse de incertitude

e  Formulation du probléme

o  Modeéle conceptuel du terrain

o Analyse déterministe (raisonnablement prudente)
o Analyse qualitative de l'incertitude

o Analyse semi-quantitative de la sensibilité

e Analyse probabiliste, permettant de prévoir les
plages et la distribution des doses et des risques
pour toute la population de récepteurs

e Analyse entierement quantitative de I'incertitude et
de la sensibilité

L’encadré ci-contre décrit les étapes d'une analyse
probabiliste. Comme nous le mentionnons a la section
suivante, les décisions peuvent étre basées sur les résultats
de I'évaluation de la dose ou du risque, et il estimportant
que ces évaluations donnent I'assurance que la dose et le
risque estimés sont scientifiquement défendables.
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En outre, lorsque les évaluations préliminaires prudentes
indiquent que le risque ou la dose de référence est dépasse,
ce dépassement peut en fait étre un artéfact des hypotheses
de la pire éventualité ou d’'une exposition EMR. Une analyse
probabiliste peut permettre de prévoir les plages et les
distributions des doses et des risques parmi toute la
population de récepteurs et de mieux comprendre le
caractére « raisonnable » des doses et des risques estimés
et le « degré de prudence » de I'évaluation.

L’évaluateur de risque doit décider si une analyse probabiliste est

requise ou non. Voici quelques directives générales :

e aucune analyse (déterministe ou probabiliste) n’est requise si la
dose prévue est < 0,01 mSv/an (risque « essentiellement
négligeable »);

e on procédera a une analyse complémentaire pouvant comporter la
collecte de données, une analyse de la sensibilité et des
hypotheses raffinées pour les doses < 0,15 mSv/an;

e on procédera a une analyse complémentaire pouvant comporter
la collecte de données additionnelles, I'utilisation de modéles
raffinés et une analyse probabiliste pour les doses > 0,15 mSv/an.

8.3  Analyse probabiliste des incertitudes
8.3.1 Analyse Monte Carlo

Bien qu'il existe diverses techniques comme nous I'avons
mentionné précédemment, la méthode la plus courante
d'évaluation probabiliste consiste a effectuer une simulation
Monte Carlo. Dans ce type d'évaluation, on assigne les
fonctions de distribution de probabilité, qui refletent les divers
types d'incertitude, a tous les paramétres d’entrée. La
séquence de calcul procéde alors comme suit :

e des valeurs sont prélevées de fagon aléatoire dans la
distribution de probabilités sélectionnée;

e les valeurs sélectionnées sont introduites dans le
modéle mathématique;

o les effets prévus sont enregistrés;

o |es étapes précédentes sont répétées autant de fois
qu'il le faut pour obtenir une distribution de probabilités
subjective de I'effet.

Ce modéle consisterait tout simplement a multiplier les trois
parametres. Mais le modéle peut étre trés complexe et

utiliser de nombreux parametres différents pour décrire, par
exemple, la solubilité d'un radionucléide dans des résidus
miniers. Une analyse Monte Carlo peut comporter une
combinaison de distributions et d’estimations ponctuelles
comme parameétres d’entrée du modéle. Quoi qu'il en soit, la
séquence de calcul serait la méme que ce qui est indiqué
ci-dessus.

L'« ensemble » de valeurs de sortie d’une telle analyse peut
étre considéré comme un échantillon d'une variable aléatoire
objective et on peut alors estimer tout attribut statistique
voulu de cet échantillon, comme la moyenne, la variance ou
encore toute la fonction de probabilité. Essentiellement, le
résultat d'une telle analyse peut étre considéré comme une
fonction de distribution de probabilité (subjective), qui décrit
en termes quantitatifs ce a quoi on peut s'attendre au sujet
de la variable de sortie. Toutefois, la confiance a I'égard des
résultats dépend manifestement de la pertinence du modele
conceptuel du terrain et de la confiance que I'on a a I'égard
des données, du modéle mathématique, des parameétres du
modéle et des autres hypothéses sous-jacentes a I'analyse.

Dans une analyse Monte Carlo, on utilise couramment deux
processus d’échantillonnage aléatoire : I'échantillonnage
aléatoire simple (SRS - Simple Random Sampling) et
I'échantillonnage hypercube latin (LHS — Latin Hypercube
Sampling). Dans une analyse SRS, un nombre est choisi de
facon aléatoire dans la distribution; la probabilité qu’une
valeur soit choisie est déterminée seulement par sa fonction
de distribution de probabilité. Dans une analyse LHS,
I'échantillonnage peut étre considéré comme un plan
d’échantillonnage stratifié congu pour s’assurer que les
extrémités supérieure ou inférieure de la distribution utilisée
dans l'analyse sont bien représentées. Sans pour autant les
homologuer, nous pouvons mentionner deux modéles
couramment disponibles, Crystal Ball® et @Risk, qui
permettent d'utiliser des feuilles de calcul pour réaliser des
analyses d'incertitude. Ces deux modeéles ont été
abondamment utilisés & cette fin.

Dans son ouvrage Quantitative Risk Analysis: A Guide to
Monte Carlo Simulation Modeling, Vose énonce la régle
cardinale en modélisation de I'analyse du risque : « Chaque
itération d’'un modéle d’analyse du risque doit représenter un
scénario physiquement plausible » (Vose, 1996). Si on
observe cette régle, on obtiendra un modéle exact et réaliste.

La figure 8.1 illustre le concept d’analyse probabiliste. Par exemple, un modéle d'effet peut étre un modéle aussi simple que

celui-ci :

absorption de = | concentration du X
radionucléides a radionucléide dans

partir de poisson les eaux X
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facteurs de transfert
des eaux vers le
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Figure 8.1 Concepts d’analyse probabiliste
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8.3.2 Fonctions de distribution de probabilite couramment utilisées

Dans une évaluation quantitative de l'incertitude, on peut utiliser les fonctions de distribution de probabilité pour définir I'incertitude
dans la valeur des paramétres. De nombreuses distributions sont utilisables pour décrire la variabilité d’'un paramétre. Parmi les
distributions les plus utiles et les plus couramment utilisées, mentionnons :

distributions constantes
distributions uniformes
distributions triangulaires
distributions normales
distributions log-normales
distributions béta

8.3.2.1 Distributions constantes
Une valeur constante est appropriée pour les paramétres bien connus présentant une faible incertitude.

8.3.2.2 Distributions uniformes

On utilise une distribution uniforme quand on a une certaine connaissance de la plage des valeurs, mais on comprend peu la
fréquence d’'occurrences d’'une valeur. En d’'autres mots, il existe une probabilité égale qu'un paramétre ait une valeur entre la
valeur minimale et la valeur maximale indiquées.

Source: http://mathworld.wolfram.com/.

8.3.2.3 Distributions triangulaires

On peut utiliser une distribution triangulaire quand on connait la plage des valeurs et on comprend un peu la forme de la distribution.
En effet, une distribution triangulaire est caractérisée par ses valeurs minimale, maximale et son mode. Pour une distribution
symeétrique, la moyenne de la distribution est le mode. Toutefois, elle n’est pas nécessairement symétrique et elle peut étre biaisée
vers la gauche ou la droite.

P(x) D(x)

Source: http://mathworld.wolfram.com/.
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8.3.2.4 Distributions normales

La distribution normale est utile dans le cas des données symétriques. Dans une distribution normale, 99,73 % de tous les
échantillons se trouveront en deca de 3 écarts types de la valeur moyenne.

P(x) Dx)

Source: http://mathworld.wolfram.com/.

8.3.2.5 Distributions log-normales

Une distribution log-normale est une distribution continue dans laquelle le logarithme d’'une variable a une distribution normale.
Cette distribution convient aux ensembles de données biaisées dans lesquels une partie considérable des données se trouvent a
lintérieur d'une faible plage. La distribution log-normale peut uniquement étre utilisée avec les variables qui sont toujours positives.
Ce type de distribution est largement utilisé dans les applications environnementales.

Px) D(x)

Source: http://mathworld.wolfram.com/.

8.3.2.6 Distributions béta

Une distribution béta est utile, car il s'agit d’'une distribution bornée qui peut représenter de nombreuses distributions si on modifie
les paramétres de forme. Les deux graphiques ci-dessous illustrent la flexibilité de la distribution béta, lorsque la valeur o est égale
a 1 etlavaleur 3 passe de 0,25 a 3,00.

Source: http://mathworld.wolfram.com/.
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8.3.3 Assignation d’une fonction de distribution
de probabilité

L’évaluateur de risque peut envisager plusieurs méthodes
pour définir une fonction de distribution de probabilité. Tout
d’abord, le choix d’une distribution initiale devrait toujours
étre basé sur toute l'information disponible (autant qualitative
que quantitative) sur le parametre en cause (U.S. EPA,
1997). On choisit ensuite la distribution de probabilité en se
basant sur les critéres suivants :

1. L’ajustement des données a la distribution. Il
s'agit habituellement d'un processus subjectif.

2. Pour un ensemble de données, il est possible
d'utiliser un programme statistique (p. ex., SAS)
pour estimer les paramétres qui décrivent la
fonction de distribution de probabilité (méthode
du maximum de vraisemblance, qualité de
I'ajustement).

3. Adoption d’une fonction standard (p. ex., de
nombreuses fonctions de distribution de
probabilité ont été élaborées pour les parametres
d’exposition (p. ex., Richardson, 1997; U.S. EPA,
2000) (voir annexe B). Il faut faire preuve de
jugement pour déterminer la pertinence de la
fonction de distribution (p. ex., inclure les taux de
consommation pour les consommateurs et les
non-consommateurs, etc.)

4. On peut également élaborer des fonctions de
distribution subjectives en faisant preuve de
jugement professionnel et en se basant sur les
données disponibles. La régle approximative est
la suivante : si un paramétre peut étre exprimé
sous forme de quotient d’autres variables, il est
souvent possible d’approximer sa fonction de
distribution par une distribution log-normale
(p. ex., BIOMOVS II, 1993).

Mise en garde :

e Il estimportant de préciser si un paramétre est
corrélé avec un autre.

o |l estimportant de documenter et de justifier le

choix des distributions, ainsi que l'information
connexe ou la procédure de développement.
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8.4 Interprétation des résultats

On utilise les évaluations du risque pour obtenir de
l'information qui aidera les responsables a prendre des
décisions au sujet des mesures correctives qui, le cas
échéant, seront prises a I'égard d’un terrain contaminé.
Comme nous 'avons mentionné précédemment, on procede
d'abord a une évaluation intentionnellement prudente du
risque et de la dose (en d’'autres mots, il s'agit d'une analyse
préliminaire). Si la dose ou le risque prévu est inférieur aux
objectifs correspondants de dose ou de risque, aucune autre
analyse n'est requise. Par contre, si la dose ou le risque
prévu dépasse les objectifs de dose correspondants, cela ne
signifie pas nécessairement qu'il y a un danger, mais
démontre la nécessité de procéder a une enquéte ou a une
analyse plus détaillée. Les analyses probabilistes offrent une
approche permettant de mieux comprendre les valeurs que
peuvent prendre la dose et le risque, et, point important,
dans quelle mesure on peut avoir confiance en ces valeurs.

Comme l'indiquent Hoffman et coll. (1999, p. 256),

« l'incertitude est maintenant reconnue explicitement par les
organismes de réglementation comme la U.S. EPA qui note
« On peut disposer ou non d'information fiable pour de
nombreux aspects d’une évaluation du risque. L'incertitude
scientifique est un fait incontournable dans le processus
d’évaluation du risque ... ». [Traduction] Hoffman et coll.
ajoutent que « la réglementation, du moins celle dont nous
avons connaissance, est exprimée en termes nets et
tranchés, c'est-a-dire que les réglements indiquent souvent
qu’un paramétre (p. ex., concentration, dose ou risque) est
soit inférieur, soit supérieur & une valeur définie. Si la valeur
est en dega de la limite réglementaire, elle est par définition
en conformité avec le réglement; si ce n'est pas le cas, ily a
infraction ». (p. 256)

Bien que l'on - i .
puisse La (ojose moyenne et la limite supérieure a
comparer 95 % de la dose moyenne (ou le

facilement les 95¢ percentile supérieur de la distribution)
résultats dune  sont des attributs couramment utilisés dans
analyse les évaluations probabilistes. Dans ces
déterministe a évaluations, on devrait traiter dés la phase

la dose ou au de définition du probleme des attributs qui
risque de seront utilisés pour interpreter les résultats.
référence et

conclure si la

dose prévue y est supérieure ou inférieure, l'interprétation
d’'une analyse probabiliste des incertitudes (c.-a-d. une
analyse qui tient compte explicitement des incertitudes
découlant d'un manque de connaissances et de la variabilité)
est plus complexe. Examinons par exemple le croquis dans
la partie inférieure de la figure 8.1, qui illustre les résultats
d'une analyse des incertitudes. Les courbes continues
illustrées a la figure 8.1 peuvent illustrer la probabilité qu'une
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personne exposée regoive une dose D a l'intérieur des
limites du scénario, des modéles et des hypotheses de
I'analyse. La dose de référence est indiquée. Dans le cas
d'une analyse probabiliste, on pourrait comparer la dose
moyenne ou prévue, la dose calculée médiane ou tout autre
attribut (p. ex., le 95¢ percentile supérieur) a la dose de
référence. Enfin, la probabilité que la personne exposée
recoive une dose plus grande que la dose de référence est
illustrée par la zone ombragée a.. La zone (1 - o) représente
le « degré de certitude que nous pouvons avoir » que la dose
réelle ne dépassera pas la dose de référence.

Il est souvent intéressant de comparer la dose moyenne
estimée et la limite supérieure de confiance a 95 % de la
moyenne ou le 95¢ percentile supérieur de la distribution a la
dose de référence.

On voit également, au bas de la figure 8.1, 'emplacement de
la dose déterministe par rapport a la distribution de la dose
en percentile. La relation entre la dose déterministe limite
(valeur prudente) pour la dose moyenne et un certain
percentile (p. ex., le 95¢ percentile) peut donner des
renseignements intéressants.

90
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10.0 GLOSSAIRE

Activité brute : Réponse totale d’'un systeéme de détection
donné a un mélange inconnu de radionucléides. Les mesures
brutes des rayonnements alpha (a.), béta () ou gamma (y)
doivent étre interprétées avec prudence et elles servent
surtout aux fins d’évaluation préliminaire ou de suivi des
tendances.

Activité : Taux de désintégration d’'une substance radioactive,
c.-a-d. le nombre de becquerels d’'une espéce radioactive
dans un échantillon.

Additonnel: Désigne un ajout, une augmentation.

Air ambiant : Toute partie non confinée de I'atmosphere : air
libre, air ambiant.

Analyse des voies d’exposition : Méthode visant a estimer
le transfert des contaminants (p. ex., radionucléides rejetés
dans I'eau) et subséquemment accumulés dans la chaine
alimentaire jusqu’aux poissons, a la végétation, aux
mammiféres et aux humains. Cette analyse permet également
de déterminer la dose radiologique résultante dans les
humains.

Atténuation : Action ou mesure visant a réduire la gravité ou
I'étendue d’'un impact environnemental.

Becquerel (Bq) : Unité S| de mesure de la radioactivité égale
a une désintégration radioactive par seconde. L'ancienne unité
était le curie (Ci), qui équivaut a la radioactivité d’'un gramme
de radium et qui vaut 3,7 x 1010 Bq.

Bioaccumulation : Accumulation nette d’'une substance
chimique dans un organisme, résultant de I'absorption par
toutes les voies d’exposition.

Biodisponibilité : Indique dans quelle mesure une substance
est disponible pour étre absorbée et métabolisée par un
organisme vivant expose.

Cancérogene : Se dit d'une substance qui peut causer le
cancer.

Caractérisation du risque : Derniére phase du processus
d'évaluation du risque, qui vise a estimer la probabilité que
I'exposition & un agent stressant produise des effets nocifs sur
la santé ou I'environnement, et a évaluer l'incertitude en
cause.

Chaine de désintégration : Série de radionucléides dans
laquelle chaque élément se transforme en un autre élément
par une désintégration radioactive pour atteindre une forme
stable (p. ex., la chaine de désintégration de I'uranium 238
contient 14 radionucléides débutant par le 238U et se terminant
par le 206Ph, qui est stable).
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Concentration de I'exposition : Concentration d’'une
substance dans un milieu ou un environnement donné et a
laquelle une personne ou des organismes sont exposés.

Contamination : Présence de substances radioactives et
autres qui sont présentes a des niveaux (concentration,
masse, etc.) supérieurs aux valeurs normales ou trouvées
dans la nature (c.-a-d. au-dela des valeurs de fond) et qui
peuvent causer un effet nocif.

Curie : Voir Becquerel.

Danger : Potentiel de blessure ou de maladie chez les
humains causée par le rayonnement. Pour déterminer le
danger que représente une substance donnée, il faut faire
preuve de jugement et tenir compte des données de toxicité
vérifiables obtenues sur des modeles animaux ou dans des
études sur des sujets humains.

Déclassement : Démantelement d’une installation
réglementée, qui cesse ainsi d’étre exploitable et exploitée.
Les opérations de déclassement sont habituellement suivies
d’activités de nettoyage (décontamination).

Demi-vie : Temps pendant lequel la moitié des noyaux
radioactifs d'un échantillon se sont désintégrés en une autre
substance. Chaque radionucléide possede sa propre demi-vie.
Les demi-vies varient de quelques millioniémes de seconde a
quelques milliards d’années.

Désintégration : Désintégration du noyau d’un radionucléide
instable par I'émission spontanée d'énergie ou de particules,
ce qui se traduit par une diminution du nombre d’atomes
radioactifs dans I'échantillon.

Dispersion atmosphérique : Désigne le rejet, la diffusion, la
dilution et la migration de substances, de matieres ou de gaz
dans I'atmosphére, qui peuvent étre transportés par les
courants atmosphériques.

Dose absorbée : Dans I'évaluation de I'exposition aux
substances chimiques, désigne la quantité d’'une substance
qui traverse les barrieres de protection de I'organisme exposé
(p-. ex., peau, tissus pulmonaires, tractus gastro-intestinal) par
divers mécanismes physiques ou biologiques. Synonyme de
dose interne. Dans les évaluations radiologiques, désigne la
quantité d’énergie déposée par un rayonnement ionisant par
masse unitaire (voir gray).

Dose efficace : Fagon d’exprimer les doses de rayonnement
de telle sorte que les dommages biologiques a long terme
pour les humains seront approximativement les mémes par
dose efficace unitaire, peu importe le type de rayonnement en
cause ou les parties de I'organisme qui auront été exposées.
Pour obtenir une dose efficace en Sv, on multiplie la dose de
rayonnement absorbée en Gy par le facteur de rayonnement
approprié et, dans le cas d’une exposition partielle du corps,
par les facteurs de pondération appropriés pour les tissus en
cause. Ces deux facteurs sont égaux a un dans le cas de
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I'exposition du corps entier au rayonnement gamma. Les
publications 13 du CCRP (1991) et 60 de la CIPR (1991)
contiennent plus de détails a ce sujet.

Dose interne : Dans 'évaluation de I'exposition aux
substances chimiques, désigne la quantité d’'une substance
qui traverse les barrieres de protection de I'organisme exposé
(p. ex., peau, tissus pulmonaires, tractus gastro-intestinal) par
a des mécanismes physiques ou biologiques. Dans une
évaluation radiologique, désigne la dose de rayonnement
provenant de sources de rayonnement a l'intérieur de
I'organisme. (Voir : dose absorbée.)

Dose : Voir dose efficace (sauf indication contraire).

Echantillon composite : Echantillon de sol ou d'un autre
milieu environnemental destiné a I'analyse, et qui est composé
de plusieurs échantillons individuels provenant d’'un méme site
d’échantillonnage.

Echantillon instantané : Echantillon unique prélevé a des fins
d’analyse, soit de fagon aléatoire, soit afin de cibler une zone
censément contaminée.

Effet chronique : Effet nocif sur un humain ou un animal chez
qui les symptdmes se manifestent de maniére fréquente ou
progressent lentement sur une longue période.

Efficacité biologique relative (EBR) : Facteur qui indique
comment les différents types de rayonnement différent
quantitativement par leurs effets biologiques. Par exemple, si
un type de rayonnement requiert 10 Gy pour produire un effet
biologique donné et un autre rayonnement requiert 5 Gy pour
produire le méme effet, 'TEBR du deuxiéme rayonnement par
rapport au premier serait alors de 10 Gy/5 Gy = 2.

Estimation prudente : Se dit d'une surestimation d’'un
paramétre évalué (concentration, exposition, dose, risque,
effet ou danger) et que I'on peut interpréter comme une valeur
dont « il est peu probable qu'elle ait été sous-estimée ».

Evaluation de I'exposition : Détermination des voies par
lesquelles les radionucléides et le rayonnement peuvent
toucher les personnes, estimation de la quantité de
rayonnement a laquelle une personne est susceptible d'étre
exposée et estimation du nombre de personnes susceptibles
d'étre exposées.

Evaluation des risques : Processus visant & évaluer de
maniére qualitative et/ou quantitative le risque potentiel pour la
santé humaine et/ou I'environnement en raison de la présence
de polluants particuliers.

Evaluation préliminaire : Processus consistant & recueillir et
a examiner I'information disponible au sujet d’un terrain ou
d’'un rejet de déchets connu ou présumé.

Examen préliminaire (ou évaluation préliminaire) : Etape
préliminaire du processus d’évaluation, visant a évaluer
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rapidement des activités relativement simples et routiniéres,
ou a déterminer le niveau d’effort requis pour évaluer des
projets plus complexes.

Exposition chronique : Expositions multiples ou continues
sur une longue période, ou pendant une durée appréciable de
la vie de I'animal ou de 'humain (selon la définition de 'EPA,
cette durée peut aller de sept ans a la vie entiére).

Exposition : Quantité de rayonnement ionisant qui touche la
matiére vivante ou inanimée. En radioprotection, on définit
plus précisément I'exposition comme étant la mesure de
lionisation dans I'air causée par les rayons X ou les rayons
gamma seulement.

Gray (Gy) : Unité Sl de dose de rayonnement absorbée, qui
est égale a I'absorption d’un joule d’énergie rayonnée par
kilogramme de matiere. Les doses absorbées sont
fréquemment exprimées en milligray (mGy), soit un milliéme
de gray, et on doit préciser dans quel milieu I'énergie est
absorbée.

Incertitude : Expression quantitative ou qualitative de la
robustesse ou de la fiabilité d’'une quantité mesurée ou
calculée, utilisée comme représentation exacte de la valeur
vraie de cette quantité.

Irradiation du sol : Rayonnement émanant des sols
contaminés et des sédiments littoraux (groundshine en
anglais).

Isotope : Formes particulieres d’'un élément naturel. Les
différents isotopes d’un méme élément possédent tous le
méme nombre de protons dans le noyau et le méme nombre
d'électrons autour du noyau. Par conséquent, le
comportement chimique de toutes ces formes, ou isotopes, est
identique a toutes fins utiles. Cependant, chaque isotope peut
comporter un nombre différent de neutrons dans son noyau.
Par conséquent, les isotopes (ou formes) d’un élément
particulier auront des propriétés physiques différentes,
notamment la masse, la stabilité (I'atome ne change pas avec
le temps) ou encore la désintégration spontanée du noyau a
un moment ultérieur (et on parle alors de « radioactivité »).

Laitier : Résidu des matiéres séparées pendant I'affinage ou
la fusion des minéraux purs ou de formes minérales désirées.

Meilleures pratiques de gestion (MPG) : Méthodes jugées
les plus efficaces et les plus pratiques pour empécher ou
réduire la pollution par des sources non ponctuelles.

Migration des contaminants : Mouvement des contaminants
d’un lieu vers un autre par divers mécanismes : diffusion,
dispersion, courants, écoulements, gravitation, etc.

Modélisation : Utilisation de principes mathématiques pour
décrire les phénomeénes environnementaux sous forme d’une
équation ou d’une série d'équations (souvent a l'aide d’un
programme informatique) et prévoir le changement d’'une
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variable ou d’un facteur donné lorsque d'autres variables ou
facteurs changent dans I'équation.

Noyau : Noyau d’'un atome, positivement chargé et de trés
faibles dimensions. Le diamétre du noyau est le 1/10 000
seulement de celui d’'un atome, mais il en contient presque
toute la masse. Tous les noyaux contiennent des protons et
des neutrons, sauf le noyau de I'hydrogéne ordinaire, qui
comporte un seul proton.

Nucléide : Noyau atomique qui contient un nombre particulier
de protons et de neutrons. Les noyaux de tous les isotopes
d’'un méme élément ont le méme nombre de protons, mais un
nombre différent de neutrons. Ce sont donc tous des nucléides
différents.

Ordre de grandeur : Plage de valeurs comprises entre une
valeur minimale et une valeur maximale qui est dix fois plus
grande.

Pergélisol : Conditions thermiques du sol lorsque celui-Ci
demeure a une température inférieure a 0 °C de maniere
constante pendant plus d’un an.

Piézometre : Petit tuyau fendu que I'on insére habituellement
a la main dans le sol pour mesurer la pression de I'eau, ainsi
que les suintements et le déplacement des eaux souterraines.
On peut également I'utiliser pour échantillonner des eaux
souterraines prés de la surface.

Plan d’urgence : Plan établi a 'avance et qui est mis en
ceuvre lorsqu’'un événement grave (peu probable) survient,
qu'il soit prévu ou non.

Principe ALARA (niveau le plus bas que I'on peut
raisonnablement atteindre) : Concept en radioprotection
selon lequel toutes les expositions doivent étre maintenues
bien en dega des limites réglementaires, compte tenu de I'état
de la technologie et du co(t de la réduction du rayonnement,
eu égard: 1) aux avantages ou risque pour I'environnement et
a la santé et la sécurité du public; 2) aux autres facteurs
sociétaux et socioéconomiques; 3) a l'utilisation de matieres
radioactives dans I'intérét public pour le diagnostic et la
thérapie en médecine, la recherche, la fabrication de produits
de consommation et la production d’électricité par des
centrales nucléaires.

Radioactive : Se dit d’'une substance dans laquelle un noyau
atomique instable se désintégre spontanément en un noyau
stable ou instable. Par exemple, 'uranium 238 se désintegre
en thorium 234 (instable) et le polonium 210 en plomb 206
(stable).

Radioactivité naturelle : Radioactivité affichée par plus d’'une
cinquantaine de radionucléides présents dans la nature.

Radionucléide : Elément ou isotope radioactif en raison de
linstabilité de son noyau (p. ex., 226Ra ou 238U).
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Radon : Elément radioactif dans la chaine de désintégration
du 238U produit par la désintégration radioactive du

radium 226. Le radon est un gaz inerte. La demi-vie du 222Rn
est de 3,8 jours. Les produits de désintégration (ou produits de
filiation) du radon a période courte représentent souvent les
principaux risques de rayonnement dans les mines
souterraines. La désintégration du radon 222 et de ses
produits de filiation a période courte aboutit au plomb 210.

Rayonnement alpha : C’est la moins pénétrante, mais la plus
fortement ionisante des trois principales formes de
rayonnement produites par les matieres radioactives. Le
rayonnement alpha peut étre arrété par la couche extérieure
des cellules mortes de la peau humaine ou par une simple
feuille de papier. Toutefois, le rayonnement alpha peut
endommager les cellules vivantes si elles sont ingérées ou
inhalées par l'intermédiaire des aliments, de I'eau, de l'air, efc.

Rayonnement béta : Ejection de particules, en l'occurrence
des électrons, a trés grande vitesse par le noyau d’un atome
instable qui se désintégre et qui se transforment en protons et
en électrons. Les particules béta ne sont pas
monoénergétiques : elles peuvent étre éjectées du noyau a
divers niveau d’énergie. Les sources béta non blindées
peuvent présenter des risques externes si elles sont a
quelques centimétres de la peau exposée et si I'énergie du
rayonnement béta est supérieure a 70 keV. Les particules béta
peuvent causer des dommages beaucoup plus importants aux
tissus internes que les particules alpha. Toutefois, comme
elles provoquent moins d’ionisations par parcours unitaire,
elles déposent moins d’énergie dans de plus petits volumes de
tissu. Par conséquent, elles causent moins de dommages que
les particules alpha.

Rayonnement gamma : Rayonnement électromagnétique de
trés grande énergie émis par divers radionucléides quand ils
passent d'un état d’énergie élevé a un état d'énergie moindre.
Des trois principales formes de rayonnement produit par les
matieres radioactives, les rayons gamma ont le plus grand
pouvoir de pénétration mais sont les moins ionisants. Les
rayons gamma peuvent complétement pénétrer et
endommager tous les organes du corps. On emploie plusieurs
types de blindage (plusieurs pouces de plomb, d'acier, de
béton ou de sol) pour assurer une protection contre les rayons
gamma, tout dépendant de leur énergie et de leur intensité.

Rayonnement ionisant : Tout rayonnement qui, dissociant
les électrons des atomes ou des molécules, produit des ions.
Exemples : particules alpha, particules béta, rayons X, rayons
gamma.

Rayonnement naturel : Rayonnement ambiant, ce qui
comprend les rayons cosmiques et le rayonnement de sources
radioactives naturelles. Aussi appelé rayonnement bruit de
fond.

Rayonnement non ionisant : Rayonnement incapable de
déloger les électrons des atomes ou des molécules (voir
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rayonnement ionisant). Exemples de rayonnement non
ionisant ; ondes radio, micro-ondes, lumiére.

Rayonnement : Emission et propagation d’énergie dans
I'espace ou dans la matiére sous forme d’ondes
électromagnétiques (p. ex., rayons gamma) ou de particules
trés rapides comme les particules béta et alpha.

Récepteur : Dans les évaluations radiologiques chez les
humains, désigne une personne humaine qui est exposée a la
radioactivité due a I'environnement.

Réhabilitation : Remise en état d’'un terrain pouvant étre
réutilisé a des fins différentes de I'utilisation originale.

Résidus miniers : Résidus des matiéres premiéres séparés
pendant le traitement des minerais bruts avant la phase de
fusion ou d'affinage

Risque : Estimation de la probabilité que des dommages a la
vie, a la santé, a la propriété et/ou a I'environnement puissent
survenir & la suite d’'un danger particulier.

Sievert (Sv) : Unité de dose équivalente ou efficace servant a
mesurer 'impact du rayonnement ionisant chez les humains.
En théorie, on devrait utiliser I'unité Sv seulement pour les
faibles doses ou taux de dose. Les doses équivalentes et
efficaces sont frequemment exprimées en millisieverts (mSv,
soit un milliéme de sievert) ou en microsieverts (uSv, soit un
millioniéme de sievert).

Stériles : Roches ou minéraux qui doivent étre retirés d’'une
mine afin d’atteindre les zones minérales intéressantes. Les
stériles n’ont aucune valeur économique.

Surveillance de la conformité : Surveillance des opérations
afin de s'assurer qu’elles respectent les exigences, les normes
et les reglements gouvernementaux.

Toxicité chronique : Capacité d’une substance de causer des
effets nocifs chez les humains, les animaux, le poisson et
d’autres organismes a la suite d’'une exposition chronique.

Voie de transferts : Désigne la trajectoire physique d’'un
radionucléide entre sa source et 'organisme exposé.

Voies d’exposition : Moyens par lesquels des personnes ou
d’autres organismes sont exposés au rayonnement ou a
d’autres contaminants. Les trois voies d’exposition de base
sont lingestion, inhalation et I'exposition directe (externe).
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ANNEXEA FACTEURS GENERIQUES A EXAMINER DANS UNE EVALUATION

DU RISQUE

Dans le cas des personnes qui consomment beaucoup
d’aliments de production locale (p. ex., les baies, le caribou, le
poisson), il est important d’évaluer I'exposition radiologique
que peut présenter ces aliments. Dans la mesure du possible,
il est préférable d'utiliser des données mesurées propres au
terrain. Toutefois, ces données ne sont pas toujours
disponibles et il peut s’avérer nécessaire d’estimer la
concentration dans divers milieux environnementaux. Dans
cette annexe, nous présentons de I'information générique que
I'on peut utiliser pour estimer les concentrations de
radionucléides dans divers milieux environnementaux. Les
équations sont présentées a la section 4.0 du rapport principal.
Cette information comprend les facteurs de transfert générique
pour la végétation terrestre, le biote aquatique et la faune.
Pour calculer les concentrations chez les animaux, on doit
multiplier le facteur de transfert par la valeur estimée de
I'exposition. Nous présentons également dans la présente
annexe des valeurs génériques qui permettent d’estimer les
doses de radioactivité regues par certains des principaux
animaux susceptibles d'étre consommeés par les humains.

Les utilisateurs du manuel doivent bien comprendre que les
paramétres et les facteurs présentés dans cette annexe et
ailleurs dans le manuel visent a aider I'évaluateur lorsque I'on
ne dispose pas de données propres au terrain. On doit
également bien comprendre qu'aucune garantie n'est
présentée quant a la pertinence des données pour toute
analyse spécifique, et il incombe donc a 'évaluateur de
s’assurer que les données utilisées dans toute évaluation
conviennent au terrain et aux applications envisagées.
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Al1.0 Estimation des concentrations de
particules et de gaz radioactifs dans
lair

De nombreux évaluateurs emploient un modéle utile pour
évaluer les concentrations de radon dans ['air prés des
sources étendues : le modéle en boite de Schiager, proposé
initialement en 1974 (Schiager, 1974). Les gaz radioactifs
comme le radon et le thoron, relachés par une source étendue
de grandes dimensions (empilements de résidus, champ, etc.),
seront dilués dans I'air et dispersés par les vents dominants.
Si le taux d’émission est uniforme sur toute la surface, on peut
utiliser le modéle en boite de Schiager pour estimer de
maniere prudente la concentration moyenne de radioactivité
dans l'air & la lisiére de la source étendue (Figure A1). On
emploie souvent la méme approche générale pour prévoir les
émissions de substances chimiques volatiles (benzene, HgP,
etc.) d’'une surface au sol vers I'air environnant.

(A1)
' 3

C,=FL/(Uoz) Bg/m

ou

Cx = concentration moyenne de radionucléides dans l'air & la
lisiére de la source étendue, d'une largeur w et d'une
longueur L, en Bg/m?

F = taux d'émission du radon par la surface, en Bg/(s m?);
(valeur par défaut = 1 Bg/(m?/s) par Bq de 226Ra/g sol)

L = longueur de la surface d'émission, en m

V) = vitesse moyenne du vent, en m/s

0z = coefficient moyen de dispersion verticale a une distance de

L/2,enm
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L'évaluation des risques pour les sites contaminés fédéraux au Canada

Pour I'évaluation du risque, nous recommandons d'utiliser les vitesses annuelles moyennes du vent propres a chaque terrain. On
peut obtenir cette information auprés des Archives et données climatiques nationales du Canada
(www.canadainfolink.ca/climate.htm). Les valurs par défaut pour oz sont présentées a la figure A2.

Figure A2. Valeur par défaut de o
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Source: Hanna et coll., 1982.
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L’évaluation quantitative détaillée des risques radiologiques pour la santé humaine (EQDRrao)

A2.0 AUTRES PARAMETRES
GENERIQUES A EXAMINER
DANS L’EVALUATION DU
RISQUE

En I'absence de données propres a un terrain particulier, il
peut s’avérer nécessaire d'utiliser des facteurs génériques par
défaut pour effectuer une évaluation préalable. Dans cette
section, nous présentons un résumé de quelques facteurs
dont on devrait tenir compte dans I'évaluation. Ces facteurs
sont utilisés dans les équations présentées a la section 4.0 du
rapport principal.

On devrait utiliser les données climatiques propres au terrain,
que I'on peut obtenir auprés des Normales climatiques au
Canada, Archives et données climatiques nationales, au site
www.canadainfolink.ca/climate.htm.

Tableau A1. Vitesse de dépot

Taille de la Référence
particule

<1 um

Vitesse de dépdt, m/s

0,003 CSA, 1987

Tableau A2. Demi-vies et constantes de désintégration
pour les radionucléides de la famille de 'uranium

Demi-vie Constante de
(an) désintégration
(an)
28 4,47 x 100 1,55 x 10-10
230Th 7,7 x104 9,0 x 106
226Ra 1,6 x 103 4,33 x 104
210Ph 22 3,2 %102
210Pg 0,38 (138 1,83

Source: CIRP, 1983.

Septembre 2010

Tableau A3. Productivité pour différents types de

végétation
Culture Productivité (kg/m?)
Graminées fourrageres 0,28 (poids frais)
Légumes-feuilles aériens 1,9 (poids frais)
Légumes autres que les 0,57 (poids frais)
légumes-feuilles
Légumes-racines 2,6 (poids frais)

Fruits

Source: CSA,1987.

0,31 (poids frais)

Tableau A4. Facteurs de largeur pour I'exposition

riveraine

Lieu d’exposition

Facteur de largeur

riveraine
Berge de riviére 0,2
Rive de lac 0,3
Site océanique nominal 0,5

Bassin de marée

1
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L'évaluation des risques pour les sites contaminés fédéraux au Canada

A3.0 FACTEURS DE TRANSFERT

Si on ne peut pas travailler avec des données mesurées, il
peut s'avérer nécessaire d'estimer les concentrations dans les
divers milieux (médias) pour un terrain donné, tout dépendant
du modéle conceptuel. Ces concentrations dans les divers
milieux sont généralement calculées a l'aide de facteurs de
transfert. L'utilisation de ces facteurs pour prévoir les
concentrations dans divers milieux environnementaux est une
pratique habituellement acceptée dans I'évaluation des risques
chimiques et radiologiques.

Pour I'évaluation, on devrait sélectionner les facteurs de
transfert en procédant comme suit :

1) Sion dispose de facteurs de transfert propres au terrain,
on devrait les utiliser dans I'évaluation.

2) Siles données propres au terrain sont inappropriées ou
ne sont pas disponibles, on devrait utiliser des facteurs
de transfert propres a la région (p. ex., les facteurs de
transfert pour les Territoires du Nord-Ouest, a 'opposé
de facteurs propres a un terrain donné dans cette
région), s'ils sont disponibles.

3) Enlabsence de facteurs de transfert propres au terrain
ou a la région, on devrait alors utiliser les facteurs
génériques publiés dans la littérature.

Les tableaux suivants présentent les facteurs de transfert
génériques que I'on pourrait utiliser dans les équations
présentées a la section 4.0. Nous présentons les valeurs
déterministes et la source de ces valeurs. Il y a lieu de
souligner que les facteurs de transfert présentés dans ces
tableaux proviennent des mémes sources dans la littérature
qui ont été utilisées pour les substances chimiques; en outre,
certains facteurs de transfert utilisés pour les radionucléides
sont identiques a ceux utilisés pour les substances chimiques.
C'est le cas notamment des facteurs de transfert pour le plomb
et le plomb 210, qui sont identiques parce que ces deux
substances se comportent de la méme maniere dans
l'environnement.

104

La méthode des facteurs de transfert permet de simplifier le
processus complexe d’assimilation par différents biotes. Dans
cette annexe, nous présentons des valeurs globales qui
comprennent des scénarios d’exposition complexes. Par
exemple, nous présentons un facteur de transfert eau-poisson
qui comprend l'ingestion d’eau et de nourriture, l'ingestion de
sédiments et le contact direct avec les sédiments.

S'il faut procéder a une évaluation probabiliste, il incombe a
I'évaluateur des risques de sélectionner la distribution
convenant le mieux. En régle générale, I'évaluation
probabiliste devrait utiliser des données propres au terrain. Si
de telles données ne sont pas disponibles, nous suggérons
que I'évaluateur des risques utilise les fonctions de distribution
log-normale pour les facteurs de transfert, avec un écart-type
géométrique de 2 a 3, les valeurs minimale et maximale étant
a deux écarts-types de la moyenne de sorte que cette
fourchette devrait couvrir environ 95 % des valeurs.
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L’évaluation quantitative détaillée des risques radiologiques pour la santé humaine (EQDRrao)

Tableau A5.  Facteurs génériques de transfert a la végétation terrestre
Description du paramétre Unités Vale’u rs par Référence
défaut
Coefficient de transfert sol-plante (B.) :
I fourrage d'été
Uranium naturel 1,8x10-2 Létourneau, 1987; U.S. NCRP, 1996; IAEA, 1994
20Th Ba/q (frais) 9,2x10-3 Létourneau, 1987; U.S. NCRP, 1996; IAEA, 1994
210Pp Ba/g (sec) 0,03 Létourneau, 1987; U.S. NCRP, 1996; U.S. EPA, 1998
226Ra 0,093 Létourneau, 1987; U.S. NCRP, 1996; IAEA, 1994
210Pg 0,021 Létourneau, 1987; U.S. NCRP, 1996; IAEA, 1994
Coefficient de transfert sol-plante (B.) :
paturages
Uranium naturel 1,2x1073 Baes et al., 1984; IAEA, 1994; U.S. NCRP 1996
I 230Th 1,4x104 Baes et al., 1984; IAEA, 1994; U.S. NCRP 1996
I 210pp Ba/q (frais) 5,0x103 Baes et al., 1984; IAEA, 1994; U.S. NCRP, 1996; U.S. EPA,
Ba/g (sec) 1998
226Ra 3,7x10°3
210Po 6,9x104 Baes et al., 1984; IAEA, 1994; U.S. NCRP, 1996
g:i:‘:'c'e”t de transfert sol-plante (B,): Baes ef coll,, 1984; IAEA, 1994; U.S. NCRP, 1996
Uranium naturel 1,1%x1073 Cassaday et coll., 1985
20Th Ba/q (frais 8,5x105 Baes et coll., 1984
I 210Ph Bj‘g‘(—) 9,0x102 U.S. NRC, 1992
q/g (sec)
226Ra 7,2x104 Cassaday et coll., 1985
I 210Pg 4.0 x 104 Baes et coll., 1984 I

Tableau A6. Coefficients génériques de distribution eau-sédiments

Description du v
P R Unités Valgur par Référence
paramétre défaut
Uranium naturel 5.0x 105 IAEA, 1994; Bechtel Jacobs, 1998
230Th , 1.0 x10-2 IAEA, 1994; Bechtel Jacobs, 1998
Ba/g (poids sec

210Pp Bg/m? 9.0 x10+4 U.S. EPA, 1998

226Ra 5.0 x104 IAEA, 1994; Bechtel Jacobs, 1998

210Pg 1.5 x10+4 Bechtel Jacobs, 1998

Tableau A7.

Facteurs de transfert eau douce-poisson

De::rr;ﬁt‘z:edu Unités Vacllz;:ugar Référence
Uranium naturel 2.0 x10° CSA, 1987
20Th 10104 IAEA, 1994; U.S. NCRP, 1996
210pp B Bg/'gfs frais) |39 104 IAEA, 1994; U.S. NCRP, 1996
2Ra 5.0 X105 IAEA, 1994; U.S. NCRP, 1996
210Pg 5.0 x105 IAEA, 1994
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L'évaluation des risques pour les sites contaminés fédéraux au Canada

Tableau A8. Facteurs de transfert génériques eau-végétation aquatique

Description du wx Valeur par -
I paramétre Unités défaut Référence
Uranium naturel 20 x104 Sgntscm et Honeyman, 1989; ORNL, 1976; Bird et Schwartz, 1996;
Létourneau, 1987
20T 2.6 x10% Sfantschl et Honeyman, 1989; ORNL, 1976; Bird et Schwartz, 1996;
Ba/q (poids frais Létourneau, 1987
210Pb Bg/m3 3.2 x10+4 Santschi et Honeyman, 1989; ORNL, 1976
26Rg 9.7 x10+ Sgntschi et Honeyman, 1989; ORNL, 1976; Bird et Schwartz, 1996;
Létourneau 1987
210Pg 1.8 x103 Santschi et Honeyman, 1989; ORNL, 1976
Tableau A9. Facteurs de transfert génériques eau-invertébrés benthiques

Description du
paramétre

Unités

Valeur par
défaut

Référence

Uranium naturel

230Th

210Pp

226Rg

210Pg

106

Ba/
Bg/m?

oids frais

1.0 x 10+

U.S. EPA, 1979

5.0 x10+4

U.S. EPA, 1979; Létourneau, 1987

1.0 x10+

U.S. EPA, 1979

2.5x104

U.S. EPA, 1979

2.0 x102

U.S. EPA, 1979
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L’évaluation quantitative détaillée des risques radiologiques pour la santé humaine (EQDRrap)

A4.0 CARACTERISTIQUES DU
PETIT ET DU GROS GIBIER
SUSCEPTIBLE DE SE
TROUVER SUR LE TERRAIN

Les caractéristiques des différents animaux sauvages, petits et
gros, susceptibles de se trouver sur un terrain contaminé
assujetti au Plan d’action pour les terrains contaminés
fédéraux (PASCF) peuvent étre tirées de la littérature, et c'est
normalement 'approche utilisée dans les évaluations du
risque. On devrait tenir compte des différents animaux
sauvages qui peuvent fréquenter le terrain, méme de fagon
saisonniéere. On devrait de plus fournir des références pour
toute l'information, ainsi que les renseignements détaillés au
sujet de la durée de séjour sur le terrain.
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L'évaluation des risques pour les sites contaminés fédéraux au Canada

A5.0 FACTEURS DE TRANSFERT VERS LA FAUNE

En régle générale, on ne dispose pas de données pour les terrains contaminés qui permettraient de calculer les facteurs de
transfert vers la faune. Par conséquent, ces facteurs sont habituellement estimés d'aprés la littérature comme l'indiquent les
tableaux ci-dessous. On multiplie ces facteurs de transfert par la dose de radionucléides (en Bq/j) pour obtenir la concentration dans
la chair sur une base de poids frais (Bqg/g). Ces facteurs de transfert sont habituellement estimés d'aprés les facteurs de transfert
pour le beeuf et la volaille. Les tableaux indiquent les sources de ces facteurs de transfert. Comme ces sources sont bien connues,
des fonctions de densité ont été établies a partir des données et elles sont présentées dans ces tableaux. Si on ne dispose pas de
données propres au terrain, on peut utiliser ces valeurs. Pour une évaluation probabiliste, nous recommandons d'obtenir des
données propres au terrain afin de valider les résultats modélisés. Dans la mesure du possible, on devrait indiquer les raisons pour
lesquelles on utilise les facteurs de transfert dans I'évaluation du risque, y compris leur incertitude et leur applicabilité.

Tableau A10. Facteurs de transfert génériques nourriture-petits mammifeéresa (liévre)

Composant Unités Va;g;u;ugar Distribution du paramétre Référence
I Uranium naturel 3.5x10% LN (3.5 x 10, 3.0, 1.3 x 106, 9.4 x 104) Thomas, 19971
IAEA, 1994; U.S. NCRP, 1996; Baes
230Th 2.0 x 107 LN (2.0 x 107, 2.5, 1.3 x 108, 3.1 x 10-) et coll.,, 1984; U.S. EPA, 1998; CSA,
Ba/g (poids rais 19878
I 210Ph Balj 1.4 %104 LN (1.4 x 10+, 3.0, 5.2 x 10, 3.8 x 103) Thomas, 1997t I
26Ra 25x1073 LN (2.5 x 10, 3.0, 9.7 x 105, 6.8 x 102 Thomas, 1997t
4.3 x 104 LN (4.3 x10+4,3.0,1.6 x 105, 1.2 x 102 Thomas, 1997t

Remarques : Les facteurs de transfert s'appliquent a la dose totale par le récepteur, y compris par les aliments, I'eau et les sols/sédiments, le cas
échéant. Les taux d'ingestion des divers aliments sont inclus a la section A4.0.

a - Basés en partie sur les facteurs de transfert nourriture-boeuf.

b — Basés sur les rapports de concentration dans la chaine alimentaire pour la végétation et les campagnols.
¢ — Basés sur l'information sur les facteurs de transfert nourriture-boeuf.

Tableau A11. Facteurs de transfert génériques nourriture-orignal2
Composant Unités Va‘;z:;ugar Distribution du parameétre Référence
Uranium IAEA, 1994; U.S. NCRP, 1996; Baes
3.0 x 107 LN (3.0 x 107, 2.5, 1.9 x 10, 4.7 x 10) et coll., 1984; U.S. EPA, 1998; CSA,
naturel 19875
IAEA, 1994; U.S. NCRP, 1996; Baes
2.0x107 LN (2.0 x 107, 2.5, 1.3 x 10, 3.1 x 106) et coll., 1984; U.S. EPA, 1998; CSA,
19870
Ba/g (poids IAEA, 1994; U.S. NCRP, 1996; Baes
210Pp frais 4.0 x 107 LN (4.0 x 107, 2.5, 2.6 x 10, 6.3 x 10) et coll., 1984; U.S. EPA, 1998; CSA,
Bq/j 19870
IAEA, 1994; U.S. NCRP, 1996, Baes
226Ra 1.0 x 107 LN (1.0 x 107, 2.5, 6.4 x 10, 1.6 x 106) et coll., 1984; U.S. EPA, 1998; CSA,
19870
IAEA, 1994; U.S. NCRP, 1996; Baes
5.0 x 106 LN (5.0 x 10%, 2.5,3.2 x 107, 7.8 x 10%) et coll., 1984; U.S. EPA, 1998, CSA,
19870

Remarques: Les facteurs de transfert s'appliquent a la dose totale par le récepteur, y compris par les aliments, 'eau et les sols/sédiments, le cas échéant.
Les taux d'ingestion des divers aliments sont inclus & la section A4.0.
a — Basés sur les facteurs de transfert nourriture-boeuf.
b — Basés sur l'information sur les facteurs de transfert nourriture-boeuf.
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L’évaluation quantitative détaillée des risques radiologiques pour la santé humaine (EQDRrap)

Tableau A12.  Facteurs de transfert génériques nourriture-caribou?
Composant Unités Va(:eétfgu;:ar Distribution du paramétre Référence
Uranium IAEA, 1994; U.S. NCRP, 1996; Baes
3.0x107 | LN(3.0x107,2.5,1.9 x 108, 4.7 x 10%) et coll., 1984; U.S. EPA, 1998; CSA,
naturel 19875
IAEA, 1994; U.S. NCRP, 1996; Baes
20Th 20x107 | LN (2.0x 107,25, 1.3 x 1038, 3.1 x 106) et coll., 1984; U.S. EPA, 1998; CSA,
Ba/g (poids frais 19878
I 210Ph Balj 1.0x 106 | LN (1.0x10%,2.0,1.2 x 107, 8.0 x 10%) Thomas et coll., 1994t
IAEA, 1994; U.S. NCRP, 1996; Baes
1.0x107 | LN (1.0x107,2.5,6.4 x 109, 1.6 x 10%) et coll., 1984; U.S. EPA, 1998; CSA,
19878
8.5x10% | LN (8.5x10%,2.0,1.2x 10%,6.8 x 10°) Thomas et coll, 1994t

Remarques: Les facteurs de transfert s’appliquent a la dose totale par le récepteur, y compris par les aliments, I'eau et les sols/sédiments, le cas échéant.
Les taux d'ingestion des divers aliments sont inclus a la section A4.0.

a - Basés principalement sur les facteurs de transfert nourriture-boeuf.

b — Calculés d’aprés les données de transfert du lichen au caribou pour le 2'9Pb et le 21°Po.
¢ — Basés sur l'information sur les facteurs de transfert nourriture-boeuf.

Tableau A13. Facteurs de transfert génériques nourriture-oiseauxa

Composant Unités Veﬂgtf:;uqar Distribution du parameétre Référence

Uranium 3 3 ! " IAEA, 1994: Baes et coll., 1984; U.S. EPA,

naturel 1.0x10 LN (1.0 x 10, 3.0, 3.7 x 105, 2.7 x 102) 1998: CSA, 19871

20Th 10%104 | LN (1.0 % 104, 3.0, 3.7 x 105, 2.7 x 109) 'ggg\: (1;959:; 18938973T ot coll, 1984, U.S. EPA,
Ba/g (poids frais ETYE :

210ph Baj 20%104 | LN (20104, 3.0, 74 x 105, 5.4 x 109) 'ggg\: 10989: %38975; ot coll, 1984; U.S. EPA,

226Ra 3.0x104 | LN (3.0x10+4,3.0,1.1x 105, 8.1 x 10-%) Clulow et al., 19928

210Pg 25x103 | LN (2.5x 103, 3.0,9.3 x 105, 6.8 x 102) Lpégg, é%%;%?; et coll., 1984; U.S. EPA,

Remarques: Les facteurs de transfert s'appliquent a la dose totale par le récepteur, y compris par les aliments, 'eau et les sols/sédiments, le cas échéant.
Les taux d'ingestion des divers aliments sont inclus a la section A4.0.
a— Basés sur l'information pour la volaille. On peut utiliser ces facteurs de transfert pour le Canard colvert, le Harle, le Lagopede et le Fuligule milouinan.
b — Basés sur l'information sur le transfert nourriture-volaille (Pb, Po, Th). Les facteurs de transfert pour le boeuf ont été multipliés par un facteur de 500,
établi d'aprés la moyenne géométrique du rapport entre les facteurs de transfert pour le beeuf : poulet pour le Cd, Cu, Mo, Se, Zn, U, Ra. Un
écart-type géométrique de 3,0 a été utilisé, avec + 3 écarts-types, pour couvrir une plage de trois ordres de grandeur (Baes et coll., 1994). Les
rapports des facteurs de transfert beeufivolaille pour le Cd, Cu, Mo, Se, Zn, U, Ra allaient jusqu’a un facteur de dix au-dessus et au-dessous de la
moyenne géométrique des rapports pour le groupe. Cette variabilité et cette incertitude ont été prises en compte dans les facteurs de transfert
nourriture-volaille prévus pour le Pb, le Po et le Th, car nous les avons exprimés sous forme de distributions log-normales qui couvrent trois ordres de

grandeur.

¢ — Valeur par défaut pour le radium basée sur les données pour le Lagopéde. Basés sur un rapport de concentration (RC) de 0,075 p.f. et un taux
d’ingestion des aliments de 224 g/j. Un écart-type géométrique de 3,0 a été utilisé, avec + 3 écarts-types, pour couvrir une plage de trois ordres de
grandeur (Baes et coll., 1994).
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L'évaluation des risques pour les sites contaminés fédéraux au Canada

Tableau A14. Facteurs de transfert génériques nourriture-viande et nourriture-ceufs

Remarque : Les facteurs de transfert s’appliquent a la dose totale par le récepteur, y compris par les aliments, I'eau et les sols/sédiments, le cas échéant.

Radionucléide Produit animal Facteur de transfert Plage des facteurs de
prévu (j’kg) transfert (j/kg)
Uranium Beoeuf 3x 104 -
Uranium Porc 6,2 x 102 -
Uranium Volaille 1 0,3-1
I Uranium Contenu des ceufs 1 -
l Thorium - - -
I Radium 226 Boeuf 9x104 5x104-5x103
§ Plomb 210 Boeuf 4 x 104 1%x104-7x 104
Polonium 210 Boeuf 5x 103 6x104-5x 103

Les taux d'ingestion des divers aliments sont inclus a la section A4.0.

Source

- IAEA, 1994.

Tableau A15. Facteurs de transfert génériques nourriture-lait de vache

Source:

110

Radionucléide Facteur de Fransfert Plage des fac@eurs de
prévu (jlkg) transfert (j/kg)
§ Uranium 4 x104 7,3%x105-6,1x 104
l Thorium - -
Radium 1,3x 103 1x104-1,3x10°3
Plomb -
Polonium 3,4 x104
IAEA, 1994.
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L’évaluation quantitative détaillée des risques radiologiques pour la santé humaine (EQDRrap)
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ANNEXEB

CARACTERISTIQUES DES RECEPTEURS RECOMMANDEES

PAR DEFAUT POUR L'EVALUATION DU RISQUE ET DES DOSES

RADIOLOGIQUES

B1.0 QUELQUES MOTS AU SUJET
DES CARACTERISTIQUES
DE RECEPTEUR
SELECTIONNEES

Les caractéristiques des récepteurs, ou « facteurs
d’exposition », donnent une description quantitative des
caractéristiques anatomiques, physiologiques et
comportementales d'un individu qui influent sur I'exposition a
un agent stressant. Il est essentiel de connaitre ces
caractéristiques pour estimer I'exposition et le risque. 'y a
quelques différences dans les caractéristiques des
récepteurs qui sont habituellement utilisées pour I'évaluation
des risques chimiques et radiologiques, car elles sont
fournies par des organismes différents.

Au Canada, I'évaluation des risques radiologiques était
habituellement basée sur les caractéristiques établies par la
Commission internationale de protection radiologique
(CIPR), tandis que les évaluations du risque chimique étaient
basées sur des caractéristiques de récepteur dont les
valeurs variables provenaient de différents organismes
gouvernementaux provinciaux et fédéraux. Ces
caractéristiques de récepteur étaient habituellement tres
différentes, tandis que les caractéristiques de la CIPR
s'appliquaient a des individus au niveau mondial et
fournissaient une information anatomique et physiologique
tres détaillée. Pour les évaluations du risque chimique, on
utilisait habituellement des données sommaires pour la
population canadienne. Les caractéristiques des récepteurs
de la CIPR contiennent beaucoup d'informations qui ne sont
pas nécessaires pour réaliser une évaluation du risque
chimique, tandis que les caractéristiques des récepteurs
utilisées dans I'évaluation du risque chimique ne contiennent
pas suffisamment d'informations au sujet de la dose
radiologique résultant de I'exposition. De plus, les groupes
d’ages des récepteurs définis par la CIPR sont différents de
ceux qui sont définis par la plupart des sources de
caractéristiques des récepteurs canadiens et américains.

Malgré ces différences, il est souhaitable d’harmoniser les
caractéristiques des récepteurs utilisées dans I'évaluation du
risque chimique et radiologique, ce qui peut étre fait
aisément. Dans les pages qui suivent, nous démontrons
comment on peut procéder a cette harmonisation,

Septembre 2010

essentiellement en sélectionnant des caractéristiques de
récepteurs communes utilisables dans les calculs pour
I'évaluation du risque chimique et radiologique. Le point de
départ pour I'établissement des caractéristiques des
récepteurs est le document de Richardson (1997), qui
contient une analyse statistique de diverses caractéristiques
des récepteurs dans la population canadienne.

On peut utiliser les mémes caractéristiques anatomiques,
physiologiques et comportementales de I'ensemble de
l'organisme des récepteurs pour une évaluation du risque
radiologique et pour une évaluation du risque chimique. A
I'heure actuelle, les caractéristiques anatomiques et
physiologiques d’organes spécifiques et les paramétres
biocinétiques des radionucléides sont utilisés seulement
dans I'évaluation du risque radiologique.

B1.1 Caractéristiques des récepteurs -
Valeurs de la CIPR et valeurs
canadiennes

Nous avons opté pour les caractéristiques des récepteurs
que I'on retrouve dans des sources canadiennes publiées,
au lieu des caractéristiques internationales de la CIPR, pour
plusieurs raisons. Dans son importante Publication 23 (CIPR,
1975), la CIPR définit toutes les valeurs anatomiques et
physiologiques comme étant celles d’'un « homme de
référence », et on y indique le contenu brut et élémentaire de
'homme de référence. L’homme de référence est un individu
type qui posséde les caractéristiques biologiques que I'on
croyait alors représentatives de toutes les personnes, dans
le monde entier, afin d'évaluer le risque et I'exposition
radiologiques. La notion d’homme de référence comporte
également une « femme de référence » et un « enfant de
référence » agé de 10 ans. La majeure partie des données
disponibles pour la famille de référence consiste en données
physiologiques détaillées a une plus petite échelle que ce qui
est habituellement utilisé dans les évaluations standard du
risque, mais elles peuvent étre utiles a d’autres fins, comme
la modélisation biocinétique. Les caractéristiques plus
globales a I'échelle du corps qui pourraient étre utilisées
comprennent la masse corporelle, le taux d’inhalation et les
taux d'ingestion de fluides totaux, d’eau potable et de lait.

Pour sélectionner les caractéristiques des récepteurs dans

des sources canadiennes, par rapport a celles de la CIPR
(1975), nous avons tenu compte de plusieurs points :
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e Les caractéristiques non alimentaires des récepteurs
présentées par la CIPR comprennent moins de classes
d’'ages que les données canadiennes. Pour évaluer le
risque radiologique et sélectionner un groupe critique, il
est souhaitable d'utiliser des caractéristiques de
récepteurs davantage représentatives du groupe a
I'étude.

e Les caractéristiques de récepteurs basées sur des
données essentiellement canadiennes conviennent
probablement davantage a I'évaluation du risque dans
les populations canadiennes, que I'utilisation des
caractéristiques internationales génériques de la CIPR.

e Les taux d'ingestion des aliments de la CIPR ne sont
pas ventilés par &ge ou par sexe, mais plutot par
personne (per caput), et ne représentent pas les taux
de consommation pour 'homme de référence. Dans
Richardson (1997), les taux d'ingestion des aliments
sont ventilés par &ge et par sexe.

e Les enquétes nutritionnelles présentées par la CIPR
ont été réalisées une décennie environ avant les
enquétes nutritionnelles canadiennes. Les données
plus récentes représentent probablement mieux les
taux réels d’ingestion des aliments. De plus, il est
probable que les études sur lesquelles sont basées les
autres caractéristiques présentées par la CIPR soient
plus anciennes que les études sur lesquelles sont
basées les données canadiennes.

e Les méthodes d’enquéte nutritionnelle utilisées pour
estimer les taux d'ingestion des aliments par la CIPR
sont probablement moins précises que les méthodes
d’enquéte nutritionnelle sur 24 heures utilisées pour
obtenir les taux canadiens, d’ou une plus grande
incertitude.

o Les caractéristiques des récepteurs présentées par la
CIPR ne sont pas accompagnées des distributions de
probabilité qui sont requises pour une évaluation
probabiliste du risque. Les sources canadiennes
présentent des distributions de probabilité pour de
nombreuses caractéristiques de récepteurs.

Nous avons jugé les facteurs ci-dessus suffisants pour
recommander ['utilisation des caractéristiques de récepteur
canadiennes dans le présent Manuel d'évaluation du risque
radiologique. Toutefois, s'il faut effectuer une modélisation
biocinétique, les données de la CIPR peuvent étre plus
appropriées que celles qui figurent dans la Publication 23
(CIPR, 1975).
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B1.2 Application des facteurs de
conversion de dose

Un facteur additionnel dans une évaluation du risque
radiologique est la conversion de la dose externe ou interne
en une mesure de la dose biologique efficace, a I'aide de

« facteurs de conversion de dose ». L’application de ces
facteurs de conversion de dose dans une évaluation du
risque radiologique est une étape qui distingue celle-ci d’'une
évaluation du risque chimique. C'est uniquement aprés
I'application des facteurs de conversion de dose qu'il est
possible de comparer les estimations de dose avec les
directives ou les limites de dose réglementaire. Les facteurs
de conversion de dose sont appliqués a la dose externe ou
interne estimée afin de calculer les effets biologiques par
unité de dose absorbée, car ces effets différent selon le type
de rayonnement et la partie du corps qui est exposée
(UNSCEAR 2000). Les facteurs de conversion de dose
comportent de l'information sur les caractéristiques
anatomiques et physiologiques dépendantes de I'age et
s'appuient sur des hypothéses au sujet de la dose de
rayonnement absorbée en fonction de I'age. La source
généralement reconnue de facteurs de conversion de dose
est la CIPR. Les groupes d’'ages sélectionnés pour les
caractéristiques de récepteur et les groupes utilisés pour les
facteurs de conversion de dose par la CIPR sont différents,
mais on peut les combiner si on sélectionne les groupes
d’ages définis par la CIPR.

Veuillez consulter la Publication 23 de la CIPR (CIPR, 1975)
pour en savoir plus sur les caractéristiques internes
détaillées requises pour I'évaluation du risque radiologique,
notamment pour les études de modélisation du devenir et du
transport des radionucléides dans le corps (p. ex., dans le
cas des modéles biocinétiques).
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B2.0 DESCRIPTION DES
CARACTERISTIQUES DE
RECEPTEUR
SELECTIONNEES POUR
L'UTILISATION DANS LE
MANUEL D’EVALUATION DU
RISQUE RADIOLOGIQUE

Les données présentées ci-dessous sont basée sur
L’évaluation des risques pour les sites contaminés fédéraux
au Canada, Partie | : L'évaluation quantitative préliminaire
des risques (EQPR) pour la santé humaine (SC, 2004) et
pourraient étre mises a jour avec des publications plus
récentes de Santé Canada, lorsque approprié.

B2.1 Masse corporelle

Les distributions de probabilité des valeurs de masse
corporelle sont tirées de Richardson (1997). Les valeurs de
Richardson sont basées sur un rapport publié en 1980 par
Nutrition Canada (Demirjian, 1980) et sur deux rapports de
I'Institut canadien de la recherche sur la condition physique
et le mode de vie (ICRCPMV, 1981 et 1988).

B2.2 Taux d’ingestion de terre

Les taux d'ingestion de terre par les nouveaux-nés, les
tout-petits, les enfants, les adolescents et les adultes
proviennent de Santé Canada (SC, 2004). Ces valeurs ont
été établies d’apres les valeurs du Conseil canadien des
ministres de I'environnement (CCME) (CCME, 1996).

Si on ne dispose pas de données sur les concentrations
dans la poussiére a l'intérieur, on suppose que les
concentrations de substances chimiques et de
radionucléides dans la poussiére sont les mémes que dans
la terre. Il'y a peu de sources qui présentent des taux
d’ingestion de poussiere séparément des taux d'ingestion de
terre. C’est pourquoi il existe plusieurs méthodes pour
estimer les taux d’ingestion de poussiére a partir des taux
d’ingestion de terre. Une méthode consiste a ventiler le taux
d’ingestion de terre selon le temps passé a l'intérieur par
rapport au temps passé a I'extérieur. Cette méthode est
basée sur 'hypothése que les récepteurs sont exposés
exclusivement aux poussiéres quand ils sont a l'intérieur, et
aux sols quand ils sont a I'extérieur. Pour ventiler le taux
d’ingestion de terre afin d’'obtenir le taux d’ingestion des
poussiéres, on multiplie le taux d'ingestion de terre par la
fraction de temps passé a l'intérieur, au cours d’une journée
compléte. Et pour obtenir une valeur plus réaliste pour le
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taux d'ingestion de terre, on multiplie ce taux par la fraction
de temps passé a I'extérieur au cours d’une journée.

B2.3 Tauxd’inhalation

Les distributions de probabilité des valeurs de taux
d’inhalation pour tous les groupes d'ages sont tirées de
Richardson (1997). Ces valeurs ont été estimées a partir des
fonctions de densité de probabilité élaborées par Allan
(1995) pour Santé Canada, et établies d'aprés des
débits-volumes, des données sur I'activité au cours du temps
et un certain nombre d'autres facteurs. Ces distributions de
probabilité représentent les taux d'inhalation sur 24 heures.

B2.4 Taux d’ingestion d’eau

Les distributions de probabilité des valeurs de taux
d’ingestion d’eau ont été estimées d'aprés Richardson
(1997). Les taux pour les nourrissons, les tout-petits, les
enfants et les adolescents étaient basés sur une étude de la
consommation d’eau de robinet réalisée aux Etats-Unis en
1977-1978 par Ershow et Cantor (1989), tandis que les taux
pour les adultes sont basés sur une étude de la
consommation d’eau de robinet en Amérique du Nord en
1977-1978 par la Division de 'hygiéne du milieu (DHM,
1981) et Santé et Bien-étre social Canada (étude non
publiée), ces données étant citées dans Richardson (1997).

B2.5 Temps passé a l'extérieur et 3
lintérieur

Le temps passé a I'extérieur et a l'intérieur a été présenté
dans les données sur les profils d’activité dans Richardson
(1997), pour lesquelles la moyenne a été calculée sur

12 mois pour les Canadiens agés de plus de 11 ans, et ces
valeurs ont donc été utilisées pour les adolescents et les
adultes. Les valeurs de Richardson (1997) ont été estimées
d’aprés une enquéte transversale de la population réalisée
par Statistique Canada (1993), au sujet de I'utilisation du
temps par les personnes. Cette enquéte a été réalisée selon
des méthodes de rappel de 24 heures, et les données
avaient été recueillies au téléphone.

La ventilation du temps pour les nourrissons, les tout-petits
et les enfants a été estimée d'aprés une moyenne annuelle
basée sur 'Enquéte sur les profils d’activité humaine au
Canada (EPAHC), réalisée en 1996-1997 (Leech et coll.,
2002). Les méthodes d’enquéte utilisées pour 'TEPAHC
étaient similaires a celles utilisées dans I'enquéte de
Statistique Canada (1993). Cette étude avait été réalisée
selon des méthodes de rappel de 24 heures, et les entrevues
avaient été réalisées par téléphone.
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B2.6 Surface de la peau

Les valeurs de surface de la peau pour tous les groupes
d’ages sont tirées de Richardson (1997), et sont basées sur
des équations de la U.S. EPA (1995) qui établissent la
surface totale et partielle de la peau d’aprés la taille et la
masse corporelle. Pour estimer la surface de la peau pour
les Canadiens, on a utilisé, dans les équations de la U.S.
EPA les données canadiennes sur la taille et le poids des
individus, données provenant de I'étude de Nutrition Canada
(1970-1972) (Santé Canada, données non publiées citées
par Richardson (1997)).

B2.7 Facteurs d’adhérence du sol

Les facteurs d'adhérence du sol, établis par Santé Canada
(2004), ont été retenus et sont basés sur des données
provenant d’études réalisées par Kissel et coll. (1998, 1996).
Ces facteurs s'appliquent aux mains et aux surfaces autres
que les mains, mais pas a I'ensemble du corps. Pour calculer
les facteurs pour I'ensemble du corps, nous avons fait la
somme pondérée des différentes surfaces de la peau
exposées au sol et de leurs facteurs respectifs d'adhérence
du sol (toutes ces données proviennent de Santé Canada,
2004).

Les données sur I'adhérence du sol provenant de Kissel et
coll., (1998, 1996) ne sont pas suffisantes pour établir la
plage de facteurs qui serait requise dans le cadre d'une
évaluation probabiliste. C'est pourquoi nous présentons des
facteurs d'adhérence du sol provenant de la U.S. EPA (2001)
pour réaliser une évaluation probabiliste du risque, le cas
échéant. La U.S. EPA (2001) présente une plage de facteurs
d'adhérence du sol, parmi lesquels nous avons sélectionné
les valeurs minimales et maximales basées sur des études
sur sujets humains. Ces facteurs s’appliquent a toutes les
parties du corps, tandis que les données de Kissel et coll.
(1998, 1996) s’appliquent uniquement a certaines parties du
corps. Au besoin, le lecteur trouvera des renseignements
additionnels dans U.S. EPA (2001), notamment des facteurs
d’adhérence du sol pondérés selon la surface et le type
d’activité.

B2.8 Taux d’ingestion du lait maternel

Les taux d'ingestion du lait maternel pour les nourrissons de
moins de 6 mois ont été établis d’aprés Santé Canada
(1994), et sont basés sur une étude canadienne réalisée en
1983 (SBSC, 1983), qui avait estimé les taux d’ingestion du
lait maternel d’aprés des données suédoises et américaines.
On suppose que seuls les nourrissons consomment le lait
maternel.
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Les nourrissons ont été ventilés en deux groupes : ceux qui
consomment exclusivement du lait maternel, et ceux qui n'en
consomment pas. On a également supposé que les
nourrissons nourris au lait maternel ne consommaient ni eau
ni formule pour bébé, et que les nourrissons ne consommant
pas de lait maternel consommaient de I'eau et une formule
pour bébé. Ces hypothéses sont basées sur Santé Canada
(1994).

B2.9 Fraction de légumes et de fruits
provenant des potagers

Selon le Conseil des ministres de I'environnement (CCME,
1996), 10 % de tous les fruits et légumes consommés
proviennent de potagers domestiques en milieu résidentiel et
50 % en milieu agricole. Si on ne dispose pas de données
propres au terrain, on pourrait appliquer ces pourcentages
aux taux d'ingestion présentées par Richardson (1997).

B2.10 Taux de consommation des aliments

Les distributions de probabilité pour tous les taux de
consommation des aliments sont basées sur Richardson
(1997), et ont été estimées a partir de données de Santé et
Bien-étre social Canada (SBSC, 1977). Ces données
provenaient de résultats publiés de I'étude de Nutrition
Canada, qui a été réalisée de 1970 a 1972. Pour cette étude,
on avait utilisé des méthodes d’enquéte de 24 heures.

Les fonctions de densité de probabilité des valeurs de taux
de consommation des fruits et des Iégumes étaient basées
sur les taux présentés dans Richardson (1997) et Santé et
Bien-étre social Canada (SBSC, 1977). Ces taux
comprenaient la consommation de fruits et de légumes
provenant de potagers domestiques et de sources
commerciales. Quand on inclut, dans les voies d’exposition
pour un terrain, la consommation de fruits et de légumes
provenant de potagers domestiques, I'utilisateur devrait
calculer la quantité de fruits et Iégumes produits dans ces
potagers a l'aide de valeurs propres au terrain, ou utiliser
sinon les valeurs par défaut fournies. On devrait ensuite
réduire la quantité totale de fruits et Iégumes afin de tenir
compte des fruits et Iégumes cultivés par les
consommateurs. Il y a lieu également d’ajuster la moyenne
arithmétique, la moyenne géométrique, et les valeurs
minimale et maximale pour ces voies, tandis que les valeurs
de I'écart-type géométrique ne changent pas.

Les tableaux suivants présentent les caractéristiques des
récepteurs que I'on devrait utiliser dans les évaluations du
risque chimique et radiologique.
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Tableau B1 Caractéristiques des récepteurs — Nourrisson femelle

Paramétre Moyenne Moyenne Ec. type Minimum* | Maximum® Type de Référence
récepteur arithmétique | géométrique géo. distribution
Richardson (1997),
Masse corporelle d’'apres Dem|rJ|an
8,2 7.8 1,4 4,0 15,3 Log-normale (1980), ICRCPMV
(1981, 1988)
Taux d'ingestion Santé Canada
de terre (g/)) 0,02 (2004), d'apres
CCME (1996)
Taux d'inhalation

(mdl)) 2,1 2,01 132 1,15 350 | Log-normale i;;iar;’ggg (1997) e
Taux d'ingestion Richardson (1997),
d'eau’? (L/)) 0,3 0,25 1,84 0,07 0,85 Log-normale | d'aprés Ershow et

Cantor (1989)
Temps passé a
I'extérieur (min/j) 118,5 Leech et coll. (2002)
Surface de la peau

(cm2) 320 Richardson (1997),
Mams 550 d’'apres des travaux
Bras 910 non publiés de Santé
Jambes 1780 Canadaetde la
Total U.S. EPA (1995)
Facteur
d’adhérence du sol
(g/cm2-événement)

- Déterministe Basé sur Santé
Mains 1x 104 Canada (2004),
Autre 1% 105 d'aprés Klssel et coll.
Moyenne 262 x 105 (1996, 1998)
pondérée pour la
surface
Facteur
dadnerence du so 4x105 | 2x104 US. EPA (2001)
(g/cm2-événement)

— Probabiliste
Consommation de
Santé Canada
2
lait maternel? (kg/j) 075 (1994), d'aprés
SBSC (1983)
Fraction de
légumes
provenant des 0.1 (residentiel) CCME (1996)
0,5 (agricole)
potagers
domestiques (-)
Fraction de fruits
provenant des 0,1 (résidentiel) CCME (1996)
potagers 0,5 (agricole)
domestiques (-
Taux de consommatlon d’aliments (g/j)
Formule pour 464 424 15 188 954 Log -normale Richardson (1997) e

bebe2
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Pgrametre I_Vloye’n_n € M oyenne Ec. ’type Minimum* | Maximum* _Type d_e Référence
récepteur arithmétique | géométrique géo. distribution
Lait et produits 664 602 16 235 1541
laitiers
Viande et oeufs 52 42 1,9 11,6 152
Poisson et i i i
crustacés
Légumes-racines® 83 68 19 18,8 245
Légumes-racines
provenant de 6,05 4,96 19 137 17.9
potagers
domestiques
Autres légumes?® 72 56 21 12,7 247
Autres légumes
provenant de 5,25 4,08 2.1 0,93 18
potagers
domestiques
Fruits et jus® 120 97 1,9 26,9 350
Fruits et jus
provenant de 3,49 282 19 0,78 10,2
potagers
domestiques
Céréales et 40 2 25 42 163
graines
Sucres et 60 #1 24 74 236
sucreries
Gras, noix et 2 19 22 39 92
huiles

Notes:  *Les taux minimaux et maximaux ont été calculés a I'aide de deux écarts-types de la moyenne géométrique.
1. Les taux d'ingestion de I'eau comprennent I'eau du robinet, ainsi que les boissons contenant de I'eau de robinet, selon Santé Canada (2004).
2. Les nourrissons ont été ventilés en deux groupes : ceux qui consomment exclusivement du lait maternel, et ceux qui n’en consomment pas.

On a également supposé que les nourrissons nourris au lait maternel ne consommaient ni eau ni formule pour bébé, et que les nourrissons ne

consommant pas de lait maternel consommaient de I'eau et une formule pour bébé. Ces hypothéses sont basées sur Santé Canada (1994).
3. Les taux de consommation reflétent les taux d’ingestion totaux et comprennent les fruits et Iégumes provenant de potagers domestiques, ainsi

que des produits achetés en magasin.
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L’évaluation quantitative détaillée des risques radiologiques pour la santé humaine (EQDRrao)

Table B2. Receptor Characteristics for Male Infant

Paramétre

Moyenne

Moyenne

Type de

récepteur arithmétique géométrique e e | LIy ) distribution AT
Richardson (1997),
Masse i d’aprés Demirjian
corporelle (kg) 82 78 14 40 153 | Logmormale | 1980) ICRCPMV
(1981, 1988)
Taux
" : Santé Canada (2004),

dingestion de 0,02 d'aprés CCME (1996)
terre (g/))
Taux .
dinhalation 2.1 2,01 1,32 115 350 | Lognomale | Kenereson (1997)et

. an (1995)
(me/)
Taux Richardson (1997),
d’ingestion 0,3 0,25 1,84 0,07 0,85 Log-normale d’aprés Ershow et
d’eau'? (L/j) Cantor (1989)
Temps passé a
I'extérieur 118,5 Leech et coll. (2002)
(minj)
Surface de la Richardson (1997)

P ichardson ,
pequ (om?) d’'aprés des travaux
Mains 320 iés de Santd
Bras 550 non publiés de Santé

CanadaetdelaU.S.
Jambes 910 EPA (1995)
Total 1780
Facteur
d’adhérence du
sol
(g/lcm2-événem
ent) - Basé sur Santé Canada
Déterministe 1x104 (2004), d'apreés Kissel
Mains 1x105 et coll. (1996, 1998)
Autre 2,62 x 105
Moyenne
pondérée pour
la surface
Facteur
d’adhérence du
sal 4x105 | 2x104 US. EPA (2001)
(g/lcm2-événem
ent) -
Probabiliste
g:?;?mmat'on 075 Santé Canada (1994)
matemel (kg) d'aprés SBSC (1983)
Fraction de
légumes
provenant des 0,1 (res@entlel) CCME (1996)
potagers 0,5 (agricole)
domestiques (-)
Taux de consommation d’aliments (g/j)
Formule pour Richardson (1997) et
bébé2 317 273 1,7 94 789 Log-normale | gpao (1977)

Septembre 2010

119



L'évaluation des risques pour les sites contaminés fédéraux au Canada

Paramétre Moyenne Moyenne : n - o . a Type de —
récepteur arithmétique géométrique =& 4pOEED: | Ll paxmn distribution R BETED

Lait et produits 664 602 16 235 1541

laitiers

Il Viande et oeufs 52 42 1,9 11,6 152 |

Poisson et i i i

crustacés

ogumes Tl 83 68 19 188 245

Légumes-racin

es provenant 6,05 4,96 19 137 17,9

de potagers

domestiques

Autres 72 56 21 12,7 247

légumes?®

Autres légumes

provenant de 5,25 4,08 2.1 0,93 18

potagers

domestiques

Fruits et jus® 136 111 1,9 30,8 401

Fruits et jus

provenant de 3,96 3,23 19 0,89 17

potagers

domestiques

Céréales et 40 2 25 42 163

graines

Suares et 60 # 24 71 236

sucreries

Gras, noix et 2 19 2,2 39 %

huiles

Notes :

*Les taux minimaux et maximaux ont été calculés a I'aide de deux écarts-types de la moyenne géométrique.

1. Les taux d'ingestion de I'eau comprennent I'eau du robinet, ainsi que les boissons contenant de I'eau de robinet, selon Santé Canada (2004).

2. Les nourrissons ont été ventilés en deux groupes : ceux qui consomment exclusivement du lait maternel, et ceux qui n’en consomment

pas. On a également supposé que les nourrissons nourris au lait maternel ne consommaient ni eau ni formule pour bébé, et que les
nourrissons ne consommant pas de lait maternel consommaient de I'eau et une formule pour bébé. Ces hypothéses sont basées sur
Santé Canada (1994).
3. Les taux de consommation reflétent les taux d’ingestion totaux et comprennent les fruits et Iégumes provenant de potagers domestiques,
ainsi que des produits achetés en magasin.
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L’évaluation quantitative détaillée des risques radiologiques pour la santé humaine (EQDRrap)

Tableau B3. Caractéristiques des récepteurs — Nourrisson unisexe

Pgrametre l_Vone’n_n € M oyenne = ’type Minimum® | Maximum’ _Type d_e Référence
récepteur arithmétique | géométrique géo. distribution
Richardson (1997),
Masse corporelle Log- d’apres Demirjian
(ko) 8,2 78 14 3,98 1929 | homale | (1980), ICRCPMV
(1981, 1988)
Taux dingestion 0.02 Santé Canada (2004),
de terre (g/)) ' d’'apres CCME (1996)
Taux d'inhalation Log- Richardson (1997) et
(m3)) 21 201 1,32 1,15 3,50 normale Allan (1995)
Taux  d'ingestion Log- Richardson (1997),
deau'2 (L) 0,3 0,25 1,84 0,07 0,85 normale d'aprés Ershow et
Cantor (1989)
lTem,p.S passe a 1185 Leech et coll. (2002)
extérieur (min/j)
2;:;2?08 de la peau Richardson (1997),
Mai d'apres des travaux
ains 320 . .
Bras 550 non publiés de Santé
Canada etde la U.S.
Jambes 910
EPA (1995)
Total 1780
Facteur
d’adhérence du sol
(g/cm2-événement)
- Déterministe Basé sur Santé Canada
Mains 1% 104 (2004), d'apreés Kissel et
Autre 1x 105 coll. (1996, 1998)
Moyenne 2,62 x10%
pondérée pour la
surface
Facteur
dadnerence du so 4x105 | 2x104 U.S. EPA (2001)
(g/cm2-événement)
— Probabiliste
Consommation de 0.75 Santé Canada (1994),
lait maternel? (kg/}) ' d’aprés SBSC (1983)
Fraction de
légumes 0,1
provenant des (résidentiel) CCME (1996)
potagers 0,5 (agricole)
domestiques (-)
Fraction de fruits 01
provenant des (résidentiel) CCME (1996)
potagers 0,5 (agricole)
domestiques (-) '
Taux de consommation d’aliments (g/j)
Formule pour bébé? 394 347 1,6 136 888
e o produis 664 602 16 235 1541 I
aitiers
Viande et oeufs 52 42 1,9 11,6 152 l
Il Poisson et crustacés - - - Log-normal Richardson (1997)and [
Légumes-racines® 83 68 1,9 18,8 246 9 HWC (1977) |
Légumes-racines
provenant de 6,05 4,9 19 137 17,9
potagers
domestiques
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L'évaluation des risques pour les sites contaminés fédéraux au Canada

Pgrametre l_Vone’n_n € M oyenne Ec. ty P | Minimum® | Maximum’ _Type d_e Référence
récepteur arithmétique | géométrique géo. distribution

Autres légumes? 72 56 2,1 12,7 247

Autres légumes

provenant de 5,25 4,08 2,1 0,93 18

potagers

domestiques

Fruits et jus® 136 111 1,9 30,8 401

Fruits provenant de

potagers 3,96 3,23 1,9 0,89 11,7

domestiques et jus

Céréales et graines 40 26 2,5 4.1 163

Sucres et sucreries 60 41 2,4 71 236

Gras, noix et huiles 26 19 2,2 3,9 92

Notes :

*Les taux minimaux et maximaux ont été calculés a I'aide de deux écarts-types de la moyenne géométrique.

1. Les taux d'ingestion de I'eau comprennent I'eau du robinet, ainsi que les boissons contenant de I'eau de robinet, selon Santé Canada (2004).

2. Les nourrissons ont été ventilés en deux groupes : ceux qui consomment exclusivement du lait maternel, et ceux qui n’en consomment

pas. On a également supposé que les nourrissons nourris au lait maternel ne consommaient ni eau ni formule pour bébé, et que les
nourrissons ne consommant pas de lait maternel consommaient de I'eau et une formule pour bébé. Ces hypothéses sont basées sur
Santé Canada (1994).
3. Les taux de consommation reflétent les taux d’ingestion totaux et comprennent les fruits et Iégumes provenant de potagers domestiques, ainsi
que des produits achetés en magasin.

122

Septembre 2010



L’évaluation quantitative détaillée des risques radiologiques pour la santé humaine (EQDRrao)

Table B4. Receptor Characteristics for Female Toddler

Paramétre Moyenne Moyenne Ec. type Minimum® Maximum’ Type de Référence
récepteur arithmétique | géométrique géo. distribution

Masse corporelle Richardson (1997),
(ka) 16,4 15,8 1,3 94 26,7 Log-normale d'aprés Demirjian (1980),

g ICRCPMV (1981, 1988)
Taux d'ingestion 0.08 Santé Canada (2004),
de terre (g/j) ' d'aprés CCME (1996)
Taux d’inhalation Richardson (1997) et
(mel) 838 85 1,31 5,0 14,6 Log-normale Allan (1995)
Taux d'ingestion Richardson (1997),

o 4 (1 0,6 0,50 1,84 0,15 1,7 Log-normale d'aprés Ershow et Cantor
d'eau’ (L/j)

(1989)

Temp§ passe a 1185 Leech et coll. (2002)
I'extérieur (min/j)
Surface de la peau
(cm?) Richardson (1997),
Mains 430 d’aprés des travaux non
Bras 890 publiés de Santé Canada
Jambes 1690 et de la U.S. EPA (1995)
Total 3010
Facteur
d’adhérence du sol
(g/cm2-événement)
- Déterministe Basé sur Santé Canada
Mains 1x104 (2004), d'apres Kissel et
Autre 1x 105 coll. (1996, 1998)
Moyenne 2,29 x 105
pondérée pour la
surface
Facteur
d'adhérence du sol 4x 108 2 x 10 U.S. EPA (2001)
(g/cm2-événement)
— Probabiliste
Consommation de Santé Canada (1994),
lait maternel (kg/j) d’aprés SBSC (1983)
Fraction de
légumes 0,1
provenant des (résidentiel) CCME (1996)
potagers 0,5 (agricole)
domestiques (-)
Fraction de fruits 04
pg‘;;’e(’;fs”t des (résidentiel) CCME (1996)
potager 0,5 (agricole)
domestiques (-)
Taux de consommation d’aliments (g/j)
Formule pour bébé 495 428 1,7 148 1237
et et produts 592 503 18 155 1630
aitiers
Viande et oeufs 86 66 2,1 15 291
Poisson et Log-normale Richardson (1997) et
crustaces 56 56 11 46 68 g SBSC (1977)
Légumes-racines 2 99 73 2,2 15 353
Légumes-racines
provenant de 7,22 5,32 22 11 26
potagers
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L'évaluation des risques pour les sites contaminés fédéraux au Canada

Paramétre Moyenne Moyenne Ec. type - o . 5 Type de —
récepteur arithmétique | géométrique géo. B T distribution Refrence

domestiques

Autres légumes? 67 45 24 78 259

Autres légumes

provenant de 488 3,28 24 0,57 18,9

potagers

domestiques

Fruits et jus? 234 181 2,0 45,25 724

Fruits et jus

provenant de 6,81 527 20 1,32 21,1

potagers

domestiques

Céréales et 168 129 21 293 569

graines

Sucres et

sucreries 52 29 29 345 243

oras, noix e 24 16 24 278 92

uiles

Notes :
*Les taux minimaux et maximaux ont été calculés a I'aide de deux écarts-types de la moyenne géométrique.
1. Les taux d'ingestion de I'eau comprennent I'eau du robinet, ainsi que les boissons contenant de I'eau de robinet, selon Santé Canada (2004).
2. Les taux de consommation reflétent les taux d'ingestion totaux et comprennent les fruits et légumes provenant de potagers domestiques, ainsi

que des produits achetés en magasin.
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Table B5. Caractéristiques des récepteurs — Tout-petit male

L’évaluation quantitative détaillée des risques radiologiques pour la santé humaine (EQDRrao)

Receptor Arithmetic | Geometric G - L . . | Distribution
Standard Minimum® | Maximum Reference
Parameter Mean Mean A(E Type
Deviation
Paramétre Moyenne Moyenne - . - . . . Type de g
récepteur arithmétique | géométrique Ec. type géo. | Minimum Maximum distribution Référence
Masse corporelle Richardson (1997), d'aprés
(ko) P 16,5 16,0 1,3 9,5 27,0 Log-normale | Demirjian (1980)

g ICRCPMV (1981, 1988)
Taux d'ingestion 0.08 Santé Canada (2004),
de terre (g/j) ’ d’'apres CCME (1996)
Taux d'inhalation Richardson (1997) et Allan
(mdf) 9,7 9,3 1,31 54 16,0 Log-normale (1995)

Taux d'ingestion i Richardson (1997), d'aprés
deau’ (Li) 06 050 1,84 015 17 Log-normale | £cnow et Cantor (1989)
Temps passe & 1185 Leech et coll. (2002)
I'extérieur (min/j)

Surface de la peau

(cm?) Richardson (1997), d'aprés
Mains 430 des travaux non publiés
Bras 890 de Santé Canada et de la
Jambes 1690 U.S. EPA (1995)

Total 3010

Facteur

d’adhérence du sol

(g/lcm2-événement)

- Déterministe Basé sur Santé Canada
Mains 1x10% (2004), d'apres Kissel et
Autre 1x10° coll. (1996, 1998)
Moyenne 2,29 x 10°

pondérée pour la

surface

Facteur

d'adhérence du sol 4x10% 2x 104 U.S. EPA (2001)
(g/lcm?-événement)

- Probabiliste

Consommation de i Santé Canada (1994),
lait maternel (kg/j) d’'aprés SBSC (1983)
Fraction de

légumes 0,1

provenant des (résidentiel) CCME (1996)

potagers 0,5 (agricole)

domestiques (-)

Taux de consommation d’aliments (g/j)

Formule pour bébé 495 428 1,7 148 1237

Lalt e prodhifs 592 503 18 155 1630

aitiers

Viande et oeufs 86 66 2,1 15 291

Poisson et

crustacés % 5 11 46 68 Log-normale Richardson (1997) et
Légumes-racines? 110 85 2,1 19,3 375 SBSC (1977)
Légumes-racines

provenant de 8,02 6,2 21 141 273

potagers

domestiques

Autres légumes? 67 45 24 78 259
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L'évaluation des risques pour les sites contaminés fédéraux au Canada

. . . Geometric g
- , . . | Distribution
Ifa igﬁﬂ?err A"ﬂ:ar::t'c Geﬁ?:;"c Standard Minimum® | Maximum T Reference
Deviation ype
Autres légumes
provenant de 4,88 3,28 24 0,57 18,9
potagers
domestiques
Fruits et jus? 234 183 2,0 458 732
Fruits et jus
provenant de 6,81 5,33 20 133 213
potagers
domestiques
Céréales et 168 129 21 293 569
graines
Sucres et 52 29 29 345 244
sucreries
Gras, noix et 28 19 24 33 109
huiles
Notes :
*Les taux minimaux et maximaux ont été calculés a I'aide de deux écarts-types de la moyenne géométrique.
1. Les taux d'ingestion de I'eau comprennent I'eau du robinet, ainsi que les boissons contenant de I'eau de robinet, selon Santé Canada (2004).
2. Les taux de consommation reflétent les taux d’ingestion totaux et comprennent les fruits et Iégumes provenant de potagers domestiques, ainsi

que des produits achetés en magasin.
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L’évaluation quantitative détaillée des risques radiologiques pour la santé humaine (EQDRrao)

Table B6. Receptor Characteristics for Unisex Toddler

P?ramétre I_Vloye’n_n € M oyenne - ty pe Minimum® Maximum® _Type d_e Référence
récepteur arithmétique | géométrique géo. distribution
Masse cororelle Richardson (1997), d'aprés
(ko) P 16,5 16,0 1,3 9,5 27,0 Log-normale Demirjian (1980) ICRCPMV
9 1981, 1988
Taux d'ingestion )

. t 2004
ore@) | om o Crate 104
Taux d’inhalation
(m) 93 8,94 131 52 153 | Logmnomale ﬁ'ggg;"”“ (1997) et Allan
Taux d'ingestion Richardson (1997), d'aprés
d’eau’ (L/j) 06 0,50 1,84 015 17 Log-normale Ershow et Cantor 1989)
Temps passé a
I'extérieur (min/j) 118,5 Leech et coll. (2002)
Surface de la peau

cm?
f\/lain)s 430 Richardson (1997), d'aprés
Bras 890 des travaux non publles de
Santé Canada et de la U.S.
Jambes 1690 EPA (1995)
Moyenne pondérée 3010
pour la surface
Facteur
d'adhérence du sol
/cm2-événement
ngéterministe ) Basé sur Santé Canada
Mains 1x104 (2004), d'apres Kissel et
Autre 1x 10'5_5 coll. (1996, 1998)
Total 229x10
Facteur
d’adhérence du sol
(g/cm2-événement) 4 x105 2x 104 U.S. EPA (2001)
- Probabiliste
Consommation de
lait maternel (kg/j) ir;trzscggasdg :ggg
Fraction de 01
:fg:g‘;:;éfs"e”a”t (résidentiel) CCME (1996)
domestiques (-) 0.5 (agricole)
Fraction de fruits 04
provenant des (résidentiel) CCME (1996)
potager. 0,5 (agricole)
domestiques (-)
Taux de consommation d’aliments (g/j)
Formule pour bébé 495 428 1,7 148 1237
et et prodls 502 503 18 155,25 1630
Viande et oeufs 86 66 21 1497 291 | Log-normale ﬁ'g??;d“” (1997) et SBSC
Poisson ot 56 56 1 46 68
crustacés
Légumes-racines? 105 79 2,1 18 348
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L'évaluation des risques pour les sites contaminés fédéraux au Canada

Paramétre Moyenne Moyenne Ec. type - 5 . a Type de —
récepteur arithmétique = géométrique geéo. NI L A distribution Refrence

Légumes-racines

provenant de 7,65 5,76 21 131 254

potagers

domestiques

Autres légumes? 67 45 24 78 259

Autres légumes

provenant de 488 3,28 24 0,57 18,9

potagers

domestiques

Fruits et jus? 234 183 2,0 458 732

Fruits et jus

provenant de 6,81 5,33 2,0 133 213

potagers

domestiques

Céréales et

graines 168 129 21 29,3 569

Sucres et sucreries 52 29 29 3,45 244

Gras, noix et huiles 26 17 25 2,72 106

Notes :

*Les taux minimaux et maximaux ont été calculés a I'aide de deux écarts-types de la moyenne géométrique.

1. Les taux d'ingestion de I'eau comprennent I'eau du robinet, ainsi que les boissons contenant de I'eau de robinet, selon Santé Canada (2004).
2. Les taux de consommation reflétent les taux d'ingestion totaux et comprennent les fruits et Iégumes provenant de potagers domestiques, ainsi

que des produits achetés en magasin.
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Tableau B7 Caractéristiques des récepteurs — Enfant femelle

L’évaluation quantitative détaillée des risques radiologiques pour la santé humaine (EQDRrao)

Paramétre Moyenne Moyenne Ec. type - . | Maximu Type de -
. D o . Minimum o e Référence
récepteur arithmétique | géométrique géo. m distribution
Richardson (1997),
Masse corporelle i d’aprés Demirjian
(ko) 33,6 32,5 1,3 19,2 54,9 Log-normale (1980) ICRCPMV
(1981, 1988)
Taux d'ingestion de Santé Canada
terre (g/)) 0,02 (2004), d'apres
CCME (1996)
Taux d'inhalation
. Richardson (1997)
3 -
(m3)) 14,0 13,74 1,23 9,1 20,8 Log-normale et Allan (1995)
Taux dlingestion Richardson (1997),
deau’ (L) 08 0,72 1,49 0,32 1,6 Log-normale d’'apres Ershow et
! Cantor (1989)
Temps passé a
s " Leech et coll.
I'extérieur (min/j) 118,5 (2002)
Surface de la peau
(cm?) R|chardson (1997),
?rasb 1480 Santé Canada et de
ambes 3070 la U.S. EPA (1995)
Total 5140
Facteur
d’adhérence du sol
(g/cm?-événement) Basé sur Santé
- Déterministe 1% 104 Canada (2004),
Mains 1x 105 d'apres Kissel et
Autre 203 x 105 coll. (1996, 1998)
Moyenne pondérée ’
pour la surface
Facteur
d’adhérence du sol
(g/lcm2-événement) 2x10°% 1x 104 U.S. EPA (2001)
— Probabiliste?
Fraction de
légumes provenant 0,1
des potagers (résidentiel) CCME (1996)
domestiques (-) 0,5 (agricole)
Taux de consommation d’aliments (g/j)
i et produts 579 488 18 151 1581
aitiers
Viande et oeufs 114 93 1,9 25,8 336 Log-normale Richardson (1997)
Poisson et ) et SBSC (1977)
crustaces 90 62 24 10,8 357
Légumes-racines? 143 105 2,2 21,7 508
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L'évaluation des risques pour les sites contaminés fédéraux au Canada

Paramétre Moyenne Moyenne Ec. type - . | Maximu Type de _—
récepteur arithmétique = géométrique géo. - m’ distribution FAEIEAE

Légumes-racines

provenant de 1042 765 22 1,58 37,1

potagers

domestiques

Autres légumes? 98 65 2,5 10,4 406

Autres légumes

provenant de 74 474 25 0,76 296

potagers

domestiques

Fruits et jus? 252 185 2,2 38 895

Fruits et jus

provenant de 7,33 5,38 22 111 26,1

potagers

domestiques

Céréales et graines 245 189 2,1 43 833

Sucres et sucreries 66 36 3,0 4 324

Gras, noix et huiles 40 27 2,4 47 156

Notes :

*Les taux minimaux et maximaux ont été calculés a I'aide de deux écarts-types de la moyenne géométrique.

1. Les taux d'ingestion de I'eau comprennent I'eau du robinet, ainsi que les boissons contenant de I'eau de robinet, selon Santé Canada (2004).

2. Les taux de consommation reflétent les taux d’ingestion totaux et comprennent les fruits et Iégumes provenant de potagers domestiques, ainsi

que des produits achetés en magasin.
3. Les valeurs de la U.S. EPA (2001) ont été ajustées pour refléter une période de 2 ans comme facteur d’adhérence pour les enfants et de 5 ans

au taux inférieur afin de correspondre a la plage d'ages définie par Santé Canada.
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Tableau B8 Caractéristiques des récepteurs — Enfant male

L’évaluation quantitative détaillée des risques radiologiques pour la santé humaine (EQDRrao)

Ec.
. : Moyenne Moyenne - o . 2 Type de -
Paramétre récepteur arithmétique géométrique gge Minimum® | Maximum distribution Référence
Richardson (1997), d'apres
Masse corporelle (kg) 32,2 31,2 1,3 18,5 52,7 Log-normale | Demirjian (1980), ICRCPMV
(1981, 1988)
IE;F)IX d'ingestion de terre 002 Santé Canada (2004),
gl ' d'aprés CCME (1996)
. : ar .
Taux d'inhalation (m?3/j) 15.1 1473 125 9.43 23,0 Log-normale Elggggdson (1997) et Allan
Taux d'ingestion d’eau’ i Richardson (1997), d'aprés
(L) 0,8 0,72 1,49 0,32 1,6 Log-normale Ershow et Cantor (1989)
Temps passé a 'extérieur
(minfj) 118,5 Leech et coll. (2002)
Surface de la peau (cm?) ) .
Mains Richardson (1997), d'aprés
Bras 590 des travaux non publiés de
Jamb 1480 Santé Canada et de la U.S.
TaTl °s 3070 EPA (1995)
o8 5140

Facteur d'adhérence du
sol (g/cm2-événement) -
Déterministe Basé sur Santé Canada
Mains 1x 104 (2004), d'apres Kissel et coll.
Autre 110 (1996, 1998)
Moyenne pondérée pour !
la surface 2,03 x10°
Facteur d'adhérence du
sol (g/cm?-événement) — . -
Probabiliste? 2x105 1x 104 U.S. EPA (2001)
Fraction de légumes
provenant des potagers 0,1 (résidentiel)
domestiques (-) 0,5 (agricole) CCME (1996)
Fraction de fruits
provenant des potagers 0,1 (résidentiel)
domestiques (-) 0,5 (agricole) CCME (1996)
Taux de consommation d’aliments (g/j)
Lait et produits laitiers 645 539 1,8 166 1746
Viande et oeufs 131 103 2,0 25,8 412
Poisson et crustacés 90 62 24 10,8 357
Légumes-racines? 178 136 21 30,8 600
Légumes-racines Richardson (1997) et SBSC
provenant de potagers 12,98 9,91 2,1 2,25 44 Log-normale | 1477) (1997)
domestiques
Autres légumes? 98 65 25 10,4 406
Autres légumes
provenant de potagers 714 4,74 2,5 0,76 29,6

domestiques
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5 . Moyenne Moyenne Ar . . 5 Type de oy
Paramétre récepteur arithmétique géométrique Minimum® | Maximum distribution Référence
Fruits et jus? 283 217 49,2 957
Fruits et jus provenant de
potagers domestiques 824 631 143 279
Céréales et graines 285 233 65 841
Sucres et sucreries 75 46 6,3 335
Gras, noix et huiles 49 33 57 190
|
Notes :
*Les taux minimaux et maximaux ont été calculés a I'aide de deux écarts-types de la moyenne géométrique.
1. Les taux d'ingestion de I'eau comprennent I'eau du robinet, ainsi que les boissons contenant de I'eau de robinet, selon Santé Canada (2004).
2. Les taux de consommation reflétent les taux d’ingestion totaux et comprennent les fruits et Iégumes provenant de potagers domestiques, ainsi
que des produits achetés en magasin.
3. Les valeurs de la U.S. EPA (2001) ont été ajustées pour refléter une période de 2 ans comme facteur d’adhérence pour les enfants et de 5 ans

au taux inférieur afin de correspondre a la plage d'ages définie par Santé Canada.
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Tableau B9. Caractéristiques des récepteurs — Enfant unisexe

Pgrametre Moye'n_n € M oyenne - ty pe Minimum® Maximum® _Ty;_)e d_e Référence
récepteur arithmétique | géométrique géo. distribution
Masse corporelle Richardson (1997), d'aprés
(ko) P 32,9 31,8 1,3 18,8 53,7 Log-normale Demirjian (1980),
g ICRCPMV (1981, 1988)
tT;;‘: (‘;}j’;ges“"” de 002 Santé Canada (2004),
’ d’aprés CCME (1996)
Taux d'inhalation )
(m3f) 14,5 14,15 1,25 9.1 22,1 Log-normale (F;'ggg;d“” (1997) et Allan
Taux d'ingestion i Richardson (1997), d'aprés
d’eau’ (L/) 08 0.72 149 032 16 Log-normale Ershow et Cantor (1989)
Temps passe a 1185 Leech et coll. (2002)
I'extérieur (min/j)
Surface de la peau
(cm?) , -
Mains 590 Richardson (1997), d apres
des travaux non publiés de
Bras 1480 .
Santé Canada et de la U.S.
Jambes 3070 EPA (1995)
Moyenne pondérée 5140
pour la surface
Facteur
d’adhérence du sol
(g/cm2-événement) . .
- Déterministe Basé sur Saqte Qanada
Mains 1x104 (2004), d'apres Kissel et
Autre 1 x 10-5_5 coll. (1996, 1998)
Total 2,03 x10
Facteur
d’adhérence du sol
(glcm2-événement) 2x10% 1x 104 U.S. EPA (2001)
— Probabiliste?
Fraction de
légumes provenant 0,1
des potagers (résidentiel) CCME (1996)
domestiques (-) 0,5 (agricole)
Taux de consommation d’aliments (g/j)
Lait et produits
laitiers 613 513 1,8 158 1662
Viande et oeufs 123 98 2,0 24,5 392
Poisson et .
crustacés 90 62 24 10,8 357 Log-normale (Filgr;;dson (1997) et SBSC
Légumes-racines? 161) 119 2,2 24,6 576
Légumes-racines
provenant de 11,74 8,68 2,2 1,79 42
potagers
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Paramétre Moyenne Moyenne Ec. type - 2 . 2 Type de —
récepteur arithmétique | géométrique geéo. L Ty LTI distribution Refrence

domestiques

Autres légumes? 98 65 25 10,4 406

Autres légumes

provenant de 714 474 25 0,76 296

potagers

domestiques

Fruits et jus? 268 200 2,1 45,35 882

Fruits et  jus

provenant  de 78 5,82 21 1,32 257

potagers

domestiques

Céréales et graines 265 211 2,0 53 844

Sucres et sucreries 71 41 29 49 345

Gras, noix et huiles 45 31 24 54 179

Notes :

*Les taux minimaux et maximaux ont été calculés a I'aide de deux écarts-types de la moyenne géométrique.

1. Les taux d'ingestion de I'eau comprennent I'eau du robinet, ainsi que les boissons contenant de I'eau de robinet, selon Santé Canada (2004).

2. Les taux de consommation reflétent les taux d'ingestion totaux et comprennent les fruits et Iégumes provenant de potagers domestiques, ainsi

que des produits achetés en magasin.
3. Les valeurs de la U.S. EPA (2001) ont été ajustées pour refléter une période de 2 ans comme facteur d’adhérence pour les enfants et de

5 ans au taux inférieur afin de correspondre a la plage d'ages définie par Santé Canada.
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L’évaluation quantitative détaillée des risques radiologiques pour la santé humaine (EQDRrao)

Ec.

. " Moyenne Moyenne - o . . Type de -~
Parameétre récepteur arithmétique | géométrique gg:a Minimum® | Maximum distribution Référence
Richardson (1997),
Masse corporelle (kg) 56,2 55,1 1,2 38,3 79,3 Log-normale | d’aprés Demirjian (1980),
ICRCPMV (1981, 1988)
Taux d'ingestion de
Santé Canada (2004),
I terre (/) 002 d'aprés CCME (1996) I
Taux d'inhalation
I (ml) 14,0 1874 122 | 92 205 Lognomale | pcierdson 1997) etAler I
Taux dingestion Richardson (1997),
1,0 0,86 1,73 0,29 2,6 Log-normale | d'aprés Ershow et Cantor
d'eau’ (L/})
(1989)
Temps passé a 90 Richardson (1997), tiré de
I'extérieur (min/j) Statistique Canada (1993)
Surface de la peau
(cm?)
Mains Richardson (1997),
Bras 800 d’'apres des travaux non
Jamb 2230 publiés de Santé Canada
T?)tal e 4970 etde la U.S. EPA (1995)
8000
Facteur d’adhérence
du sol
/cm2- t
(Dge(t:‘ranrmtlar:/:tneemen )- Basé sur Santé Canada
Mains 1x10+ (2004), d'apreés Kissel et
Autre 1x10% coll. (1996, 1998)
1,90 x 105
Moyenne pondérée
pour la surface
Facteur d’adhérence
du sol
(g/cm2-événement) — 1x10% 7x105 U.S. EPA (2001)
Probabiliste
Fraction de légumes
provenant des 0,1
potagers domestiques | (résidentiel) CCME (1996)
) 0,5 (agricole)
Fraction de fruits
provenant des 0,1
potagers domestiques | (résidentiel) CCME (1996)
) 0,5 (agricole)
Taux de consommation d’aliments (g/j)
Lait et produits laitiers 498 380 2.1 86 1676
Viande et oeufs 141 118 18 36,4 382 Log-normale Richardson (1997) et SBSC
Poisson et crustacés 104 78 2,1 177 344 g (1977)
Legumes -racines? 190 151 2,0 37,8 604
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Ec.
5 a Moyenne Moyenne - o . . Type de ama
Parameétre récepteur arithmétique | géométrique 223: Minimum® | Maximum distribution Référence
Légumes-racines
provenant de potagers 13,85 11,01 2,0 2,75 44,03
domestiques
Autres légumes? 120 79 2,5 12,6 494
Autres légumes
provenant de potagers 8,75 5,76 25 0,92 36
domestiques
Fruits et jus? 258 191 22 39,5 924
Fruits et jus provenant
de potagers 7,51 5,56 22 1,15 26,9
domestiques
Céréales et graines 232 172 2,2 35,5 832
Sucres et sucreries 66 41 2,6 6,1 277
Gras, noix et huiles 46 31 25 50 194
Notes :
*Les taux minimaux et maximaux ont été calculés a I'aide de deux écarts-types de la moyenne géométrique.
1. Les taux d'ingestion de I'eau comprennent I'eau du robinet, ainsi que les boissons contenant de I'eau de robinet, selon Santé Canada (2004).
2. Les taux de consommation reflétent les taux d’ingestion totaux et comprennent les fruits et légumes provenant de potagers domestiques, ainsi
que des produits achetés en magasin.
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Tableau B11. Caractéristiques des récepteurs — Adolescent

Paramétre Moyenne Moyenne Ec. type Minimum® | Maximum' Type de Référence
récepteur arithmétique | géométrique geéo. distribution
Masse corporelle Richardson (1997), d'apres
(ko) P 63,1 61,6 1,3 36,5 104 Log-normale | Demirjian (1980) ICRCPMV
g (1981, 1988)
Taux d'ingestion de )
: Santé Canada (2004),
terre (gf) 002 d'aprés CCME (1996)
Taux d'inhalation Richardson (1997) et Allan
() 17,7 17,29 1,26 10,9 27,5 Log-normale (1995)
Taux d'ingestion i Richardson (1997), d'aprés
d’eau’ (L/) 10 086 1,73 029 26 Log-normale Ershow et Cantor (1989)
Temps passé a . -
o " Richardson (1997), tiré de
Fextérieur (minf) % Statistique Canada (1993)
Surface de la peau
cm?
I(Vlain)s Richardson (1997), d'aprés
Bras 800 des travaux non publiés de
Jambes 2230 Santé Canada et de la U.S.
Total 4970 EPA (1995)
8000
Facteur
d'adhérence du sol
/cm2-évé t
EgD%Ter;\iﬁr;?emen ) Basé sur Santé Canada
Mains 1 %104 (2004), d’apres Kissel et coll.
1x10°% (1996, 1998)
Autre
. 1,90 x 10
Moyenne pondérée
pour la surface
Facteur
d’adhérence du sol
(g/cm2-événement) 1x10% 7x10% U.S. EPA (2001)
— Probabiliste
Fraction de
légumes provenant 0,1
des potagers (résidentiel) CCME (1996)
domestiques (-) 0,5 (agricole)
Fraction de fruits
provenant des 0,1
potagers (résidentiel) CCME (1996)
domestiques (-) 0,5 (agricole)
Taux de consommation d’aliments (g/j)
i et produt 674 518 21 117 2284
aitiers
Viande et oeufs 201 166 1,9 46 599
Poisson et
crustacés 104 8 21 1.7 344 L Richardson (1997) et SBSC
. 0g-normale
Légumes-racines? 268 215 20 54 860 (1977)
Légumes-racines
provenant de 19,54 15,67 20 39 63
potagers
domestiques
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Paramétre Moyenne Moyenne Ec. type - a . o Type de .
récepteur arithmétique | géométrique geéo. Ml I distribution iR
Autres légumes? 120 79 25 12,6 494
Autres légumes
provenant de
potagers 8,75 5,76 25 0,92 36
domestiques
Fruits et jus? 258 191 22 39,5 924
Fruits et jus
provenant de
potagers 7,51 5,56 22 1,15 26,9
domestiques
Céréales et graines 336 265 2,0 66 1060
Sucres et sucreries 91 56 2,7 7,7 408
Gras, noix et huiles 71 45 2,6 6,7 304
Notes :
*Les taux minimaux et maximaux ont été calculés a I'aide de deux écarts-types de la moyenne géométrique.
1. Les taux d'ingestion de I'eau comprennent I'eau du robinet, ainsi que les boissons contenant de I'eau de robinet, selon Santé Canada (2004).
2. Les taux de consommation reflétent les taux d’ingestion totaux et comprennent les fruits et Iégumes provenant de potagers domestiques, ainsi

que des produits achetés en magasin.
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Tableau B12. Caractéristiques des récepteurs — Adolescent unisexe

Paramétre Moyenne Moyenne Ec. type - 5 . . | Typede -
récepteur arithmétique | géométrique géo. I Ui AR distribution RELREE
Richardson (1997),
Masse corporelle Log- d’apres Demirjian
(ka) 597 58 1.2 40,3 835 | omale | (1980) ICRCPMV
(1981, 1988)
Taux d'ingestion Santé Canada
de terre (g/)) 0,02 (2004), d'aprés
CCME (1996)
Taux d'inhalation Log- Richardson (1997)
I () 158 15,33 1,28 94 B omale | et Allan (1995) I
Taux d'ingestion Log- Richardson (1997)
deau’ (L) 1,0 0,86 1,73 0,29 2,6 normale d'aprés Ershow et
(L) Cantor (1989)
Temps passé a Richardson (1997),
I'extérieur (min/j) 90 tiré de Statistique
Canada (1993)
Surface de la peau
(cm?) Richardson (1997),
Mains d’'aprés des travaux
800 )
Bras 2230 non publiés de
Jambes 4970 Santé Canada et de
la U.S. EPA (1995
Total 8000 ( )
Facteur
d’adhérence du sol
(g/cm2-événement) , ,

- Déterministe (B:ase ;urZSSaOn;e
Mains 1x104 ’ana‘ a (. )
Autre 1x 105 d'aprés Kissel et

coll. (1996, 1998)

Moyenne 1,90 x 105
pondérée pour la
surface
Facteur
d’adhérence du sol
(g/lcm2-événement) 1% 105 7x10% U.S. EPA (2001)
— Probabiliste
Fraction de
légumes
provenant des 0.1

(résidentiel) CCME (1996)
potagers 0,5 (agricole)
domestiques (- 2 (@g
Fraction de fruits
provenant des 0,1
potagers (résidentiel) CCME (1996)
domestiques (-) 0,5 (agricole)
Taux de consommation d’aliments (g/j)
Lait et produits 583 441 21 100 1945 Log- Richardson (1997)

Septembre 2010

139



L'évaluation des risques pour les sites contaminés fédéraux au Canada

Paramétre Moyenne Moyenne Ec. type - 5 : . | Typede -
récepteur arithmétique | géométrique géo. I Ui AR distribution RELREE

laitiers normale et SBSC (1977)

Viande et oeufs 170 138 19 38,2 498

Poisson et 104 78 21 17,7 344

crustacés

Légumes-racines? 227 178 2,0 445 712

Légumes-racines

provenant de 16,55 12,98 20 3,24 519

potagers

domestiques

Autres légumes? 120 79 25 12,6 494

Autres légumes

provenant de 875 5,76 25 092 36,0

potagers

domestiques

Fruits et jus? 258 191 2,2 39,5 924

Fruits et jus

provenant de 751 5,56 22 145 26,9

potagers

domestiques

Céréales et

graines 282 215 2,0 48,8 948

Sucres et

sucreries 78 48 2,7 6,6 350

Gras, noix et

huiles 58 37 2,6 55 250

Notes :

*Les taux minimaux et maximaux ont été calculés a I'aide de deux écarts-types de la moyenne géométrique.

1. Les taux d'ingestion de I'eau comprennent I'eau du robinet, ainsi que les boissons contenant de I'eau de robinet, selon Santé Canada (2004).

2. Les taux de consommation reflétent les taux d'ingestion totaux et comprennent les fruits et Ilégumes provenant de potagers domestiques, ainsi

que des produits achetés en magasin.
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Tableau B13. Caractéristiques des récepteurs — Adulte femelle (20 ans et plus)

Parameétre Moyenne Moyenne Ec. type - . . " Type de o~
récepteur arithmétique | géométrique geéo. MR I distribution LB
Richardson (1997), d'aprés
'(\ﬁa)sse corporelle 63,1 62,2 12 432 89,6 Log-normale | Demirjian (1980) ICRCPMV
9 (1981, 1988)
g:‘:;‘rf;zgff‘m” 002 Santé Canada (2004), d'aprés
! ' CCME (1996)
Taux d'inhalation Richardson (1997) et Allan
() 14,4 14,01 1,23 9,3 21,2 Log-normale (1995)
Taux dinaestion Richardson (1997), d'aprés
deau’ (L/g) 1,5 1,32 1,65 0,48 3,59 Log-normale DHM (1981) et des données
! non publiées de Santé Canada
Temps passé a 90 Richardson (1997), tiré de
I'extérieur (min/j) Statistique Canada (1993)
Surface de la peau
(cm?) .
Mains Richardson (1997), d'aprés des
Bras 890 travaux non publiés de Santé
Jambes 2500 Canada et de la U.S. EPA
1995
Total 5720 (1995)
9110
Facteur
d’adhérence du sol
(g/cm2-événement)
- Déterministe Basé sur Santé Canada
Mains 1x104 (2004), d’apres Kissel et coll.
Autre 1x105 (1996, 1998)
Moyenne 1,88 x 10
pondérée pour la
surface
Facteur
d’adhérence du sol
(g/cm2-événement) 1x105 7 %105 U.S. EPA (2001)
— Probabiliste
Fraction de
légumes
provenant des 0.1
(résidentiel) CCME (1996)
potagers 0.5 (agricole)
domestiques (-) (@9
Fraction de fruits
provenant des 0,1
potagers (résidentiel) CCME (1996)
domestiques (-) 0,5 (agricole)
Taux de consommation d’aliments (g/j)
Lait et produits
laitiers 242 167 24 29 962
Viande et oeufs 131 109 1,8 33,6 353
P0|sson, et 104 79 24 125 415 Log-normale Richardson (1997) et SBSC
crustacés (1977)
Légumes-racines? 157 123 2,0 30,8 492
Légumes-racines 1145 897 20 224 359
provenant de
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Parametre Moyenne Moyenne Ec. type - o . - Type de -
récepteur arithmétique | géométrique geéo. L R Maxmun distribution i

potagers

domestiques

Autres légumes? 129 95 22 19,6 460

Autres légumes

provenant de 94 6,93 22 143 335

potagers

domestiques

Fruits et jus? 245 189 2,1 42,9 833

Fruits et jus

provenant de 713 55 21 1,25 24,2

potagers

domestiques

Céréales et 181 138 21 313 609

graines

Sucres et

sucreries 56 37 25 59 231

Gras, noix et 40 27 24 47 156

huiles

Notes :

*Les taux minimaux et maximaux ont été calculés a I'aide de deux écarts-types de la moyenne géométrique.

1. Les taux d'ingestion de I'eau comprennent I'eau du robinet, ainsi que les boissons contenant de I'eau de robinet, selon Santé Canada (2004).

2. Les taux de consommation reflétent les taux d’ingestion totaux et comprennent les fruits et Ilégumes provenant de potagers domestiques, ainsi

que des produits achetés en magasin.
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Table B14. Caractéristiques des récepteurs — Adulte male (20 ans et plus)

Paramétre Moyenne Moyenne < : - o . 2 Type de i~
récepteur arithmétique | géométrique S EIEE, | LI Max i distribution D
Richardson (1997),
'(\ﬁa)sse corporelle 78,8 775 12 53,82 11,6 Log-normale | d’aprés Demirjian (1980)
9 ICRCPMV (1981, 1988)
Taux d'ingestion )
. Santé Canada (2004),
de terre (/) 0,02 d'aprés CCME (1996)
Taux d'inhalation Richardson (1997) et
(mel) 17,2 16,78 1,27 10,4 27,06 Log-normale Allan (1995)
Richardson (1997),
Taux d'ingestion d'aprés DHM (1981) et
o (1 R 15 1,32 1,65 0,48 3,59 Log-normale des données non
d'eau’ (L/) o ]
publiées de Santé
Canada
Temps passé a Richardson (1997), tiré
I'extérieur (min/j) 90 de Statistique Canada
(1993)
Surface de la
peau (cm?) Richardson (1997),
Mains d'aprés des travaux non
890 > .
Bras 2500 publiés de Santé
Jambes 5720 Canada etdela
U.S. EPA (1995
Total 9110 (1995)
Facteur
d’adhérence du
sol
/cm2-événemen
E)g Détervministe Basé sur Santé Canada
Mains 1x104 (2004), d'apres Kissel et
Autre 1x105 coll. (1996, 1998)
-5
Moyenne 188 x 10
pondérée pour la
surface
Facteur
d'adhérence du
sol ’ -
(glem2-6vénemen 1x105 7x10% U.S. EPA (2001)
t) — Probabiliste
Fraction de
légumes
provenant des 0,1 (résidentiel)
potagers 0,5 (agricole) CCME (1996)
domestiques (-)
Fraction de fruits
provenant des T
potagers Og ér(zs'gigltg') CCME (1996)
domestiques (-) (@9
Taux de consommation d’aliments (g/j)

I Lait et produits 339 235 23 444 1243 . I
laitiers Log-normale Richardson (1997) et
Viande et oeufs 209 171 1,9 47,37 617 9 SBSC (1977)

Poisson et 119 87 22 17,98 421
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Paramétre Moyenne Moyenne < : - o . 2 Type de i~
récepteur arithmétique | géométrique S EIEE, | LI Max i distribution D

crustacés

Légumes-racines |y 31138) | 181(167.81) 2,0 45 724

Légumes-racines

provenant de 16,62 13,19 20 33 528

potagers

domestiques

Autres légumes? 148 (137,21) 107 (99,2) 22 22 517

Autres légumes

provenant de 10,79 78 22 161 378

potagers

domestiques

Fruits et jus? 245 (237,87) 189 (183,5) 2,1 43 833

Fruits et jus

provenant de 713 55 21 1,25 24,25

potagers

domestiques

Céréales et 273 219 19 61 791

graines

Sucres et

sucreries 75 48 25 7,7 300

oras, noix e 59 42 23 79 222

uiles

Notes :

*Les taux minimaux et maximaux ont été calculés a I'aide de deux écarts-types de la moyenne géométrique.

1. Les taux d'ingestion de I'eau comprennent I'eau du robinet, ainsi que les boissons contenant de I'eau de robinet, selon Santé Canada (2004).

2. Les taux de consommation reflétent les taux d’ingestion totaux et comprennent les fruits et Ilégumes provenant de potagers domestiques, ainsi

que des produits achetés en magasin.
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Table B15. Receptor Characteristics for Unisex Adult (20+ Years)

Paramétre Moyenne Moyenne < q e 5 n o Type de o
récepteur arithmétique | géométrique TR0 | LT Sasmun distribution AT
Masse corporelle Richardson (1997),
(ko) P 70,7 69,4 1,2 48,2 99,9 Log-normale d'aprés Demirjian (1980)
9 ICRCPMV (1981, 1988)
Taux d'ingestion 0.02 Santé Canada (2004),
de terre (g/)) ' d'aprés CCME (1996)
Taux d'inhalation Richardson (1997) et Allan
(m?) 15,8 15,33 1,27 9,5 24,7 Log-normale (1995)
Richardson (1997),
Taux dingestion 15 132 165 048 36 Log-normale | 93Pres DHM (1981) et
d'eau’ (L/j) des données non publiées
de Santé Canada
Temps passé a 9% Richardson (1997), tiré de
I'extérieur (min/j) Statistique Canada (1993)
Surface de la
peau (cm?) Richardson (1997),
Mains 890 d’aprés des travaux non
Bras 2500 publiés de Santé Canada
Jambes 5720 etde la U.S. EPA (1995)
Total 9110
Facteur
d’adhérence du
sol
Jom-6vé
g)g_clgnét:rvn?ir:ﬁgs n Basé sur Santé Canada
Mains 1 %104 (2004), d'apres Kissel et
Autre 1x 105 coll. (1996, 1998)
Moyenne 1,88 x10°
pondérée pour la
surface
Facteur
d’adhérence du
sol 1x10°% 7x10°% U.S. EPA (2001)
(g/lcm2-événemen
t) — Probabiliste
Fraction de
légumes 0,1
provenant des (résidentiel) CCME (1996)
potagers 0,5 (agricole)
domestiques (-)
Fraction de fruits 04
provenantdes | .qiientiel) CCME (1996)
potagers 0,5 (agricole)
domestiques (-) '
Taux de consommation d’aliments (g/j)
Lait et produits
laitiers 286 196 24 34 1129
Viande et oeufs 166 133 2,0 33 532
Poisson et
crustacés m 7 23 14.9 418 Richardson  (1997) et
Lo . Log-normale SBSC (1977)
;OQUMESTACINES | 148 (17429) | 147 (136,28) 2,0 36,8 588
Légumes-racines
provenant de 13,71 10,72 2,0 2,7 429
potagers
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Paramétre Moyenne Moyenne B : - 5 . o Type de i~
récepteur arithmétique | géométrique S N I distribution Reférence

domestiques

Autres légumes? 137 (127,01) 99 (91,78) 22 20,5 479

Autres légumes

provenant de 9,99 722 22 149 34,9

potagers

domestiques

Fruits et jus? 245 (237,87) 189 (183,5) 2,1 42 833

Fruits et jus

provenant de 713 55 21 1,25 243

potagers

domestiques

Céréales et 222 172 21 39 759

graines

Sucres et

sucreries 65 42 25 6,7 263

Gras,  noix et 49 3 24 57 190

huiles

Notes :

*Les taux minimaux et maximaux ont été calculés a I'aide de deux écarts-types de la moyenne géométrique.

1. Les taux d'ingestion de I'eau comprennent I'eau du robinet, ainsi que les boissons contenant de I'eau de robinet, selon Santé Canada (2004).

2. Les taux de consommation reflétent les taux d'ingestion totaux et comprennent les fruits et légumes provenant de potagers domestiques, ainsi

que des produits achetés en magasin.
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Tableau B16. Caractéristiques des récepteurs —Travailleur de la construction unisexe (20 ans et plus)

Paramétre Moyenne Moyenne , . Ar . . 5 Type de am
récepteur arithmétique | géométrique Sz Lol Ll distribution e
Masse corporelle Richardson (1997)
(ko) p 70,7 69,4 1,2 48,2 99,9 Log-normale d’apres Demirjian (1980)
g ICRCPMV (1981, 1988)
Taux d’ingestion de 04 Santé Canada (2004),
terre (g/j) ' tiré de MADEP (2002)
Taux d'inhalation Richardson (1997) et
(m?) 15,8 15,33 1,27 9,5 24,7 Log-normale Allan (1995)
Richardson (1997),
" . d'aprés DHM (1981) et
g,z l:;? ('Cf)e stion 1,5 1,32 1,65 0,48 3,6 Log-normale des données non
! publiées de Santé
Canada
Temps passé 4 Richardson (1997), tiré
ot epr ieﬂr i) 480 de Statistique Canada
J (1993)
Surface de la peau .

2 ichardson ,
(cm?) Richardson (1997)
Mains 890 d'aprés des travaux non
Bras 2500 publiés de Santé
Jamb Canadaetdela
Tigl es gﬁg U.S. EPA (1995)
Facteur
d’adhérence du sol

/cm2-événement
ngéterministe ) Basé sur Santé Canada
Mains 1x103 (2004), d'apres Kissel et
Autre 1x104 coll. (1996, 1998)
- 1,88 x 10

Moyenne pondérée
pour la surface
Facteur
dadnérence du sol 2%105 | 2x104 US. EPA (2001)
(g/lcm2-événement)
— Probabiliste
Fraction de
légumes provenant

s.0.
des potagers
domestiques (-)
Fraction de fruits
provenant des

s.0.
potagers
domestiques (-)
Taux de
consommation S.0.
d’aliments (g/j) 2
Notes :
*Les taux minimaux et maximaux ont été calculés a I'aide de deux écarts-types de la moyenne géométrique.
S.0. Cette voie d'exposition ne s’applique pas aux travailleurs de la construction sur le terrain contaminé.
1. Les taux d'ingestion de I'eau comprennent I'eau du robinet, ainsi que les boissons contenant de I'eau de robinet, selon Santé Canada (2004).
2. Les travailleurs de la construction ne consomment pas d'aliments provenant du terrain contaminé. Toutefois, tout dépendant de I'évaluation,

I'utilisateur peut choisir d’inclure, pour les travailleurs de la construction, des taux de consommation d’aliments identiques aux taux pour I'adulte

unisexe.

Septembre 2010

147



L'évaluation des risques pour les sites contaminés fédéraux au Canada

B3.0 REFERENCES

Allan, M. 1995. Probabilistic Assessment of 24-hour
Breathing Rates. Cornerstone Engineering and Consulting
Inc., Calgary, Alberta. Rapport préparé en vertu d'un contrat
pour la Direction générale de la Protection de la santé, Santé
Canada, Ottawa. 114p + annexes.

Commission internationale de protection radiologique
(CIPR). 1975. Reference Man: Anatomical, Physiological and
Metabolic Characteristics. CIPR Publication 23. Avril.

Conseil canadien des ministres de I'environnement (CCME).
1996. A Protocol for the Derivation of Environmental and
Human Health Soil Quality Guidelines. Report CCME EPC-
101E. Mars.

Demirjian, A. 1980. Anthropometry Report: Height, Weight
and Body Dimensions. Rapport de Nutrition Canada.
Direction générale de la Promotion de la santé, Bureau des
sciences de la nutrition, Santé et Bien-étre social Canada,
Ottawa. 133 p. + Données non publiées de 'Enquéte
canadienne sur la nutrition.

Direction de I'hygiéne du milieu (DHM). 1981. Tapwater
Consumption in Canada. Ministére de la Santé et du Bien-
étre social. Ottawa, Ontario. 83 p. + Données sur la
fréquence pour diverses catégories, y compris le sexe, 'age,
la saison et le niveau d’activité, non publiées.

Ershow, A.G. et K.P. Cantor. 1989. Total Water and Tap
Water Intake in the United States: Population-Based
Estimates of Quantities and Sources. Life Sciences
Research Office, Federation of American Societies for
Experimental Biology.

Institut canadien de la recherche sur la condition physique et
le mode de vie (ICRCPMV). 1988. Données non publiées.
ICRCPMV, Ottawa.

ICRCPMV. 1981. Données non publiées. ICRCPMV, Ottawa.

Kissel, J.C., J.H. Shirai, K.Y. Richter, et R.A. Fenske. 1998.
Investigation of dermal contact with soil in controlled trials. J.
Soil Contam. 7(6): 737-752.

Kissel, J.C., K.Y. Richter, et R.A. Fenske. 1996. Field
measurement of dermal soil loading attributable to various
activities: Implications for exposure assessment. Risk Anal.
16(1): 115-125.

148

Leech, J.A., W.C. Nelson, R.T. Burnett, S. Aaron, et M.E.
Raizenne. 2002. It's about time: A comparison of Canadian
and American time-activity patterns. J. Exposure Anal.
Environ. Epidemiol. 12; 427-432.

Richardson, G.M. 1997. Compendium of Canadian Human
Exposure Factors for Risk Assessment. O'Connor
Associates.

Santé Canada (SC). 2004. L'évaluation du risque pour les
lieux contaminés fédéraux au Canada - Partie | : L'évaluation
quantitative préliminaire des risques (EQPR) pour la santé
humaine. Division des sites contaminés, Direction générale
de la sécurité des milieux, Santé Canada, Ottawa.

Santé Canada (SC). 1994. L'évaluation du risque a la santé
humaine des substances d'intérét prioritaire. Loi canadienne
sur la protection de I'environnement. Centre de I'hygiéne du
milieu. Ottawa, Ontario.

Santé et Bien-étre social Canada (SBSC). 1977. Nutrition
Canada — Food Consumption Patterns Report. Bureau des
sciences de la nutrition. Direction générale de la protection
de la santé. Ministére de la Santé et du Bien-étre social. 248

p.

Santé nationale et Bien-étre social (SNBS). 1983. Apports
nutritionnels recommandés pour les Canadiens. Bureau des
sciences de la nutrition, Direction des aliments, Ministére de
la Santé national et du Bien-étre social, Ottawa.

Statistique Canada (SC). 1993. The 1992 General Social
Survey - Cycle 7: Time Use. Guide de I'utilisateur et
documentation relative aux fichiers de microdonnées a
l'intention du public. Statistique Canada, Ottawa.

United Nations Scientific Committee on the Effects of Atomic
Radiation (UNSCEAR). 2000. Sources and Effects of
lonizing Radiation. Volume I: Sources Report E.00.1X.4, New
York, United Nations.

United States Environmental Protection Agency (U.S. EPA).
2001. Risk Assessment Guidance for Superfund Volume I:
Human Health Evaluation Manual (Part E, Supplemental
Guidance for Dermal Risk Assessment) Interim. Review draft
for public comment. Washington, D.C. EPA/540/R/99/005.

U.S. EPA. 1995. Exposure Factors Handbook. (Review
Draft). Washington, D.C. EPA/600/P-95/002A.

Septembre 2010



L’évaluation quantitative détaillée des risques radiologiques pour la santé humaine (EQDRrap)

ANNEXEC  EXEMPLE D’EVALUATION DU RISQUE RADIOLOGIQUE POUR
UN SITE MINIER HYPOTHETIQUE

C1.0 FORMULATION DU
PROBLEME

C1.1 Objectif

L’objectif est de déterminer si 'exposition a un site minier
abandonné hypothétique peut avoir des effets sur la santé
humaine, en raison des activités réalisées par le passé sur
ce terrain.

C1.2 Description du terrain

La région est caractérisée par un relief rocheux et accidenté,
ou I'on retrouve des affleurements et des falaises abruptes. Il
n'y a pratiquement pas de surface plattes naturelles sur le
terrain ou dans le voisinage immédiat.

A proximité du terrain, la couche de sol est généralement
éparse et peu profonde. Dans la région immédiate du site,
les couches de sol et la végétation sont peu abondantes et
se trouvent principalement dans les zones basses, peu
profondes, sur quelques-unes des collines entourant le
terrain et dans les parties non perturbées. En régle générale,
le terrain est essentiellement constitué d’un socle rocheux.
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On estime que la zone couverte par les déchets rocheux ou
le remblai routier s’étend sur environ 20 ha. Dans leur
majeure partie, les pentes prononcées consistent en
surfaces rocheuses nues, avec peu ou pas de couvert
végetal. Une végétation éparse, consistant en herbes, en
buissons et en pins, couvre la majeure partie des zones non
perturbées du terrain. Dans cet exemple, les seules plantes
comestibles sur le terrain sont des baies. On n'a signalé
aucune présence de plantes médicinales, d’herbes ou autres
plantes.

C1.3 Modéle conceptuel

Pour ce terrain hypothétique, on fait 'hypothése que le
récepteur est un campeur qui a acces au terrain. Les voies
d’exposition potentielles sont les suivantes :

rayonnement gamma externe;
ingestion de terre;

ingestion d’eau;
consommation de baies;
consommation de liévre;
consommation de poisson.

La figure C1 présente un schéma du modéle conceptuel pour
ce site minier hypothétique.
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Figure C1. Modéle conceptuel du terrain

ADULTE ENFANT

POISSON -~ - SOL/RESIDUS
|

VOIES D'EXPOSITION DES RECEPTEURS

@ RAYONNEMENT GAMMA EXTERNE
CONSOMMATION DE POISSON ET D'EAU
© CONSOMMATION DE BAIES

@ CONSOMMATION DE LIEVRE

Dans ce scénario, on procéde a une évaluation préalable du
risque en utilisant les concentrations maximales et des
hypothéses prudentes. Pour cette évaluation, on dispose de
peu de données et on juge qu'il est approprié d'utiliser les
concentrations maximales mesurées. Dans d'autres
évaluations ou I'on dispose de données couvrant plusieurs
milieux environnementausx, il peut s'avérer approprié d'utiliser
d’autres statistiques, par exemple la limite supérieure de
confiance a 95 % de la moyenne arithmétique, afin de
décrire les concentrations de radionucléides dans chaque
milieu.
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C2.0 COLLECTE ET EVALUATION
DES DONNEES

C2.1 Qualité de l'eau

Le tableau C1 indique les concentrations maximales
mesurées de radionucléides dans I'eau

Tableau C1. Concentrations maximales mesurées dans
L’eau

Concentration maximale

Radionucléide dans I'eau (Bq/L)

238(J 19
20Th <0,022
| 26Ra 0,02 |
I 210pp 0,02 I
20Po 0,02 i

|
I 228Th 0,02 I

Remarque : a — Mesure inférieure a la limite de détection; par
conséquent, on a utilisé la moitié de la limite de détection.

Conformément a la pratique recommandée pour les
évaluations radiologiques, lorsque les concentrations
mesurées des radionucléides sont inférieures aux seuils de
détection, les concentrations assignées aux fins de calcul
des doses sont égales a la moitié des seuils de détection.
Cette fagon de procéder est également conforme aux
méthodes d'évaluation du risque chimique.

Dans la phase de collecte et d'analyse des échantillons pour
cette évaluation du risque, on a défini les valeurs cibles de
limites minimales de détection pour chaque combinaison de
radionucléides et de milieu environnemental. Les limites de
détection cibles ont été définies de maniére a ce que les
doses calculées puissent étre déterminées a une fraction
suffisamment faible du critére de dose, pour s'assurer que
I'on ait une répartition optimale des ressources pour la
collecte et 'analyse des données.

C2.2 Qualité du sol

Les concentrations maximales de radionucléides dans les
échantillons prélevés sur le terrain sont résumées au
tableau C2.
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Tableau C2. Concentrations maximales mesurées dans

le sol
Radionucléide Concentration maximale
(Balg)

| 28 6,3 |
I 20Th 38 I

226Ra 8,4

210Pb 4,3

21OPO 4,3
I 228Th 0,06 I

C2.3 Concentrations dans la végétation
terrestre

Les concentrations maximales de radionucléides dans les
baies, mesurées sur place, sont résumées au tableau C3.

Tableau C3. Concentrations maximales mesurées dans
les baies

. . Concentration maximale
Radionucléide

(Ba/g p-s.)
238 0,011
26Ra 0,031 |

210Pp 0,02

I I
I 210Po 0,005 I

C2.4 Concentrations dans le poisson et le
liévre

Des échantillons de poisson et de lievre ont été prélevés sur
le terrain. Le tableau C4 contient un résumé des
concentrations mesurées de radionucléides dans la chair
(muscle). Aux fins de cette évaluation, on suppose que les
personnes consommeront uniquement la chair (muscle) du
poisson ou du liévre.
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Tableau C4. Concentrations mesurées de radionucléides
dans la chair de poisson et de liévre (Bg/kg
masse fraiche)

Radionucléide Liévre Poisson
238 n.d. n.d.

I 230Th n.d. n.d. I
| 26Ra <16 32,2 |
210Ph <3,1 <4,7
210Pg 1,2 0,8

Remarque : n.d. — non disponible.

C2.5 Rayonnement gamma externe

Le taux d’exposition moyen au rayonnement gamma, mesuré
sur place, était de 33 uR/h. Le débit de dose moyen a été
calculé dans les endroits accessibles, sur le terrain, ol on
prévoit que le groupe de récepteurs (des campeurs en
I'occurrence) pourrait dormir, manger et passer son temps.
La superficie pour laquelle on a établi la moyenne du débit
de dose ne présente pas de caractéristique particuliére qui
pourrait influer sur le facteur d’'occupation. Par conséquent,
le taux d'occupation pour toutes les parties du terrain a été
jugé également probable, exception faite des raisons
particulieres pour lesquelles les campeurs préféreraient un
endroit donné.

C2.6 Qualité de I'air

La qualité de I'air a court terme sur le terrain a été mesurée.
L'évaluation a permis de déterminer que les concentrations
aériennes de radionucléides, y compris le radon, n’étaient
pas supérieures aux concentrations de fond habituelles.

Les données indiquent que I'exposition par inhalation aux
poussiéres aériennes et au radon sur le terrain serait
vraisemblablement similaire aux concentrations bruit de fond,
et cette voie d'exposition n'a donc pas été examinée plus en
détail dans cette analyse.
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C3.0 CARACTERISATION DE LA
DOSE

Les facteurs de conversion de la dose pour I'exposition orale
utilisés dans cette évaluation sont présentés a la section 5.0
du manuel. Comme nous le décrivons a la section 6.0 du
manuel, une limite de dose a toute fin pratique

« négligeable » de 0,05 mSv/an est recommandée pour ces
sites miniers abandonnés.
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C4.0 EVALUATION DE
LEXPOSITION

Comme nous l'avons indiqué ci-dessus, nous avons
présumé, pour cette évaluation, qu’une famille camperait sur
le terrain pendant trois mois par année. Par conséquent,
I'évaluation des impacts potentiels sur les humains a porté
sur une famille composée d’'un adulte et d'un enfant de six
ans. Nous avons inclus un enfant, car les enfants
consomment plus d’eau et d'aliments par masse corporelle
unitaire que les adultes et sont donc des récepteurs plus
sensibles. Les tout-petits ne sont pas inclus comme
récepteurs humains dans cette évaluation, car les trés
jeunes enfants ne sont pas amenés dans les camps. Dans
de nombreux cas, ils demeurent avec les membres plus
agés de la famille, mais ils pourraient également étre pris en
compte dans une évaluation du risque.

C4.1 Caracteristiques des récepteurs
humains

L’exposition des humains aux radionucléides sur ce site
minier hypothétique dépend de diverses caractéristiques
comportementales, notamment la durée du séjour sur le
terrain et la consommation d’eau potable. Nous avons
formulé des hypothéses prudentes pour caractériser les
récepteurs humains dans cette évaluation.

Aux fins de cette évaluation, on a supposé que pendant leur
séjour sur le terrain, les campeurs (les « récepteurs
humains ») consommeraient I'eau et la nourriture pouvant
étre trouvées sur place. Comme la zone touchée est de
petites dimensions, on a fait 'hypothése qu’elle ne pourrait
pas fournir suffisamment de baies ou de gibier pouvant étre
séchés et rapportés au camp de base pour leur
consommation pendant I'hiver.

Les caractéristiques de « récepteur humain » pour les deux
campeurs (I'adulte et I'enfant) utilisées pour I'évaluation
figurent au tableau C5. Les valeurs de taux de
consommation sont tirées d’une enquéte sur I'alimentation
de la population autochtone dans la région (Receveur et coll.
1996).

Tableau C5. Caractéristiques des récepteurs humains - Campeurs
- _____________________________________________________ |

Adulte Enfant |
Fraction de I'année passée sur place (-) @ 0,25 0,25 I
Fraction de I'alimentation traditionnelle de source locale (-) b 1,0 1,0 I
Fraction de 'eau de source locale (-) 1,0 1,0 I
Masse corporelle (kg) 70,7 32,9
Taux de consommation de ligvre (kg/j) 4 0,002 0,001
Taux de consommation de poisson (kg/j) ¢ 0,094 0,061
Taux de consommation de baies (kg/j) 0,0017 0,0011 l
Taux d'ingestion de terre (gfj) 0,02 0,02
Taux de consommation d’'eau (L/j) ¢ 1,5 0,8
Taux de consommation de baies (kg/j) ¢ 0,0017 0,0011

Remarques :

a - Valeur saisonniére, environ trois mois par année.

b — Source présumée d'alimentation traditionnelle et d'eau.
¢ — Caractéristiques provenant de 'Annexe B.

d — Basé sur Receveur et coll. (1996).
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C4.2 Voies d’exposition

Les voies d’exposition particuliéres pour ce site minier
hypothétique sont illustrées a la figure C2 et comprennent :

e consommation d’eau potable sur le terrain a la
concentration mesurée maximale;

e consommation de chair de poisson a la concentration
mesurée maximale;

e consommation de chair de liévre a la concentration
mesurée maximale;

e consommation de sol a la concentration mesurée
maximale;

e consommation de baies de source locale;

e exposition au rayonnement gamma externe provenant
du terrain contaminé et des résidus miniers sur le
terrain.

Les expositions potentielles aux radionucléides sur le terrain
ont été calculées a 'aide des caractéristiques des récepteurs
et de I'information alimentaire figurant au tableau C5. Les

Figure C2. Voies d’exposition potentielles pour les humains

Lievre

concentrations mesurées dans I'eau (tableau C1), le sol
(tableau C2), les baies (tableau C3), le poisson (tableau C4)
et le liévre (tableau C4) ont été utilisées pour cette
évaluation. Comme il n’existe pas de données pour certains
milieux environnementaux (p. ex., concentrations de 238U,
230Th et 228Th dans le poisson), les concentrations ont été
estimées a I'aide des équations qui figurent a la sectiona la
section 4 du Manuel et de I'information qui figure a

I'Annexe A. Ces calculs sont présentés dans le tableau C6.

L'exposition au rayonnement gamma basée sur les données
provenant du terrain est également incluse. Les équations
utilisées pour calculer les expositions sont présentées a la
section 4.0 du Manuel.

Les tableaux C7 et C8 contiennent les calculs détaillés.
Comme nous le voyons dans ces tableaux, la dose
attribuable a I'exposition au rayonnement gamma provenant
du terrain est la voie la plus importante, suivie de la
consommation de poisson sur place. Le sol est également
une source d’exposition importante pour les enfants.

Poisson
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Tableau C6. Concentrations estimées dans les milieux environnementaux

I Poisson I

Concentration Facteur de transfert Concentration

dans l'eau (Annexe A) dans le poisson
Bg/L Bq/g p.f. par Bg/m® Ba/g p.f.
238 1,9 2,0E-05 3,8E-02
20Th 0,01 1,0E-04 1,0E-03
228Th 0,02 1,0E-04 2,0E-03

Concentration dans le poisson = concentration dans I'eau (Bg/L) * FT (Bg/g p.f. par Bg/m?) * 1 000 L/m?

Baies
Concentration Facteur de transfert Concentration
dans le sol (Annexe A) dans les baies
Balg Bq/g p.f. par Balg Ba/g p.f.
230Th 38 8,5E-05 3,2E-04
228Th 0,06 8,5E-05 5,1E-06

La contribution par I'air est négligeable pour ce terrain, par conséquent :
Concentration dans les baies = concentration dans le sol (Bqg/g) * FT (Bq/g p.f. par Bg/g)

Liévre

Information sur le liévre provenant de 'Annexe A

Consommation d’'eau m?j 1,30E-04
Consom. totale de nourriture (p.f.) g (p.f)j 300
- 0,6
Fraction de paturage 00’03082
Fraction de fourrage ' 1
Fraction de sol
Fraction de temps sur place
Fourrage
Concentration Facteur de transfert Concentration
dans le sol (Annexe A) dans le fourrage

Balg Bq/g p.f. par Balg Ba/g p.f.
238 6,3 1,8E-02 1,1E-01
230Th 38 9,2E-03 3,5E-02
228Th 0,06 9,2E-03 5,5E-04

La contribution par I'air est négligeable pour ce terrain, par conséquent :
Concentration dans le fourrage = concentration dans le sol (Bqg/g) * FT (Bg/g p.f. par Bg/g)

Paturage
Concentration Facteur de transfert Concentration
dans le sol (Annexe A) dans le paturage
Balg Ba/g p.f. par Ba/g Ba/g p.f.
238 6,3 1,2E-03 7,6E-03
230Th 38 1,4E-04 5,3E-04
228Th 0,06 1,4E-04 8,4E-06

La contribution par I'air est négligeable pour ce terrain, par conséquent :
Concentration dans le paturage = concentration dans le sol (Bqg/g) * FT (Bq/g p.f. par Bq/g)
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Dose ingérée
Ing. de
péatura
ge
Bqlj
238 1,4E+00
20Th 9,6E-02
228Th 1,5E-03
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Ing. de
fourrage
Balj

1,3E+01
4,0E+00
6,3E-02

Ing. de
sol
Balj

3,8E+00
2,3E+00
3,6E-02

Ing. d'eau
Ba/j

2,5E-01
1,3E-03
2,6E-03

Ing. totale
Ba/j

1,8E+01
6,4E+00
1,0E-01

Dose ingérée = taux de consommation de nourriture (g/j) * fraction de I'aliment consommé * fraction du temps sur place *

concentration (Bg/g)

Concentration
Ing. totale
Ba/j

238 1,8E+01
Z0Th 6,4E+00
28Th 1,0E-01

Facteur de transfert
(Annexe A)
Ba/g p.f. par Bqlj

3,5E-05
2,0E-07
2,0E-07

Concentration = ingestion (Bq/j) * FT (Bq/g par Bg/j)
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Concentration
dans le liévre

Ba/g p.f.
6,4E-04
1,3E-06
2,1E-08
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Tableau C7. Evaluation de I'exposition et de la dose pour le campeur adulte

Adulte 238+ 20Th 26Ra+ 210Pp+ 210Po+ 28Th

Ingestion - Liévre Ba/g p.f. 6,4E-04 1,3E-06  8,0E-04 1,6E-03 1,2E-03 2,1E-08
uSv/Bq 0,1 0,21 0,28 0,69 1,2 0,21

Conc. dans le livre g o 12602  49E05  41E.02 20E01  26E01  7.0E07  5AE-01
FCD pour l'ingestion

Dose par ingestion
= conc. liévre * FCD orale adulte (section 5) * taux d’ingestion de liévre chez I'adulte (tableau C5) * 1 000 (facteur de conversion g/kg) *
365j/an * fraction d’aliment provenant du terrain (tableau C5) * fraction de temps sur place (tableau C5)

Ingestion - Sol

Conc. sol Ba/g 6,3E+00 3,8E+00  8,4E+00  4,3E+00  4,3E+00  6,0E-02

Dose par ingestion pSv/an 1,1E+00 1,5E+00  4,3E+00  54E+00  94E+00  2,3E-02 2,2E+01
= conc. sol * FCD orale adulte (section 5) * taux d'ingestion de sol chez I'adulte (tableau C5) * 365j/an * fraction de temps sur place
(tableau C5)

Ingestion — Poisson

Conc. poisson Ba/g p.f. 3,8E-02 1,0E-03 3,2E-02 2,4E-03 8,0E-04 2,0E-03

Dose par ingestion pSv/an 3,3E+01 1,8E+00  7,7E+01 14E+01  82E+00  3,6E+00  14E+02
= conc. poisson * FCD orale adulte (section 5) * taux d'ingestion de poisson chez I'adulte (tableau C5) * 1 000 (facteur de conversion
g/kg) * 365j/an * fraction d'aliment provenant du terrain (tableau C5) * fraction de temps sur place (tableau C5)

Ingestion - Eau

Conc. dans I'eau Ba/L 1,9E+00 1,0E-02 2,0E-02 2,0E-02 2,0E-02 2,0E-02

Dose par ingestion pSv/an 2,6E+01  2,9E-01 7,7E-01 1,9E+00  3,3E+00  5,7E-01 3,3E+01
= conc. dans I'eau * FCD orale adulte (section 5) * taux d’ingestion d’eau chez I'adulte (tableau C5) * 365j/an * fraction de temps sur
place (tableau C5)

Ingestion — Baies

Conc. dans les baies Ba/g p.s. 1,1E-02 3,1E-02 2,0E-02 5,0E-03

Conc. dans les baies Ba/g p.f* 3,3E-03  3,2E-04 9,3E-03 6,0E-03 1,5E-03 5,1E-06

Dose par ingestion pSv/an 51E-02 1,1E-02 4,0E-01 6,4E-01 2,8E-01 1,7E-04 1,4E+00
= conc. dans les baies * FCD orale adulte (section 5) * taux d'ingestion de baies chez I'adulte (tableau C5) * 1 000 (facteur de
conversion g/kg) * 365j/an * fraction d’aliment provenant du terrain (tableau C5) * fraction de temps sur place (tableau C5)
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Rayon gamma externe
Taux de rayon.gamma  pR/h 33
externe MSV/MR 0,006
Conversion de dose pSv/an 434
Dose externe
= Taux de rayonnement gamme externe * FCD pour 'adulte (section 5) * 24 h/j * 365j/an * fraction de temps sur place (tableau C5)

TOTAL 628 pSv/an

* Les concentrations en poids frais ont été estimées a partir de la concentration en poids sec, avec une teneur en humidité de 70 %.

Septembre 2010 161



L'évaluation des risques pour les sites contaminés fédéraux au Canada

Tableau C8. Evaluation de I'exposition et de la dose pour le campeur enfant

Enfant 238+ 20Th 26Ra+ 20Ph+ 210Po+ 28Th

Ingestion — Liévre

Conc. dans le

lievre Ba/gp.f.  6,4E-04 1,3E-06 8,0E-04 1,6E-03 1,2E-03 2,1E-08

FCD pour

lingestion MSv/Bg 0,185 0,31 0,62 2,2 44 0,57

Dose par

ingestion pSv/an 1,4E-02 4,8E-05 6,0E-02 4,1E-01 6,4E-01 1,4E-06 1,1E+00
= conc. lievre * FCD orale enfant (section 5) * taux d'ingestion de lievre chez I'enfant (tableau C.5) * 1 000 (facteur de conversion
g/kg) * 365j/an * fraction d’aliment provenant du terrain (tableau C5) * fraction de temps sur place (tableau C5)

Ingestion - Sol

Conc. sol Ba/g 6,3E+00 3,8E+00  84E+00  4,3E+00  4,3E+00  6,0E-02

Dose par

ingestion uSv/an 2,1E+00 2,1E+00 9,5E+00 1,7E+01 3,5E+01 6,2E-02 6,6E+01
= conc. sol * FCD orale enfant (section 5) * taux d'ingestion de sol chez I'enfant (tableau C5) * 365j/an * fraction de temps sur place
(tableau C5)

Ingestion -
Poisson

Conc. poisson Ba/g p.f 3,8E-02 1,0E-03 3,2E-02 2,4E-03 8,0E-04 2,0E-03

Dose par .

ingestion MSv/an 3,9E+01 1,7E+00  1,1E+02  2,9E+01  2,0E+01  6,3E+00  2,1E+02
= conc. poisson * FCD orale enfant (section 5) * taux d'ingestion de poisson chez I'enfant (tableau C5) * 1 000 (facteur de conversion
g/kg) * 365j/an * fraction d’aliment provenant du terrain (tableau C5) * fraction de temps sur place (tableau C5)

Ingestion - Eau

Conc.dansl'eau  Bg/L 1,9E+00 1,0E-02 2,0E-02 2,0E-02 2,0E-02 2,0E-02

Dose par

ingestion MSv/an 2,6E+01 2,3E-01 9,1E-01 3,2E+00  6,4E+00  8,3E-01 3,7E+01
= conc. dans I'eau * FCD orale enfant (section 5) * taux d'ingestion d’eau chez I'enfant (tableau C5) * 365j/an * fraction de temps sur
place (tableau C5)

Ingestion — Baies

Conc. dans les

baies Bq/g p.s. 1,1E-02 3,2E-04 3,1E-02 2,0E-02 5,0E-03 5,1E-06

Conc. dans les

baies Ba/g pf.* 3,3E-03 1,0E-02 9,3E-03 6,0E-03 1,5E-03 29E-04  2,6E+00

Dose par

ingestion MSv/an 6,1E-02 5,8E-01 1,3E+00 6,6E-01
= conc. dans les baies * FCD orale enfant (section 5) * taux d'ingestion de baies chez I'enfant (tableau C.5) * 1 000 (facteur de
conversion g/kg) * 365j/an * fraction d’aliment provenant du terrain (tableau C5) * fraction de temps sur place (tableau C5)
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Rayon gamma

externe
Taux de rayon. MR/ 33
gamma externe
Conversion de
dose uSV/UR 0,008
Dose externe uSv/an 578

= taux de rayonnement gamme externe * FCD pour I'enfant (section 5) * 24 hfj * 365j/an * fraction de temps sur place (tableau C5)

TOTAL 892 pSvl/an

* Les concentrations en poids frais ont été estimées a partir de la concentration en poids sec, avec une teneur en humidité de 70 %.

C5.0 EVALUATION DE LA DOSE

L'évaluation de I'exposition des personnes au rayonnement
est habituellement basée sur une estimation des effets
additionnels liés au projet ou au terrain. Dans de telles
évaluations, on tient compte de la dose regue par exposition
directe au rayonnement gamma, ainsi que la dose absorbée
par ingestion de radionucléides. Comme nous le voyons
dans les tableaux de la présente annexe, les doses prévues
pour I'adulte et I'enfant qui camperaient sur un terrain
contaminé sont supérieures a la limite de dose
essentiellement « négligeable » de Santé Canada, qui est de
0,05 mSv/an, mais bien en dega de la dose limite de

1 mSv/an fixée par la Commission canadienne de s(reté
nucléaire. Cette dose est attribuable en grande partie a
I'exposition au rayonnement gamma sur le terrain. Il y a lieu
de noter que la dose attribuable au seul rayonnement
gamma dépasse la limite de dose « négligeable » de

0,05 mSv/an.

Les résultats de cette évaluation indiquent la nécessité
d'étudier plus a fond le terrain.

C5.1 Etapes suivantes

Les étapes subséquentes a cette évaluation seront
déterminées par le gardien du terrain, qui tiendra compte des
résultats de 'évaluateur du risque. On pourrait envisager
diverses mesures :
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On pourrait recueillir davantage de données.

On pourrait raffiner les hypothéses pour le terrain et
refaire I'évaluation du risque avec des hypotheses
moins prudentes et plus réalistes. En effet, on a
supposé que les campeurs seraient exposés au
rayonnement gamma moyen sur le terrain. Il serait
prudent de retourner dans les communautés
susceptibles d'utiliser le terrain pour déterminer la
durée réelle du campement, les utilisations que les
campeurs font du terrain et les endroits approximatifs
qui seraient utilisés pour I'établissement du camp.
Comme nous l'indiquons dans la description du terrain,
celui-ci comporte trés peu d'endroits plats propices a
I'établissement d’'un camp.

Le ministére qui a la garde du terrain pourrait décider
d'aller de I'avant et d’établir un plan de remise en état
du terrain afin de réduire I'exposition au rayonnement
gamma externe. On pourrait notamment recouvrir le
terrain d’'une couche de roche ou de till. L'épaisseur et
I'étendue de la couche, ainsi que la disponibilité et le
co(t du transport de la roche ou du till sur place
seraient des facteurs a examiner dans I'élaboration
d'un tel plan.
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