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PRÉFACE  

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

Le présent guide 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 (ÉQDRchim), a été préparé a 
l’intention des ministères gardiens. Il vise à permettre l’étude des problèmes reliés aux sites contaminés complexes et aux sites 
pour lesquels une évaluation quantitative préliminaire des risques (ÉQPR) est jugée trop conservatrice ou inappropriée pour 
soutenir un plan de gestion des risques. Comme c’est souvent le cas de tout guide national, le présent document ne satisfera pas 
à toutes les exigences des tous les sites contaminés ou de tous les évaluateurs de risques.  

À mesure que la pratique de l’ÉRSH évoluera et tant que la mise en œuvre du PASCF se poursuivra, des informations nouvelles 
et des mises à jour seront publiées concernant les recommandations sur la qualité du sol et de l’eau potable, les valeurs 
toxicologiques de référence (VTR), la biodisponibilité des contaminants, les caractéristiques humaines et les facteurs 
d’exposition, ainsi que d’autres aspects de l’ÉRSH. Par conséquent, il est à prévoir que la révision du présent document sera 
nécessaire de temps à 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 hypothèses, paramètres, etc. les plus à jour, veuillez contacter Santé Canada 
à l’adresse ci-dessous. 

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

Voir aussi :  http://www.hc-sc.gc.ca/ewh-semt/contamsite/index-fra.php. 

. 
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ACRONYMES ET SIGLES 

AQ assurance qualité 
ATSDR  Agency for Toxic Substances and Disease Registry (États-Unis) 
BPC  Biphényles polychlorés 
BMC concentration repère (benchmark concentration) 
BMD dose repère (benchmark dose) 
BMR niveau de réponse associé à une dose repère (benchmark response) 
CC  coefficient de cancérogénicité 
CCME  Conseil canadien des ministres de l’environnement 
CPP  contaminant potentiellement préoccupant 
CT  concentration tolérable 
CT05  concentration tumorigène : concentration identifiée comme produisant une augmentation de 5 % de l’incidence de 
 tumeurs associées à cette exposition, ou une augmentation de 5 % de la mortalité liée à cette cause. 
DJA  dose journalière acceptable 
DJE  dose journalière estimée 
DJT dose journalière tolérable 
DT05  dose tumorigène : dose identifiée comme produisant une augmentation de 5 % de l’incidence de tumeurs associées 
à  cette exposition, ou une augmentation de 5 % de la mortalité liée à cette cause  
ÉES  évaluation environnementale de site 
EPR évaluation probabiliste des risques 
ÉQPR  évaluation quantitative préliminaire des risques 
ÉQDR  évaluation quantitative détaillée des risques 
ÉRSH évaluation des risques pour la santé humaine 
FDC fonction de distribution cumulative 
FDP fonction de densité de probabilité 
HAP  hydrocarbures aromatiques polycycliques 
HCP  hydrocarbures pétroliers 
IR indice de risque 
LOAEL dose minimmale avec effet nocif observé (lowest observed adverse effect level) 
NOAEL dose minimal sans effet nocif observé (no observed adverse effect level)  
NOEC concentration sans effet observable (no observed effect concentration) 
LD limite de détection 
MCS modèle conceptuel de site 
OMS  Organisation mondiale de la santé 
PASCF  Plan d’action pour les sites contaminés fédéraux 
PCDD polychlorodibenzo-p-dioxines 
PCDF  polychlorodibenzo-p-furannes 
RAC  risque additionnel de cancer à vie 
RfC  concentration de référence 
RdD dose de référence 
RU risque unitaire 
TE terme d’exposition 
U.S. EPA United States Environmental Protection Agency 
VLE  valeur limite d’exposition 
VTR  valeur toxicologique de référence 
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1.0 HISTORIQUE ET CONTEXTE 

1.1  Rôle de Santé Canada dans le Plan 
 d’action pour les sites contaminés 
 fédéraux  
Un nouveau programme concernant les sites contaminés a 
été mis sur pied au sein du gouvernement fédéral. Le Plan 
d’action pour les sites contaminés fédéraux (PASCF) a été 
établi afin d’identifier, d’évaluer et de gérer les risques liés 
aux propriétés contaminées se trouvant sous la juridiction 
des ministères fédéraux canadiens. 

Dans le cadre du PASCF, Santé Canada a le mandat de 
fournir un soutien d’experts aux ministères fédéraux dans les 
domaines de l’orientation, de la formation et des conseils 
relatifs à l’ÉRSH associés aux sites contaminés fédéraux, 
ainsi que dans le domaine de la sensibilation du public. 
Environnement Canada, Pêches et Océans Canada et 
Travaux publics et Services gouvernementaux Canada sont 
aussi désignés comme ministères experts dans leurs 
domaines d’expertise respectifs.  

Pour consulter les directives relatives à l’ÉRSH, les rapports 
d’entrepreneurs et d’autres renseignements de Santé 
Canada sur l’ÉRSH à l’appui du PASCF, veuillez vous 
rendre à l’adresse suivante : http://www.hc-sc.gc.ca/ewh-
semt/contamsite/index-fra.php. 

1.2  Évaluation des risques pour la santé 
 humaine associés aux sites 
 contaminés 
Que ce soit sur le plan du dépistage, de l’évaluation 
préliminaire quantitative ou encore à d’autres niveaux plus 
complexes, l’ÉRSH n’est pas une science exacte. Les 
organismes de santé et d’environnement internationaux, 
nationaux et provinciaux offrent une grande variété de 
conseils et d’orientations pour la conduite de l’ÉRSH. 
Chaque évaluateur des risques obtient l’information et 
interprète les conseils et directives émanant des organismes 
de réglementation de façon différente, ce qui peut engendrer 
une variabilité importante dans les estimations de 
l’exposition aux substances chimiques et des risques pour la 
santé. À titre d’exemple, en 1997, la Société canadienne 
d’hypothèques et de logement (SCHL, 1997) a commandé 
une étude dans laquelle neuf entreprises d’experts-conseils 
ont été mandatées pour estimer les risques pour la santé 
humaine associés à une propriété résidentielle contaminée. 
Des variations de plusieurs ordres de grandeur entre les 
estimations de l’exposition et des risques qui ont été 
calculées par chaque entreprise pour les effets autres que le 
cancer ont été constatées (9 ordres de grandeur) et pour les 
estimations du risque de cancer (10 ordres de grandeur), et 
cela, malgré le fait que les entreprises avaient accès au 
même ensemble de données relatives au site. Cette 

variabilité importante était principalement attribuable aux 
hypothèses adoptées par chaque entreprise en ce qui 
concerne les récepteurs humains et les scénarios 
d’exposition. Une certaine variabilité a aussi été introduite 
par le choix de valeurs toxicologiques de référence (VTR) 
différentes pour caractériser les risques. 

Des organismes provinciaux de réglementation du Canada 
offrent des directives différentes pour plusieurs aspects liés 
à l’ÉRSH. Par exemple, les définitions du niveau de risque 
de cancer acceptable varie, avec un risque additionnel de 
cancer (RAC) à vie de 1 pour 100 000 (10-5) en Colombie-
Britannique, en Alberta et dans les provinces de l’Atlantique, 
alors que l’Ontario et le Québec ont retenu un seuil de 1 
pour 1 million (10-6). Pour caractériser les risques liés aux 
substances non cancérogènes, la Colombie-Britannique 
accepte un indice de risque (IR) de 1,0 (exposition ≤ VTR), 
alors que l’Alberta et l’Ontario ont opté pour une valeur seuil 
de 0,2 (exposition ≤ 1/5e de la VTR). Le Québec accepte un 
indice de risque de 1,0 en exigeant toutefois que l’exposition 
au bruit de fond soit incluse dans le calcul (MSSS, 2002). 

La valeur statistique à utiliser pour calculer l’exposition est 
un autre élément qui diffère d’une province à l’autre, avec 
des recommandations relatives à l’usage de la concentration 
maximale de contaminant, de la limite supérieure de 
l’intervalle de confiance  à 95 % de la concentration 
moyenne ou encore du 90e centile ou du 95e centile de la 
distribution des données de concentration. Une comparaison 
des évaluations quantitatives préliminaires des risques 
(ÉQPR) effectuées pour un site contaminé hypothétique sur 
la base des directives provenant des diverses agences 
provinciales (Dillon, 2004; Loney et al., 2007) a démontré la 
variabilité des approches, des hypothèses et des 
conclusions liées aux risques.  

Ces observations démontrent la nécessité que soit élaboré, 
à l’échelon fédéral, un guide d’orientation spécifique pour les 
évaluations quantitatives détaillées des risques (ÉQDR). On 
peut obtenir le guide d’orientation pour l’ÉRSH des sites 
contaminés fédéraux peu complexes sous le titre 
L’évaluation des risques pour les sites contaminés fédéraux 
au Canada, Partie I : L’évaluation quantitative préliminaire 
des risques (ÉQPR) pour la santé humaine, version 2.0. (SC, 
2010a)Les ÉQPR prescrivent de façon générale les 
méthodes et hypothèses qui permettent d’éviter une sous-
évaluation des expositions et des risques; elles sont utilisées 
principalement pour classer et prioriser les sites fédéraux 
contaminés en vue de l’obtention de fonds PASCF. Le but 
du présent guide d’ÉQDR est de prescrire, dans la mesure 
du possible, une approche standard pour l’évaluation 
quantitative des expositions et des risques potentiels liés aux 
substances chimiques présentes dans des sites contaminés 
complexes sous juridiction fédérale et ceux pour lesquels la 
gestion des risques est fondée sur l’ÉRSH. 
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Les directives relatives aux ÉQDR contenues dans le 
présent document visent particulièrement  l’évaluation des 
sites qui demeureront la propriété d’une agence fédérale. 
Pour les propriétés qui seront ultérieurement cédées à une 
entité privée ou à un gouvernement provincial ou territorial, 
ou pour les évaluations spécifiques aux risques dus à la 
migration hors-site de la contamination (par exemple vers 
une masse d’eau provinciale ou une propriété privée 
avoisinante), les ÉRSH pourraient devoir se conformer aux 
exigences réglementaires locales, provinciales ou 
territoriales. Les exigences réglementaires locales pourraient 
être différentes des méthodes présentées dans le présent 
document. Lorsque les méthodes à employer dans une telle 
étude diffèrent notablement de celles présentées ci-dessous, 
les évaluateurs des risques doivent identifier les hypothèses, 
les méthodes et les interprétations requises par les agences 
provinciales qui diffèrent de la présente méthode, et en 
présenter les répercussions pour le ministère fédéral 
gardien. 

Au premier abord, ces directives pourraient sembler 
excessivement complexes. En réalité, la longueur du présent 
document provient principalement de l’inclusion de notes à 
caractère explicatif ou « éducatif » visant à assurer que les 
directives et les concepts d’ÉRSH sont compréhensibles et 
que les justifications relatives aux diverses exigences sont 
évidentes. En d’autres termes, nous avons tenté d’expliquer 
pourquoi les méthodes sont proposées au lieu de nous 
contenter de les énoncer. 

Les directives contenues dans le présent document sont 
destinées à être appliquées aux sites pour lesquels les 
méthodes de dépistage ou des ÉQPR sont inadéquates. 
Compte tenu de la nature complexe prévue de ces sites, le 
présent guide d’orientation est nécessairement moins 
prescriptif que celui, plus simple, de l’ÉQPR. Il est impossible 
d’anticiper ou de prédire tous les usages possibles d’un site, 
les caractéristiques du récepteur (en particulier les patrons 
temporels d’activité ainsi que la fréquence et la durée 
d’occupation du site), les scénarios d’exposition et d’autres 
facteurs qui influenceront l’ÉRSH. Bien que les directives 
présentées dans ce document ne soient pas de nature 
prescriptive, elles touchent un grand nombre de problèmes 
et d’aspects susceptibles de devoir être abordés et 
présentent des approches pour y répondre. 

Les présentes directives n’ont pas été conçues pour ni 
destinées à remplacer le bon jugement professionnel d’un 
spécialiste qualifié et expérimenté en ÉRSH. Il est évident 
que chaque site devant faire l’objet d’une ÉQDR présente 
des situations uniques qui ne peuvent être ni prédites, ni 
anticipées. Nous invitons les évaluateurs des risques à 
s’assurer que leurs ÉRSH sont complètes et couvrent tous 
les risques pour la santé humaine pertinents. De telles 
circonstances uniques exigent que toutes les données, 
hypothèses, équations et approches requises soient 
documentées et décrites de façon suffisante et sans 

ambiguïté, à la fois pour permettre une révision par les pairs 
et pour garantir l’aspect défendable et la validité des 
estimations des risques pour la santé et des plans de 
gestion des risques qui en découlent. 

1.3  Hydrocarbures pétroliers et 
 contaminants radiologiques 
Les directives contenues dans le présent document portent 
principalement sur les contaminants chimiques inorganiques 
et organiques communément présents sur les sites. Bien 
que ces directives soient généralement applicables aux 
hydrocarbures pétroliers (HCP), des directives 
supplémentaires à ce sujet sont disponibles auprès du 
Conseil canadien des ministres de l’environnement (CCME), 
plus précisément dans les standards pancanadiens relatifs 
aux hydrocarbures pétroliers (HCP) dans le sol (CCME 
2006,  2008a, 2008b, 2008c). D’autres approches sont 
également disponibles auprès du Comité PIRI de 
l’Atlantique, dans le cadre du partenariat pour la mise en 
œuvre de la réhabilitation en fonction des risques  (Atlantic 
PIRI; 2003), ainsi que dans les rapports de consultants et les 
feuilles de calculs qui peuvent ¸être obtenues auprès de 
Santé Canada à l’adresse suivante : http://www.hc-
sc.gc.ca/ewh-semt/contamsite/index-fra.php.  

Dans le cas de sites contaminés par des substances 
radiologiques, le guide suivant de Santé Canada devrait 
aussi être consulté : L’évaluation des risques pour les sites 
contaminés fédéraux au Canada,  Partie VI : L’évaluation 
quantitative détaillée des risques radiologiques pour la santé 
humaine (ÉQDRrad) (SC, 2010b). 
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2.0  SURVOL DU CADRE 
 DÉCISIONNEL DE 
 L’ÉVALUATION DU RISQUES 
 POUR LA SANTÉ HUMAINE 

2.1 Introduction 
La présente section offre un survol du cadre décisionnel de 
l’ÉRSH qui est à la base des  directives proposées dans les 
prochaines sections du présent guide. Le cadre décisionnel 
de l’ÉRSH (figure 2.1) fait partie d’un processus intégré de 
gestion des risques (figure 2.2). Ce cadre décisionnel 
comporte des liens avec d’autres composantes de ce 
processus intégré, comme l’évaluation environnementale de 
sites et les mesures de  réhabilitation, et met l’accent sur le 
besoin de communication entre les parties impliquées 
(intervenants) dans le processus, notamment l’évaluateur 
des risques, le gestionnaire des risques (le ministère fédéral 
gardien), les organismes de réglementation, les collectivités 
potentiellement touchées et le public en général. 
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Figure 2.1 Cadre décisionnel de l’évaluation des risques 
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Figure 2.2 Aperçu du processus intégré de la gestion des risques 
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2.1.1 Concepts, cadre décisionnel et liens avec 
 la gestion des sites contaminés 

Le concept de base de l’ÉRSH pour les sites contaminés est 
fondé sur trois composantes essentielles : les contaminants, 
les voies d’exposition et les récepteurs. Un contaminant est 
un produit chimique ou élément inorganique présent sur un 
site contaminé à des concentrations qui dépassent la 
concentration naturelle ou de bruit de fond, ou qui dépassent 
les recommandations pour la qualité des sols pour un usage 
spécifique du site. Les voies  d’exposition sont les voies par 
lesquelles un contaminant peut entrer en contact avec un 
récepteur, à partir de la source du contaminant (sol, eau 
souterraine, etc.) jusqu’au point d’exposition. Un récepteur 
est une personne, un groupe ou une population humaine (ou 
d’animaux, de plantes ou d’autres organismes dans le cas 
de l’évaluation des risques écologiques) susceptible d’être 
exposé au contaminant. 

Chacune de ces trois composantes doit être présente pour 
qu’il y ait un risque potentiel pour la santé humaine; 
l’absence d’une ou de plusieurs de ces composantes élimine 
le risque. L’absence d’une ou de plusieurs de ces 
composantes n’est pas nécessairement inconditionnelle; des 
changements au niveau des conditions du site, de 
l’utilisation du site et (ou) de la fréquence ou de la durée 
d’occupation du site peuvent introduire la composante 
initialement absente et ainsi créer un risque là où il n’existait 
pas précédemment. Un risque ne peut être éliminé 
inconditionnellement que si la source de contamination est 
enlevée. 

Le cadre décisionnel de l’ÉRSH décrit dans le présent 
document est en accord avec les approches qui ont été 
utilisées à grande échelle et acceptées depuis les années 
1980. Ce cadre décisionnel, élaboré à partir de celui établi 
par la United States Environmental Protection Agency (U.S. 
EPA) pour l’ÉRSH et pour la gestion des risques 
environnementaux pour les sites admissibles aux fonds 
Superfund (NAS, 1983; U.S. EPA, 1986; 1989, 1998), a été 
décrit initialement par le ministère de l’environnement de la 
Colombie-Britannique (1993). Le cadre décisionnel, tel qu’il 
est illustré à la figure 2.1, comporte quatre étapes 
principales : l’énoncé du problème, l’évaluation de 
l’exposition, l’évaluation de la toxicité et la caractérisation 
des risques. Une terminologie différente peut être rencontrée 
dans d’autres documents d’orientation; par exemple, 
l’évaluation de la toxicité est souvent appelée l’évaluation 
des dangers. Cependant, dans son ensemble, le processus 
d’ÉRSH pour les sites contaminés est en général 
relativement cohérent d’une juridiction à l’autre. 

Bien que les quatre étapes de l’évaluation des risques 
constituent une activité à part entière et indépendante, une 
ÉRSH est habituellement exécutée dans le cadre du 

processus global d’évaluation et de gestion des sites 
contaminés, qui peut aussi inclure la collecte de données sur 
le site et leur validation, l’évaluation des risques, la gestion 
des risques, les mesures de réhabilitation, ainsi que la 
consultation et la communication. Les liens avec les autres 
composantes de la gestion de site sont illustrés aux figures 
2.1 et 2.2.  

2.1.2 Applications et objectifs de l’évaluation 
 des risques pour la santé humaine 

Dans le contexte de la gestion des sites contaminés, 
plusieurs situations pour lesquelles une ÉRSH peut être 
appropriée peuvent se présenter. Bien qu’en théorie une 
ÉRSH puisse être effectuée dans toute situation où il y a 
présence de contaminants sur un site, la plupart des sites 
contaminés sont typiquement gérés par d’autres moyens, 
comme par exemple l’application de normes ou 
recommandations numériques pour la qualité de 
l’environnement déjà publiées et basées sur les risques; 
selon cette approche, les risques pour la santé et 
l’environnement sont évalués et gérés implicitement. Compte 
tenu des données et des ressources nécessaires, les ÉRSH 
détaillées sont effectuées dans un nombre restreint de cas, 
et lorsque l’évaluation explicite des risques est nécessaire à 
l’appui d’une décision relative à la gestion des risques et à la 
communication. Les ÉQPR pourraient être effectuées dans 
un plus grand nombre de cas dans le but d’évaluer le besoin 
et la faisabilité d’une ÉQDR ainsi que les données requises 
pour celle-ci.  

Voici quelques exemples de cas pour lesquels des ÉRSH 
pourraient être entreprises : 

 évaluation des risques de base pour la santé humaine, 
c’est-à-dire les risques posés par un site ou une 
propriété dans son état actuel, préalablement à toute 
réhabilitation ou toute autre forme de gestion; 

 détermination d’objectifs de réhabilitation  ou de gestion 
des risques spécifiques à un site donné et basés sur un 
niveau de risque, lorsque les normes ou 
recommandations numériques génériques ne sont pas 
appropriées; 

 évaluation et gestion des sites affectés par des 
contaminants pour lesquels aucune norme ou 
recommandation n’est disponible; 

 évaluation des risques pour la santé humaine associés à 
la contamination résiduelle, que ce soit  après une 
réhabilitation ou au cours d’un programme de 
réhabilitation  à long terme; 

 évaluation des risques pour la santé humaine résultant 
d’activités de réhabilitation  elles-mêmes (selon les 
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prescriptions de la Loi canadienne sur l’évaluation 
environnementale pour certains sites fédéraux); 

 évaluation des risques pour la santé humaine liés à 
l’exposition au « bruit de fond » (non associée à un site 
ou une source particulière) à des contaminants 
potentiellement préoccupants (CPP). 

Bien que les ÉRSH soient clairement pertinentes pour les 
situations ci-dessus, les exigences particulièrement élevées 
en données et en ressources font que la décision 
d’entreprendre une ÉRSH complexe, ou ÉQDR, doit être 
prise en tenant compte aussi de sa valeur probable par 
rapport aux coûts et bénéfices globaux relatifs aux autres 
options disponibles de gestion des risques, ainsi que des 
besoins d’information et de communication des intervenants 
et des agences de réglementation. En fin de compte, le but 
de toute décision de gestion des risques doit être de 
concentrer les ressources techniques et de gestion des 
ministères fédéraux gardiens, des agences fédérales de 
réglementation et du PASCF afin d’optimiser la rentabilité de 
la solution tout en assurant la protection de la santé humaine 
et de l’environnement. 

2.1.3 Comment mener une évaluation des 
 risques pour la santé humaine 

Sur le plan conceptuel, l’ÉQDR est un processus linéaire par 
étapes qui débute avec la formulation du problème et se 
termine avec l’estimation des risques et (ou) la détermination 
des objectifs de réhabilitation basés sur les risques. En 
réalité, c’est un processus itératif durant lequel les données 
manquantes sont identifiées et déterminées, et les étapes 
clés de l’ÉRSH sont raffinées de façon successive. La portée 
de l’ÉRSH (c.-à-d., l’intensité de l’effort) et le nombre 
d’itérations dépendent de la complexité du site étudié et des 
résultats de chaque étape ou itération faisant partie du 
processus, ainsi que des objectifs globaux de l’évaluation. 
Les agences de réglementation et, dans certains cas, 
d’autres parties, devront être consultées aux étapes clés afin 
d’identifier et de résoudre les problèmes (voir section 2.6). 

Les activités d’une ÉRSH peuvent être subdivisées fonction 
des étapes du processus et documentées dans les sections 
correspondantes du rapport d’ÉRSH. Cependant, chaque 
étape n’est pas nécessairement indépendante des autres, 
bien que la première étape, l’énoncé du problème, soit 
souvent une tâche indépendante se trouvant à la base de la 
consultation avec les agences de réglementation et les 
intervenants. Les étapes clés de l’évaluation des risques 
sont décrites dans le texte qui suit et de façon plus détaillée 
dans les sections respectives du présent guide d’orientation. 

2.2 Énoncé du problème 
L’énoncé du problème constitue la première étape de 
l’ÉRSH et implique le dépistage des trois composantes 
principales des risques pour la santé humaine : les 

substances chimiques, les voies d’exposition et les 
récepteurs (voir figure 2.1). Le dépistage est fondé sur des 
considérations préliminaires relatives au site en question, 
dont notamment les activités probables sur le site et les 
scénarios d’utilisation probable du terrain. L’objectif de 
l’énoncé du problème est l’élaboration d’un modèle 
conceptuel de site (MCS) qui facilitera la détermination de la 
quantité de données additionnelles nécessaires pour mener 
à bien l’ÉRSH et l’identification des substances chimiques, 
des voies d’exposition et des récepteurs significatifs et les 
plus pertinents pour le site en question. Le but de cette 
étape est de focaliser l’ÉRSH quantitative sur les 
contaminants, les voies d’exposition et les récepteurs qui ont 
la capacité la plus élevée de contribuer aux risques 
potentiels pour la santé humaine. 

La figure 2.1 montre le cadre décisionnel sur lequel l’énoncé 
du problème devrait être basé. Les flèches qui relient les 
trois processus du dépistage illustrent le premier niveau 
d’itération qui peut avoir lieu à cette étape. L’énoncé du 
problème a une grande portée et est lié à de nombreux 
aspects du cadre décisionnel de l’ÉRSH et à la gestion 
globale de la réhabilitation du site. L’utilisation précoce des 
principes de l’énoncé du problème permet d’assurer que les 
données qui seront générées lors de l’étude du site 
satisferont aux besoins des étapes ultérieures de l’ÉRSH. Le 
raffinement ultérieur des hypothèses, qui se produit au fil de 
la caractérisation du site, fournit le fondement et l’objectif (c.-
à-d. le MCS) des évaluations plus détaillées de l’exposition, 
de la toxicité et de la caractérisation des risques qui suivront. 

2.3 Évaluation de l’exposition 
L’évaluation de l’exposition est effectuée pour les CPP, les 
voies d’exposition et les récepteurs décrits dans le MCS 
élaboré dans l’énoncé du problème. L’évaluation de 
l’exposition estime l’apport de CPP auxquels les récepteurs 
sont exposés. La quantité de la dose totale pour un 
contaminant donné est la somme des doses reçues par 
chacune des voies d’exposition possibles identifiées à 
l’étape de formulation du problème. L’estimation de l’apport, 
ou de la dose, implique la détermination (soit par mesure 
directe, soit par modélisation prédictive) pour chacun des 
milieux d’exposition pertinents, de la concentration du 
contaminant qui est combinée au taux d’exposition du milieu 
en question par le récepteur. Bien que l’évaluation de 
l’exposition constitue la deuxième étape de l’ÉRSH,  elle est 
souvent entreprise en même temps que l’évaluation de la 
toxicité, puisque les deux font suite à l’énoncé du problème 
et précèdent la caractérisation des risques (voir figure 2.1) et 
peuvent être interdépendantes.  

2.4 Évaluation de la toxicité 
La troisième étape de l’ÉRSH est l’évaluation de la toxicité 
(quelquefois appelée l’évaluation des dangers); elle est 
généralement menée en parallèle avec l’évaluation de 
l’exposition telle que mentionnée ci-dessus et illustrée à la 
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figure 2.1. L’évaluation de la toxicité est effectuée pour tous 
les CPP. Elle implique l’identification des effets toxiques 
potentiels de la substance chimique et la détermination d’un 
des deux paramètres suivants : (i) une dose ou une 
concentration maximale à laquelle un récepteur peut être 
exposé sans risque appréciable d’effet nocif pour sa santé 
(dose ou concentration seuil), ou (ii) la relation entre la dose 
et l’incidence ou la gravité de l’effet nocif (relation dose-
réponse), ce qui est particulièrement pertinent pour les 
substances jugées cancérogènes. L’évaluation de la toxicité 
peut impliquer la sélection de VTR publiées et 
recommandées par un organisme de réglementation ou, en 
l’absence de telles valeurs de référence, l’élaboration de  
nouvelles valeurs (valeurs de novo) basée sur une analyse 
critique des études de toxicité. Pour les nouvelles VTR (VTR 
de novo), il n’est pas inhabituel qu’une acceptation ou une 
approbation officielle soit requise avant que de telles VTR 
puissent être utilisées dans une ÉRSH. 

2.5 Caractérisation des risques 
La caractérisation des risques consiste à quantifier les 
risques potentiels pour les récepteurs à la suite de 
l’estimation de l’exposition aux CPP et à décrire ces risques 
estimés. La caractérisation des risques est effectuée pour 
toutes les substances chimiques et toutes les combinaisons 
voie d’exposition/récepteur identifiées à l’étape de l’énoncé 
du problème. La caractérisation des risques comporte : 

 l’intégration des résultats des évaluations de toxicité et 
d’exposition pour déterminer s’il y a lieu de s’attendre à 
des risques pour la santé humaine; 

 l’analyse, la quantification (le cas échéant) et la 
discussion de l’incertitude dans le processus global de 
l’ÉRSH, afin de donner une indication de la validité ou du 
degré de confiance des risques estimés; et  

 la description des risques : ordre de grandeur, type et 
incertitude associée. 

2.6 Intégration de l’évaluation des 
 risques à l’évaluation 
 environnementale de site, la 
 réhabilitation, la gestion des risques 
 et la communication 
Bien que l’ÉRSH soit le principal objet du présent guide, le 
document fait aussi mention des autres éléments clés du 
processus global de gestion des risques pour les sites 
contaminés, selon ce qui est illustré à la figure 2.2. Il est 
important d’intégrer ces éléments aux composantes de 
l’évaluation des risques, puisqu’ils auront des répercussions 
sur l’acceptation de l’évaluation des risques et l’adoption 
ultérieure de mesures adéquates ayant pour but d’assurer 
que les substances chimiques présentes sur le site n’ont pas 
d’incidence négative sur la santé humaine ou 

l’environnement. Une brève description de chacun de ces 
éléments est présentée ci-dessous. 

L’évaluation environnementale de site (ÉES) comporte la 
collecte des données environnementales spécifiques au site 
afin de caractériser les sources, les quantités et les 
concentrations de substances chimiques présentes, puis 
d’évaluer les voies potentielles de transmission et 
d’exposition aux contaminants. 

La réhabilitation  correspond à l’évaluation, à la sélection et 
à la mise en pratique de mesures destinées à réduire les 
concentrations des contaminants présents sur le site ou 
dans les milieux environnementaux pertinents. 

La gestion des risques est le processus visant satisfaire les 
préoccupations du public et les politiques réglementaires par 
la mise en pratique de mesures destinées à gérer les risques 
pour la santé humaine et pour l’environnement associés aux 
dangers liés aux substances chimiques présentes sur le site. 
La gestion des risques décrit souvent les mesures visant la 
réduction ou l’élimination de l’exposition aux contaminants 
plutôt que la réduction des sources (réhabilitation). La 
réhabilitation  est une forme de gestion des risques. 

La communication est l’échange de données sur les 
conditions du site, les risques, les buts et  les objectifs entre 
l’évaluateur des risques, le gestionnaire du site (ministère 
fédéral gardien), les agences de réglementation, la 
collectivité touchée et le public en général. Une 
communication efficace est obtenue grâce à une 
participation efficace du public.  

Afin d’augmenter la transparence dans la gestion des sites 
contaminés, Santé Canada incite les ministères fédéraux 
gardiens à mettre en œuvre des stratégies de participation 
du public à chacune des étapes de la gestion du site 
contaminé (à partir du moment où le site est identifié et 
durant les phases d’évaluation environnementale de site, 
d’évaluation des risques, de gestion des risques et de 
réhabilitation). Afin d’aider les ministères ayant la charge de 
tels sites dans leurs activités visant à impliquer le public, 
Santé Canada a élaboré les outils suivants : 

Guides d’orientation 

 Aborder les facteurs psychosociaux à l’aide d’une 
approche axée sur le renforcement des capacités : Un 
guide pour les gestionnaires de sites contaminés (SC, 
2005) 

 Améliorer les relations entre les intervenants : 
Participation du public et lieux contaminés : Un guide 
pour les gestionnaires de sites contaminés (SC, 2006) 

 Un guide pour la participation des autochtones à la 
gestion des sites contaminés 
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Cours de formation 

 Améliorer les relations entre les intervenants : 
Participation du public et lieux contaminés 

 La communication de l’information sur les risques pour la 
santé aux intervenants 

Feuillets d’information 

 Avantages de la participation du public pour les 
ministères fédéraux gardiens 

 Programme de participation du public 

 Évaluation des risques et participation du public dans la 
gestion des lieux contaminés 

 Impacts sur la santé liés à l’assainissement de sites 
contaminés 

 Comprendre la gestion des risques associés aux sites 
contaminés fédéraux 

Santé Canada a aussi à sa disposition une équipe de 
spécialistes en sensibilisation du public que l’on peut joindre 
pour obtenir plus d’information ou de l’assistance, à 

l’adresse suivante : cs-sc@hc-sc.gc.ca. Des feuillets 
d’information au sujet de la participation  et la sensibilisation 
du public peuvent être trouvés à l’adresse suivante : 

http://www.federalcontaminatedsites.gc.ca/fcsap_pascf/publi
c-fra.aspx 

 2.7 Niveaux d’évaluation des risques 
 pour la santé humaine 
Les ÉRSH peuvent être effectuées à divers degrés de 
précision et de complexité, selon les objectifs de l’ÉRSH 
visés, la gamme des données disponibles et les résultats ou 
conclusions des étapes initiales. Dans bon nombre de cas, 
une évaluation préliminaire c.-à-d., ÉQPR) peut être suivie 
d’une évaluation plus détaillée dans le cadre d’un processus 
itératif d’évaluation des risques; dans d’autres situations, une 
ÉQPR peut offrir suffisamment de renseignements pour 
permettre la prise de décisions relatives à la gestion des 
risques. 

Les ÉQPR et les ÉQDR plus complexes ne sont pas 
indépendantes mais représentent les  extrêmes d’un 
continuum de complexité. Les caractéristiques générales 
des ÉQDR et des ÉQPR sont comparées au tableau 2.1. 
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Tableau 2.1 Caractéristiques spécifiques d’une évaluation quantitative préliminaire des risques (ÉQPR) versus une 
 évaluation quantitative détaillée des risques (ÉQDR) 

 ÉQPR ÉQDR  

MILIEUX 
ENVIRONNEMENTAUX 
ÉCHANTILLONNÉS  

En général, seulement des sols; parfois 
des eaux souterraines si c’est une source 
de préoccupation. 

Inclut généralement : sols, eaux souterraines,    
végétaux, air intérieur, air extérieur (composés volatils 
et(ou) particules), poussière intérieure, eau de surface, 
sédiments, autres milieux environnementaux au 
besoin. 

QUANTITÉ DE DONNÉES  Restreinte : généralement restreinte aux 
données rassemblées pendant les ÉES de 
phase II/III pour confirmer la contamination 
et les « points chauds » circonscrits très 
sommairement. 

Substantielle : en général inclut un plan 
d’échantillonnage conçu pour quantifier les 
contaminants de façon fiable et représentative dans 
chaque milieu environnemental/voie de transfert et 
d’exposition. 

VALEUR STATISTIQUE 
UTILISÉE POUR 
REPRÉSENTER LES 
CONCENTRATIONS DE 
CONTAMINANTS 
POTENTIELLEMENT 
PRÉOCCUPANTS (CPP) 

Généralement, la concentration maximale 
mesurée.  

Généralement, la moyenne arithmétique ou la limite 
supérieure de l’intervalle de confiance à 95 % de la 
moyenne .  

MODÉLISATION  Substantielle car les concentrations de 
CPP dans tous les milieux sauf le sol (et 
peut-être les eaux souterraines) sont 
habituellement estimées à l’aide de 
modèles. 

Restreinte  : généralement, les données sont recueillies 
directement dans tous les milieux environnementaux 
susceptibles d’être contaminés et (ou) de constituer 
une source d’exposition importante.  

CARACTÉRISATION DU 
SITE  

Limitée à la mesure des CPP dans le sol 
(et peut-être dans les eaux souterraines). 

Substantielle; caractérisation physique (texture du sol, 
profondeur de la nappe phréatique, etc.) et chimique 
(pH, teneur en carbone organique, pouvoir tampon, 
etc.) des sols et des eaux souterraines sur le site; 
mesure précise de la distance entre les structures 
présentes sur le site (maison, etc.) ou prévues et les 
sources de contamination (points chauds); délimitation 
de la contamination dans divers milieux; autres 
caractéristiques au besoin. 

CARACTÉRISATION DES 
RÉCEPTEURS 

Limitée aux hypothèses normalisées et 
prudentes énoncées dans les publications. 

Peut être spécifique au site, surtout en ce qui concerne 
la nature et l’ampleur de l’utilisation du terrain ainsi que 
les profils d’activité (quand et comment le terrain est 
utilisé par les récepteurs) ; la quantification des 
caractéristiques des récepteurs tend à être plus précise 
et moins basée sur des hypothèses prudentes. 

CARACTÉRISATION DES 
RISQUES  

Pour les substances non cancérogènes,  
basée sur 20 % de la dose journalière 
tolérable (DJT) puisque l’exposition 
attribuable aux autres milieux et au bruit de 
fond (sans lien avec le site) peut ne pas 
être quantifiée.  
 

Pour les substances cancérogènes, basée 
sur une valeur égale à 100 % du niveau de 
risque acceptable, soit 1 x 10-5, puisque le 
risque additionnel de cancer (RAC) à vie 
est indépendant des risques liés à 
l’exposition au bruit de fond.  

Pour les substances non cancérogènes, basée sur une 
valeur égale à 100 % de la DJT puisque l’exposition 
attribuable aux autres milieux et au bruit de fond est 
quantifiée.  

 

 

Pour les substances cancérogènes, basée sur une 
valeur égale à 100 % du niveau de risque acceptable, 
soit 1 x 10-5, puisque le RAC à vie est indépendant des 
risques liés à l’exposition au bruit de fond. 
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Une ÉQDR peut être particulièrement indiquée dans les 
situations où il existe une grande variabilité, à l’intérieur du 
site, en ce qui concerne les usages du terrain, les types et 
les concentrations de contaminants, le type de sol et 
d’autres caractéristiques du site, les récepteurs et leurs 
interactions avec le site. L’augmentation du niveau de détail 
et de la complexité de l’ÉQDR a généralement pour effet de 
diminuer le degré d’incertitude associé aux estimations des 
risques (comparativement à ceux obtenus au moyen d’une 
ÉQPR par exemple). Ceci entraînera une quantification des 
risques plus exacte, plus précise, plus réaliste, plus fiable et 
plus défendable et pourra servir d’outil critique dans 
l’identification d’alternatives complexes pour la réhabilitation  
et la gestion des risques. 

Les niveaux d’effort et de détail et la portée de l’évaluation 
des risques requis sont normalement déterminés à l’étape 
de l’énoncé du problème; cet aspect sera discuté plus en 
détail dans la section 3.0. Les expressions évaluation 
préalable des risques, évaluation quantitative 
préliminaire des risques, et évaluation quantitative 
détaillée des risques sont couramment utilisées pour 
désigner divers niveaux d’évaluation des risques. Ces 
termes sont expliqués ci-dessous; le lecteur doit cependant 
noter que les degrés de détail, de complexité et de 
« réalisme » peuvent varier entre plusieurs évaluations des 
risques effectuées à un même niveau. 

2.7.1  Évaluation préalable des risques  

L’expression évaluation préalable des risques désigne 
généralement une évaluation qui n’aboutit pas à une 
détermination quantitative des risques pour la santé humaine 
(p. ex., voir CCME, 2008), bien qu’elle ne décrive pas 
uniquement le type ou la méthode d’évaluation. L’évaluation 
préalable des risques peut être qualitative; dans ce cas, le 
processus d’énoncé du problème est utilisé pour savoir si 
des sources, des voies complètes d’exposition et des 
récepteurs (et donc des risques potentiels) pourraient 
exister. Par ailleurs, elle peut être semi-quantitative, lorsque 
les concentrations sont comparées aux critères numériques 
pertinents pour évaluer si les risques potentiels peuvent être 
considérés comme étant significatifs, ou encore pour établir 
un classement relatif des risques selon les contaminants, les 
sites ou les récepteurs. Dans certains cas, les évaluations 
préalables des risques peuvent faire appel à des calculs 
préliminaires des risques ou de l’exposition. Les évaluations 
préalables des risques peuvent être suffisantes pour établir 
qu’il n’y a vraisemblablement pas de risque, ou peuvent être 
considérées comme une étape préliminaire avant une 
évaluation plus détaillée des risques. 

2.7.2  Évaluation quantitative préliminaire des 
 risques (ÉQPR) 

Une ÉQPR implique une détermination quantitative des 
risques, en se basant généralement sur des hypothèses 

prudentes en ce qui concerne les concentrations de 
contaminants et l’exposition. Une ÉQPR est habituellement 
effectuée à partir de renseignements limités sur le site et 
vise à obtenir une estimation approximative mais prudente 
des risques potentiels pour la santé humaine. Ce type 
d’évaluation peut être utilisé aux fins de classement 
préliminaire des sites, comme dans le cas de Santé Canada 
pour le PASCF; une ÉQPR peut aussi être effectuée pour 
déterminer la nécessité d’effectuer une évaluation 
quantitative plus détaillée ou spécifique du site, incluant la 
nécessité de recueillir des données supplémentaires. Santé 
Canada a déterminé les exigences relatives aux ÉQPR dans 
le contexte spécifique du PASCF et a publié des directives 
pour la conduite des ÉQPR. Une ÉQPR peut inclure des 
modèles du devenir et du transport des contaminants, bien 
que des modèles simplifiés soient souvent utilisés et que les 
hypothèses utilisées dans la modélisation soient, là encore, 
généralement prudentes. 

2.7.3  Évaluation quantitative détaillée des 
 risques  (ÉQDR) 

Le but d’une évaluation des risques spécifiques de site ou 
d’une ÉQDR est de produire une estimation des risques plus 
précise (réaliste), défendable et représentative que celle 
résultant d’une ÉQPR. Bien que le niveau de détail d’une 
telle ÉRSH puisse varier considérablement selon les 
objectifs de l’évaluation, une ÉQDR utilise typiquement des 
données de caractérisation du site plus exhaustives, des 
données d’exposition plus représentatives ou plus 
spécifiques au site et, dans bon nombre de cas, la 
modélisation du devenir et du transport des contaminants et 
de l’exposition est plus sophistiquée. Un élément qui 
caractérise habituellement l’ÉQDR est le recours à une 
représentation statistique de la concentration moyenne du 
contaminant à la source au lieu d’une valeur prudente dans 
le  pire  des cas. La nécessité d’un degré de détail plus 
approfondi est habituellement évaluée dans le contexte des 
avantages d’une réduction de l’incertitude associée à 
l’estimation des risques comparativement aux coûts et aux 
ressources nécessaires pour la collecte des données 
supplémentaires et la conduite d’une évaluation plus 
détaillée, ou encore comparativement aux coûts et 
ressources nécessaires à la mise en œuvre des mesures de 
réhabilitation  et gestion des risques basées sur l’ÉQPR 
prudente. 

2.7.4   Évaluation déterministe ou probabiliste 
 des risques  

Les ÉQPR et plusieurs ÉQDR sont déterministes. Dans le 
cadre d’une évaluation déterministe, des valeurs ponctuelles 
uniques sont choisies pour les hypothèses et les paramètres 
utilisés dans les calculs des risques, ce qui mène à une 
valeur unique (ou estimation ponctuelle) des risques. Selon 
les objectifs et la disponibilité des données, les ÉQDR 
peuvent aussi être effectuées au moyen de méthodes 
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probabilistes. Dans le cadre d’une évaluation probabiliste, 
des distributions de probabilités sont utilisées pour 
représenter l’incertitude et la variabilité dans les hypothèses 
et les paramètres clés. De même, l’évaluation des risques 
probabilistes donne l’étendue et la fréquence des 
estimations des risques à l’échelle de toute une population 
(exposée), plutôt que pour un récepteur hypothétique 
unique. La distribution de probabilités des risques estimés 
qui en résulte offre plus d’information et une meilleure 
compréhension pour la prise de décisions relatives à la 
gestion des risques; par contre, les exigences ayant trait aux 
données spécifiques de site sont en général plus coûteuses. 
L’évaluation probabiliste des risques est abordée plus en 
détail à la section 7.0 et à l’annexe A.  

2.8 Caractéristiques recherchées d’une 
 évaluation des risques et 
 présentation recommandée du 
 rapport d’évaluation 
Les utilisateurs à qui s’adresse l’ÉRSH incluent, en plus de 
l’évaluateur des risques lui-même, le ministère fédéral 
gardien (le gestionnaire des risques du site), les organismes 
de réglementation, la collectivité touchée et le public en 
général. Chacun de ces intervenants a un degré différent de 
compréhension des questions scientifiques et des politiques 
administratives et un intérêt portant sur différents aspects de 
l’évaluation des risques elle-même. Dans toute ÉRSH,  la 
portée et les objectifs doivent être énoncés clairement et 

explicitement pour satisfaire à tous les intervenants, et la 
présentation doit être exhaustive et compréhensible. 

Les directives concernant les biens livrables associés à 
chacune des principales étapes d’une ÉRSH figurent dans 
les sections respectives du présent guide d’orientation. 
Toutefois, les attributs suivants sont considérés comme 
souhaitables pour toutes les étapes de l’évaluation, y 
compris la rédaction du rapport. 

 La présentation doit être complète, crédible et 
pleinement défendable et devrait comprendre une 
description de tout processus d’examen global utilisé. 

 Les critères de sélection de chacune des hypothèses 
critiques doivent être documentées et référencées. Une 
distinction claire doit être faite entre les hypothèses 
scientifiques et les décisions politiques.  

 L’influence des incertitudes dans les hypothèses clés sur 
l’estimation des risques doit être discutée, avec des 
analyses de sensibilité à l’appui, selon le cas. 

 Le rapport doit comprendre un résumé clair et concis 
dans des termes compréhensibles pour le grand public, 
avec notamment un résumé des objectifs et des 
conclusions, et un traitement équilibré des points 
litigieux. 

Un plan est suggéré au tableau 2.2 pour la présentation des 
rapports d’ÉQDR. 
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Tableau 2.2  Plan suggéré pour les rapports d’évaluation quantitative détaillée des risques 

Contexte et objectifs 
Énoncé du problème 
Évaluation de l’exposition 
Évaluation de la toxicité 
Caractérisation du risque 
Recommandations 

 
1.0  Introduction 
 

1.1  Contexte et objectifs 
Contexte de la problématique 
Objectifs de l’évaluation des risques 

 
1.2  Description du site 

Cadre physique et utilisation des terrains voisins 
Historique et exploitation du site 
Résumé des activités de collecte de données 
Géologie et hydrogéologie du site 
Contaminants présents 

 
1.3  Portée de l’évaluation des risques 

Complexité de l’évaluation des risques et justification 
Aperçu de la portée et de la méthodologie 

 
2.0  Énoncé du problème 
 

2.1 Caractérisation du site 
Concentrations de contaminants dans le sol 
Concentrations de contaminants dans les eaux souterraines 
Concentrations de contaminants dans d’autres milieux 
Concentrations de bruit de fond 

 
2.2  Identification des dangers 

Sommaire des concentrations de contaminants 
Dépistage des contaminants 
Identification des contaminants potentiellement préoccupants 

 
2.3  Identification des récepteurs 

Récepteurs humains actuels et futurs 
Récepteurs sensibles 
Dépistage des récepteurs 

2.4  Identification des voies d’exposition 
Résumé des sources et des mécanismes d’émission des contaminants 
Identification des milieux de transport et d’exposition (par classe de contaminants) 
Voies de pénétration  (par récepteur) 
Dépistage des voies d‘exposition 

 
2.5  Modèle conceptuel du site 

 
3.0  Évaluation de l’exposition 
 

3.1  Caractérisation des concentrations de contaminants 
Concentrations à la source 
Concentrations dans les milieux d’exposition (si disponibles) 
Concentrations de bruit de fond 
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3.2  Caractérisation des paramètres spécifiques régissant le devenir et le transport des contaminants 
Paramètres spécifiques à un contaminant 
Paramètres (géologiques, hydrogéologiques, etc.) spécifiques au site 

 
3.3  Modélisation du devenir et du transport 

Justification du choix d’un modèle 
Résumé des hypothèses et des paramètres d’entrée du modèle 
Estimation des concentrations d’exposition 

 
3.4   Caractérisation des récepteurs 

Identification et caractérisation des récepteurs critiques 
 

3.5   Évaluation de la biodisponibilité (s’il y a lieu) 
 
3.6  Estimation de l’exposition 

 Calcul de l’exposition moyenne et amortissement 
 Estimation de la dose de contaminant par contaminant, par voie d’exposition et par voie de pénétration  

   Estimation de l’exposition au bruit de fond 
 

3.7  Résumé de l’évaluation de l’exposition 
 
4.0  Évaluation de la toxicité 
 

4.1  Contaminants à seuil d’effet (par contaminant) 
Résumé et justification des valeurs toxicologiques de référence (VTR)  
Évaluation de la biodisponibilité 

4.2 Contaminant sans seuil d’effet (par contaminant) 
Résumé et justification des valeurs toxicologiques de référence (VTR)  
Évaluation de la biodisponibilité 

 
4.3  Évaluation des interactions toxiques potentielles 

 
5.0  Caractérisation des risques 
 

5.1  Contaminants à seuil d’effet (par contaminant) 
Estimation des indices de risque par voie d’exposition 
Additivité des voies d’exposition (s’il y a lieu) 
Additivité des contaminants (s’il y a lieu) 

 
5.2  Contaminants sans seuil d’effet (par contaminant) 

Estimation du risque additionnel de cancer par voie d’exposition 
Additivité des voies d’exposition (s’il y a lieu) 
Additivité des contaminants (s’il y a lieu) 

 
5.3  Incertitudes 

Incertitudes dans la caractérisation du site 
Incertitudes dans l’évaluation de l’exposition 
Incertitudes dans l’évaluation de la toxicité 
Risque d’effets synergiques/antagonistes 
Incertitudes dans les estimations des risques 
Identification des principaux facteurs influant sur l’incertitude 

 
5.4  Discussion 

Comparaison avec l’exposition au bruit de fond 
Comparaison avec les objectifs de protection réglementaires 
Comparaison avec les études sanitaires spécifiques à un site (si disponibles) 
Identification des principaux facteurs des risques 
Confiance dans l’estimation des risques 
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5.5  Résumé de la caractérisation des risques 
 

6.0  Recommandations 
 

6.1  Autres exigences relatives à la collecte de données 
 
6.2  Mesures recommandées relativement à la gestion des risques 

 
Annexes 

A.  Données spécifiques au site 
B.  Modèles et équations utilisés pour évaluer l’exposition et calculs types 
C.  Revue de la toxicité (par contaminant) avec justification du choix des VTR 

 
 

Source : adapté de U.S. EPA, 1989.
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 3.0  ÉNONCÉ DU PROBLÈME 

3.1  Introduction et liens avec les autres 
 tâches de l’évaluation des risques  
L’énoncé du problème constitue la première étape de 
l’évaluation des risques  d’un site contaminé. Au cours de 
cette étape, l’évaluateur des risques établit une 
compréhension centrée du site contaminé, définit les 
objectifs de l’évaluation des risques  et définit de façon 
conceptuelle les hypothèses de travail concernant la façon 
dont les récepteurs, les contaminants, l’exposition et la 
toxicité interagissent pour se traduire par des risques 
éventuels pour la santé. Dans l’ensemble, les hypothèses 
forment un MCS qui appuie le processus d’évaluation des 
risques  ultérieur.  

L’étape de l’énoncé du problème de l’évaluation des risques  
est parfois appelée identification du danger ou des dangers, 
et ces expressions sont utilisées de façon interchangeable 
par un grand nombre d’évaluateurs des risques. Si les 
étapes essentielles de l’énoncé du problème et de 
l’identification des dangers sont les mêmes et visent à 
identifier les dangers des substances chimiques, les 
récepteurs et les voies d’exposition, l’énoncé du problème 
comprend également l’établissement de la portée de 
l’évaluation des risques  et du processus décisionnel sur la 
façon de poursuivre au-delà de cette étape initiale. 

À titre d’étape initiale essentielle du processus d’évaluation 
des risques, l’énoncé du problème comprend : des 
évaluations préliminaires rigoureuses, le dépistage des 
contaminants, des récepteurs et des voies d’exposition et de 
pénétration, ainsi qu’une planification efficace qui contribue à 
réduire le nombre total d’itérations globales et cela évite les 
retards attribuables à un manque de données inattendu ou à 
une mauvaise compréhension avec les intervenants dans le 
processus. La figure 3.1 présente les composantes 
essentielles sur lesquelles devrait être basée l’étape de 
l’énoncé du problème. Les flèches qui relient les trois 
processus de dépistage illustrent le potentiel d’itérations qui 
peuvent se présenter au cours de cette étape. Par exemple, 
si l’on a effectué un dépistage de contaminants par rapport 
aux recommandations environnementales et aux 
concentrations de bruit de fond mais que le dépistage 
ultérieur des voies d’exposition des contaminants donne à 
penser qu’une substance chimique n’est plus à prendre en 
compte, un affinement ultérieur du dépistage des 
contaminants peut être justifié. Dans le cas où l’on obtient de 
nouveaux renseignements sur le site ou si un changement 
d’objectifs survient au cours des dernières phases du 
processus de réhabilitation, des itérations supplémentaires 
impliquant l’énoncé du problème peuvent être requises, 
comme l’illustre la figure 3.1.  
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Figure 3.1 Énoncé du problème 

 

L’étape de l’énoncé du problème a une grande portée et 
comporte des liens avec de nombreux aspects du cadre 
d’évaluation des risques  et avec la gestion de la 
réhabilitation du site dans son ensemble. Plus 
fondamentalement, les principes utilisés et les tâches 
exécutées au cours de l’énoncé du problème permettront de 
voir pourquoi, ou si, en fin de compte, l’évaluation des 
risques  est nécessaire à la réhabilitation du site. Par 
exemple, une prise en compte initiale des concentrations de 
substances chimiques, des récepteurs et des voies 
d’exposition peut indiquer implicitement que les risques sur 
la santé sont tout à fait inacceptables et qu’une réhabilitation 
est prescrite sans évaluation ultérieure des conditions de 
base. Réciproquement, l’énoncé du problème peut révéler 
qu’un site contaminé n’a pas de voies d’exposition 
fonctionnelles et par conséquent aucun risque toxicologique 
n’est associé aux conditions actuelles. Dans un tel cas, une 
évaluation des risques de base peut ne pas être nécessaire 
à moins que des changements ne soient apportés à 
l’utilisation du site ou que la cession (vente) de la propriété 
ne soit planifiée. 

L’énoncé du problème est également relié à l’étude du site et 
peut indiquer dans quelle mesure plus d’efforts et de 
ressources devraient être consacrés à la caractérisation du 
site. De plus, une utilisation précoce des principes d’énoncé 
du problème permet de s’assurer que les données qui 
doivent être générées lors de l’étude du site répondront aux 
besoins des étapes ultérieures de l’évaluation des risques. 

Un affinement ultérieur du processus d’énoncé du problème, 
au fur et à mesure que le site devient mieux caractérisé, 
fournit la base et l’objectif (c.-à-d., le MCS) pour les 
évaluations plus détaillées de l’exposition aux substances 
chimiques, de la toxicité et de la caractérisation des risques. 

Des liens existent également entre l’énoncé du problème et 
d’autres aspects extérieurs au processus d’évaluation des 
risques, y compris les questions de réglementation, la 
consultation, la sensibilation du public et la communication, 
les questions de société et de gestion des risques plus 
larges. Comme la gestion des risques est souvent dirigée 
par les questions de réglementation et de société, il est 
important que cette perspective soit prise en compte lors de 
l’énoncé du problème afin que l’évaluation des risques  soit 
pertinente et défendable du point de vue scientifique. 
L’évaluateur des risques doit définir les objectifs de 
l’évaluation des risques  et la portée de la complexité du 
projet en fonction de ces objectifs tout en tenant compte de 
cette perspective. En outre, l’évaluateur des risques doit 
communiquer de façon efficace avec les organismes de 
réglementation et autres intervenants pour s’assurer que les 
enjeux sont pris en compte adéquatement au cours de 
l’énoncé du problème et de l’élaboration du MCS. 

3.2  Objectifs de l’énoncé du problème 
L’étape de l’énoncé du problème vise à : 
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 aborder les questions de réglementation et de société 
pour définir les objectifs de l’évaluation des risques; 

 établir la portée et la complexité de l’évaluation des 
risques; 

 examiner les données existantes (ou recueillir les 
données initiales, le cas échéant); 

 identifier et dépister les CPP; 
 identifier et dépister les récepteurs; 
 identifier et dépister les voies d’exposition; 
 élaborer un MCS; et 
 déterminer les manques de données et les exigences 

supplémentaires de collecte des données (si 
nécessaire).  

3.3  Établir la portée de l’évaluation des 
 risques  
La liste de vérification de l’énoncé du problème présentée 
par Santé Canada dans L’évaluation des risques pour les 
sites contaminés fédéraux au Canada,  Partie I : L’évaluation 
quantitative préliminaire des risques (ÉQPR) pour la santé 
humaine (ÉQPR), version 2.0 (SC, 2010) constitue un outil 
efficace pour résumer l’usage du terrain, les récepteurs et 
les voies essentielles pour le site en question. 

3.3.1 Définir les objectifs 

La communication stratégique avec le client, les intervenants 
et les organismes de réglementation devrait fournir à 
l’évaluateur des risques une bonne compréhension des 
objectif(s) de l’évaluation des risques  prévue. Ceux-ci 
doivent être énoncés clairement et sans ambiguïté dans la 
section du rapport établi à la fin de cette étape (voir aussi la 
section 3.9 portant sur les biens livrables). 

Il ne suffit pas d’indiquer simplement que l’objectif principal 
est de déterminer les risques pour la santé humaine du site 
contaminé. Ceci est implicite. L’énoncé des objectifs doit 
plutôt expliquer « pourquoi » l’évaluation des risques  est 
menée (p. ex., pour établir des objectifs de réhabilitation 
spécifiques du site; comme étape de dépistage (en vue de 
cerner le besoin de mesures supplémentaires) afin d’établir 
si des risques inacceptables pour la santé peuvent exister; 
afin de distinguer les voies d’exposition les plus critiques 
contribuant aux risques pour les aspects de gestion des 
risques  ultérieurs, etc.). C’est là que les perspectives 
réglementaires et relatives aux intervenants se font sentir. Si 
l’évaluateur des risques ne peut pas expliquer pourquoi 

l’évaluation des risques est entreprise, il sera difficile de 
cerner la complexité du projet et de rationaliser « comment » 
mener l’évaluation des risques. 

Par exemple, si l’étude d’un site industriel d’envergure a 
permis d’identifier de nombreuses zones préoccupantes qui 
requièrent une réhabilitation, et que l’objectif de l’évaluation 
des risques  est de définir les zones prioritaires pour la 
réhabilitation, la méthode adoptée peut ne pas nécessiter 
une modélisation complexe ou une analyse d’incertitude. 
D’un autre côté, si le site est une ville au complet et 
comprend une exposition publique et (ou) résidentielle, les 
citoyens concernés désireront vraisemblablement en 
connaître plus sur les risques de base pour la santé et une 
analyse d’incertitude sophistiquée peut être nécessaire. 

3.3.2  Déterminer la complexité et le niveau 
 d’effort 

La complexité de l’évaluation des risques  et le niveau 
d’effort nécessaire seront régis jusqu’à un certain point par 
les objectifs définis, tel qu’illustré dans les exemples ci-
dessus. Au départ, l’évaluateur doit être capable de 
déterminer si une évaluation préalable des risques, une 
ÉQPR  ou une ÉQDR est justifiée. Toutefois, en plus des 
objectifs cernés, un certain nombre d’autres facteurs influent 
également sur la complexité et le niveau d’effort, comme 
l’étendue et la qualité des données disponibles, la 
complexité des conditions du site et les contraintes 
financières et temporelles. 

Une méthode utile afin d’établir la portée du problème est de 
doser, en fonction de la complexité du site, le niveau d’effort 
et de ressources prescrit pour exécuter avec succès 
l’évaluation des risques. Les facteurs associés au site 
touchant le niveau d’effort comprennent (Zamuda, 1989) : 

•  le nombre et le type de substances chimiques présentes; 

•  la disponibilité de critères applicables et des données de 
toxicité; 

•  le nombre et la complexité des voies d’exposition; 

•  la qualité de l’étude du site; et  

•  la nécessité de précision dans les résultats. 

La figure 3.2 illustre le continuum de la complexité analytique 
et le niveau relatif des exigences sur le plan des ressources 
déterminé par la complexité du site. 



 

   

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

 20 Septembre 2010 

Figure 3.2 Progression de la complexité de l’analyse des risques dans le cadre du processus de réhabilitation des 
 sites 

 
Source : adapté de Zamuda, 1989 

Les sites ayant un faible niveau de complexité (c.-à-d., ceux 
qui se trouvent à gauche du continuum) demanderont le 
niveau d’effort le plus faible, tandis que les sites complexes 
(ceux qui se trouvent à droite du continuum) sont 
susceptibles de demander un niveau d’effort élevé. Dans le 
cas des sites modérément complexes, on peut utiliser une 
combinaison de techniques analytiques simples et 
complexes, selon les variables en question. Ainsi, dans 
certains cas, il peut ne pas être nécessaire de mettre en 
œuvre des techniques sophistiquées comme les modèles du 
devenir et de l’exposition ainsi que l’analyse d’incertitude, 
tandis que dans d’autres situations, cela peut être essentiel. 

Dans de nombreux cas, l’évaluateur des risques peut n’être 
impliqué dans l’évaluation des risques d’un site que 
lorsqu’un effort considérable a déjà été investi pour l’étude 
du site. Dans un tel cas, l’évaluateur doit s’assurer que les 
données existantes sont suffisantes sur le plan quantitatif et 
qualitatif pour atteindre les objectifs d’évaluation établis par 
le gestionnaire du site (ministère fédéral gardien) en 
consultation avec les intervenants. Qu’il soit possible ou non 
d’obtenir davantage de données nécessaires ou utiles peut 
influer significativement sur la portée et la complexité de 
l’évaluation puisque certaines questions ou problèmes 
peuvent ne pas être abordés de façon valide et en toute 
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confiance quand les données nécessaires font défaut. 
Idéalement, une évaluation des risques sera envisagée et le 
stade d’énoncé du problème sera amorcé avant la collecte 
de données détaillées sur le site. Le niveau de détail d’une 
évaluation des risques  menée à ce moment serait 
nécessairement inférieur; une évaluation qualitative ou semi-
quantitative préalable peut être appropriée et peut être 
utilisée pour guider la collecte de données supplémentaires. 
Le point essentiel relatif aux données disponibles est que la 
complexité de l’évaluation des risques  doit correspondre à 
l’ampleur et à la qualité de l’information existante. Une 
évaluation détaillée des risques, comprenant des techniques 
de modélisation sophistiquées ou des méthodes 
probabilistes, qui est menée avec des données inadéquates 
peut être trompeuse. Par conséquent, le niveau de détail 
utilisé peut masquer les incertitudes sous-jacentes et la 
confiance (ou plutôt, le manque de confiance) globale dans 
les résultats  et peut ne pas atteindre les objectifs de 
l’évaluation ou les attentes du client et des intervenants. 

Bien qu’elles ne soient généralement pas menées au stade 
d’énoncé du problème, les analyses de sensibilité 
permettent d’évaluer le niveau de détail ou de complexité 
requis, en fonction de l’influence relative des paramètres pris 
en compte dans une ÉQPR, particulièrement en ce qui a trait 
aux principales voies d’exposition du contaminant et aux 
récepteurs clés. En concentrant les efforts de collecte de 
données, de caractérisation et de modélisation sur les 
paramètres et les variables qui sont des facteurs importants 
pour le résultat de l’évaluation des risques, la portée de 
l’évaluation des risques  peut être précisée avant de 
s’engager dans une collecte de données et une modélisation 
plus détaillées. Par conséquent, une approche itérative 
serait appropriée dans certains cas, pour lesquels l’ÉQPR 
serait menée au début afin d’affiner la portée et les 
exigences de données essentielles pour l’évaluation 
détaillée. 

3.3.3 Déterminer le besoin d’effectuer une 
 évaluation déterministe ou probabiliste des 
 risques  

Après avoir défini les objectifs et la portée de la complexité 
de la problématique de l’évaluation des risques, et 

conceptualisé les facteurs qui régissent les risques 
potentiels, il incombe à l’évaluateur des risques de 
déterminer si une évaluation déterministe ou probabiliste doit 
être menée ou si une combinaison de ces approches 
analytiques doit être utilisée. Comme on le voit plus en détail 
à la section 7.0, une analyse déterministe implique 
l’utilisation de valeurs d’estimation ponctuelles pour 
caractériser les variables dans le modèle des risques, et le 
résultat est une estimation ponctuelle des risques sans 
information quantitative sur la variabilité ou l’incertitude sous-
jacente. D’autre part, une analyse probabiliste utilise des 
distributions de probabilités pour définir l’intervalle complet 
(étendue) et la fréquence des valeurs des variables du 
modèle de risque pour tenir compte de l’incertitude et (ou) de 
la variabilité de certaines ou de toutes ces variables, et 
produit une distribution de probabilités de risque  estimé, 
lequel représente (hypothétiquement) l’étendue et la 
fréquence des risques  pour l’ensemble de la population de 
récepteurs. Cette information supplémentaire peut être 
souhaitable pour diverses décisions de gestion des risques, 
particulièrement quand les niveaux de risque estimés se 
rapprochent du niveau préoccupant. 

Il est important de déterminer, le plus tôt possible, si une 
méthode déterministe ou probabiliste sera utilisée car le 
résultat de cette décision peut nécessiter l’acquisition de 
nouvelles données ou l’utilisation de techniques différentes 
au cours des étapes ultérieures de l’évaluation des risques. 
Une analyse déterministe sera presque toujours réalisée à 
titre d’étape initiale, même si une analyse probabiliste est 
prévue. L’évaluation déterministe, de concert avec une 
analyse de sensibilité, serait alors utilisée pour établir la 
portée et les exigences de données pour l’analyse 
probabiliste ultérieure, particulièrement en ce qui a trait à 
l’identification et à la caractérisation des variables qui 
doivent être représentées par des distributions de 
probabilités. 

En raison des différences d’interprétation entre les deux 
méthodes d’analyse, il est important de comprendre quand il 
est plus approprié d’employer une méthode déterministe, 
une méthode probabiliste ou les deux. Le tableau 3.1 donne 
une liste des considérations relatives à la sélection d’une ou 
des deux méthodes. 
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Tableau 3.1   Éléments à considérer pour la sélection de la méthode d’évaluation déterministe ou probabiliste 
 

Déterministe Probabiliste 

 

Degré d’incertitude spécifique au site relativement faible 

 

 

Degré d’incertitude spécifique au site relativement élevé 

 

Résultat déterministe considérablement plus élevé ou moins 
élevé que le niveau préoccupant  

 

  

Résultat probabiliste proche du niveau préoccupant 

 

Projet à petite échelle (portée, budget, calendrier) 

 

 

Projet à grande échelle (portée, budget, calendrier) 

 

Application routinière 

 

 

Application non routinière 

 

Nombre élevé de contaminants potentiels et(ou) de voies 
d’exposition potentielles (outil de dépistage)  

 

Nombre réduit de contaminants potentiels et(ou) de voies 
d’exposition potentielles  

(ou dépistage déjà effectué) 

 

 

Élaboration d’un modèle de départ 

 

Raffinement d’un modèle 

 

 

Analyse qualitative de l’incertitude 

 

 

Analyse quantitative de l’incertitude 

 

 

 

 

Valeur de l’analyse des données (collecte de données 
supplémentaires) 

 

L’évaluation déterministe peut être particulièrement efficace 
en tant qu’outil de dépistage initial, pour des évaluations des 
risques à petite échelle spatiale avec un budget limité ou 
lorsque des contraintes de temps sont présentes, puisqu’une 
telle évaluation est généralement prudente (c.-à-d. que les 
estimations des risques sont biaisées dans le sens d’une 
sécurité accrue en raison de l’application du principe de 
précaution). La limite supérieure des estimations des risques  
(pire cas, exposition maximale raisonnable, etc.) sont 
utilisées pour caractériser les variables d’entrée afin 
d’accroître la confiance que les risques n’ont pas été sous-
estimés. Toutefois, le degré de prudence d’une évaluation 
déterministe (p. ex., quelle proportion de la population sera 
« en sécurité ») ne peut pas être établi. Cette méthode est 
également moins onéreuse et moins longue à réaliser 

qu’une évaluation probabiliste. De plus, les combinaisons 
d’un faible degré de préoccupation ou d’intérêt du public (si 
la communication détaillée des incertitudes des estimations 
des risques n’est pas essentielle), d’une faible incertitude 
associée au site (p. ex., les petits sites avec des niveaux de 
contaminants relativement uniformes et une utilisation du 
terrain bien définie) et des applications de routine où la 
réhabilitation ne devrait pas être problématique (p. ex., 
réhabilitation à faible coût p. ex., l’excavation) avec faible 
possibilité de contamination résiduelle) seraient également 
des circonstances appropriées pour l’utilisation d’une 
approche déterministe. Dans de tels cas, l’incertitude n’a pas 
besoin d’être expliquée en termes quantitatifs et la 
réalisation d’une évaluation probabiliste des risques  
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produirait des résultats qui n’influeraient vraisemblablement 
pas sur la décision finale de gestion des risques. 

Les ÉQPR déterministes devraient suivre les directives de 
Santé Canada pour les sites contaminés fédéraux. 

Dans certaines conditions, l’utilisation de méthodes 
probabilistes présente de réels avantages : 

 lorsque l’incertitude ou la variabilité associée à un site 
spécifique est d’un niveau élevé, puisque les méthodes 
probabilistes peuvent quantifier les incertitudes et la 
variabilité et peuvent fournir de l’information 
supplémentaire en décrivant les risques  pour un centile 
d’exposition donné ou un degré de prudence spécifié; 

 lorsque l’intérêt du public est à un niveau élevé, comme 
dans le cas d’une controverse sur la pertinence ou la 
signification d’une évaluation des risques  pour la santé 
publique (c.-à-d., si les estimations qualitatives de 
l’incertitude ne seront pas crédibles ou acceptables); 

 lorsque le résultat déterministe se rapproche du niveau 
d’action ou le dépasse peut-être (c.-à-d., lorsque les 
gestionnaires des risques pourraient surestimer ou 
sous-estimer significativement les risques réels); 

 lorsque les calculs initiaux des risques sont menés 
selon le jugement professionnel et si ce jugement est 
différent entre les professionnels, l’analyse d’incertitude 
peut aider à raffiner les hypothèses du modèle, et à 
produire des estimations des risques  plus fiables et 
plus largement acceptées; ou 

 lorsque une analyse de la valeur de l’information, 
facilitée par une modélisation probabiliste, peut 
permettre d’économiser beaucoup d’argent, de temps et 
de ressources en se concentrant sur les paramètres 
clés lors de la collecte des données pour évaluer les 
options de réhabilitation. 

À partir des éléments ci-dessus, il est clair que la décision 
d’utiliser une méthode d’analyse déterministe, probabiliste 
ou une combinaison des deux n’est pas toujours évidente. 
Dans de nombreux exemples, il sera approprié d’utiliser une 
analyse déterministe pour l’établissement du MCS au cours 
de l’énoncé du problème et d’utiliser une analyse 
probabiliste pour le reste de l’évaluation des risques. 
Toutefois, le choix exact est une décision de gestion du 
projet que l’évaluateur des risques doit prendre en 
consultation avec le client et les intervenants, après avoir 
pris en considération les questions de règlements, de 
société et de gestion des risques  ainsi que les limites des 
données. Les éléments dont il faut tenir compte pour choisir 
entre une méthode probabiliste ou déterministe sont traités 
plus loin à la section 7.0 et ailleurs (p. ex., Burmaster, 1996; 
Richardson, 1996; Cullen et Frey, 1998; U.S. EPA, 2001). 

3.3.4 Déterminer les besoins de modèles 
 particuliers 

La plupart des évaluations des risques  nécessitent un 
certain niveau de modélisation de la migration et du devenir 
environnemental pour aider à la caractérisation de 
l’exposition et parfois, de la réponse toxique. La modélisation 
est souvent requise pour estimer (particulièrement dans le 
futur) les concentrations d’exposition quand les 
concentrations de contaminants n’ont pas été explicitement 
mesurées dans les milieux d’exposition, et pour prédire les 
concentrations futures de contaminants dans le temps et 
dans l’espace lorsque des scénarios d’utilisation future d’un 
terrain sont envisagés et qu’il est question de la sécurité à 
long terme du site. On utilise également des modèles chez 
l’humain pour estimer l’apport ou la dose absorbée de 
contaminants ainsi que le devenir physiologique et 
métabolique des contaminants dans le corps humain. 

Les modèles utilisés dans l’évaluation des risques  portent 
en général sur certains aspects de la ou des voie(s) 
d’exposition. Le besoin d’effectuer une modélisation du 
devenir et du transport des contaminants sera fonction de la 
source de contamination, du milieu de transport et 
d’exposition et de la forme d’interaction entre le ou les 
récepteur(s) humain(s) et ses milieux d’exposition. 
L’identification du besoin de modélisation est facilitée par le 
MCS mais les exigences de modélisation dépendent 
également de la disponibilité (ou de l’absence) de données 
par rapport aux concentrations de contaminants dans tous 
les milieux pertinents. 

Les modèles d’estimation du devenir, du transport et de 
l’exposition aux contaminants sont traités plus en détail à la 
section  4.0. La sélection d’un modèle approprié pour une 
évaluation des risques  dépend de divers facteurs et 
notamment des objectifs et buts de celle-ci. Le choix du 
modèle peut également influencer significativement la portée 
et la complexité de l’évaluation. Le niveau de sophistication 
d’un modèle doit être cohérent avec les données 
disponibles. L’utilisation d’un modèle complexe ou 
sophistiqué est généralement non justifiée ou indéfendable 
si les données du site sont limitées dans une évaluation des 
risques simple. Un modèle exagérément complexe ne sera 
pas approprié si la caractérisation du site n’est pas parvenue 
à recueillir les données sur toutes les variables requises ou 
sur un nombre important de celles-ci pour appliquer en toute 
confiance le modèle au site en question. D’autre part, 
l’utilisation de modèles plus simples peut entraîner une 
incertitude plus élevée dans le processus d’évaluation des 
risques, souvent avec une prudence implicite qui peut être 
incohérente avec le niveau de confiance ou le niveau de 
précision désiré par les intervenants. Il est important de 
s’assurer que le niveau d’incertitude est approprié compte 
tenu de l’application prévue des résultats de l’évaluation. La 
sélection d’un modèle approprié devrait également refléter 
sa pertinence à être employé dans une analyse déterministe 
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ou probabiliste, et cette sélection devrait être discutée avec 
le client et les intervenants avant l’application du modèle au 
site en question. 

3.4  Identification des dangers 

Les objectifs globaux de l’identification des dangers 
consistent à identifier (dépister) et à caractériser les CPP qui 
seront pris en compte dans l’évaluation des risques  qui 
s’ensuit. Les facteurs pris en compte lors de l’identification 
des CPP comprennent la concentration et la quantité (masse 
ou volume) présentes, la toxicité, la mobilité, la persistance 
et le potentiel de bioaccumulation ou de bioamplification. En 
pratique, le choix des CPP implique généralement un 
processus de dépistage dans lequel les concentrations de 
contaminants mesurées sont comparées aux critères de 
référence et, dans le cas des composés inorganiques 
(éléments), aux niveaux d’origine naturelle. Le processus de 
dépistage nécessite des données de caractérisation du site 
adéquates ainsi que des critères de référence et des 
concentrations de bruit de fond appropriés à des fins de 
comparaison. Les exigences relatives aux données 
minimales nécessaires à la caractérisation du site sont 
discutées dans le présent document et dans le guide 
d'évaluation environnementale de site (ÉES) de Santé 
Canada.(SC, non publé).  
 
3.4.1  Exigences relatives à la caractérisation du 
 site 

On obtient généralement les données de caractérisation en 
mettant en œuvre une ÉES. Les ÉES sont généralement 
menées par phases. Dans une ÉES de phase I, des 
informations historiques sont utilisées pour identifier les 
contaminants qui pourraient être associés aux activités 
antécédentes du site et pour guider la collecte et les 
analyses ultérieures du sol, de l’eau souterraine et d’autres 
échantillons; en général, une ÉES de phase I ne comprend 
pas d’étude intrusive ni d’échantillonnage. Une ÉES de 
phase II (et peut-être de phase III) est donc requise pour 
obtenir de l’information quantitative sur les concentrations 
des substances chimiques dans les milieux 
environnementaux ainsi que leur distribution spatiale et 
verticale. Pour un examen plus détaillé de ce sujet, voir le 
document disponbile en anglais seulement Manual for 
Environmental Site Characterization in Support of Human 
Health Risk Assessment (SC, non publé) ou d’autres 
ressources disponibles incluant les directives du CCME ou 
des provinces. L’échantillonnage et l’analyse doivent être 
effectués par des personnes qualifiées, selon les méthodes 
analytiques de référence standard, et les protocoles doivent 
être documentés; les analyses chimiques doivent être 
effectuées par des laboratoires accrédités et un nombre 
adéquat d’échantillons devrait être analysé aux fins 
d’assurance/contrôle de la qualité. 

 

Les exigences réelles pour les données de caractérisation 
de site ne peuvent pas être prescrites ici; elles dépendront 
de l’application prévue, de la portée et du niveau de détail de 
l’évaluation des risques, mais elles devront également être 
cohérentes avec la dimension et la complexité du site. Santé 
Canada devrait être consulté au sujet de la disponibilité ou 
de la recommandation sur la quantité et la qualité des 
données et sur la conception de plans d’échantillonnage 
pour la collecte des données qui seront utilisées pour 
estimer les risques potentiels associés au site contaminé. 
On aura recours au jugement professionnel pour déterminer 
le nombre d’échantillons et la gamme d’analytes afin 
d’assurer la confiance dans les résultats finaux de 
l’évaluation des risques. En règle générale, les données 
devraient être suffisantes pour déterminer les concentrations 
de contaminants représentatives de la contamination du 
point de vue statistique, spatial et (ou) temporel, incluant 
l’étendue et la distribution spatiale de la contamination, ainsi 
que les concentrations de bruit de fond locales.  

L’échantillonnage au cours de la phase II de l’ÉES cible 
souvent des zones ou des couches de contamination 
connue ou soupçonnée. De telles données sont une mesure 
raisonnablement certaine de la concentration maximale ou 
presque maximale. Toutefois, ces données peuvent ne pas 
être « représentatives » au sens voulu ou requis pour 
répondre aux objectifs de l’évaluation des risques. Les 
données doivent être obtenues pour tous les contaminants 
dont on connaît ou soupçonne la présence sur le site, y 
compris les produits de dégradation pour ceux reconnus 
pour se dégrader. Il est à noter que l’ampleur de l’information 
requise pour le dépistage de substances chimiques au stade 
de l’énoncé du problème peut être différente de celle requise 
pour entreprendre l’évaluation des risques  spécifiques au 
site, particulièrement si une analyse probabiliste doit être 
menée. Par conséquent, une collecte de données 
supplémentaires peut être prescrite à une étape ultérieure. 
Par exemple, le dépistage des substances chimiques se fait 
généralement selon les concentrations maximales mesurées 
ce qui nécessite des analyses suffisantes pour s’assurer que 
les zones qui risquent de contenir les concentrations les plus 
élevées ont été échantillonnées.  En conséquence, un 
nombre supérieur d’échantillons sera généralement 
nécessaire pour d’établir une concentration (ou une 
distribution de probabilités de cette concentration) qui est 
représentative du site en général ou des zones du site 
fréquentées par les récepteurs pour l’estimation quantitative 
des risques. 

3.4.1.1 Distribution granulométrique du sol pertinente 
 pour l’évaluation des risques  pour la santé 
 humaine 

Les évaluateurs des risques doivent s’assurer que la gamme 
du calibre des particules de sol recueillies et analysées 
correspond à l’exposition aux contaminants liés au sol sur le 
site. Ni la concentration d’un contaminant (voir Bright et al., 
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2006) ni sa biodisponibilité (voir Richardson et al., 2006) 
n’est uniforme d’une fraction particulaire du sol à une autre. 
Bien que la concentration et la biodisponibilité peuvent 
toutes les deux augmenter tandis que la granulométrie 
diminue, cette tendance n’est en aucun cas constante, 
universelle ou prévisible. 

Les échantillons de sol tamisés à ≤ 250 µm (ou simplement 
des échantillons de sol non tamisés) ne sont pas 
nécessairement représentatifs de la fraction granulométrique 
du sol la plus pertinente pour l’ÉRSH. La U.S. EPA (2000) a 
conclu qu’un calibre de 250 µm représente une limite 
supérieure raisonnable pour l’intervalle du calibre des 
particules du sol ingérées. Toutefois, les études sur 
lesquelles était fondée cette conclusion sont limitées aux 
intervalles du calibre des particules examinées; ces études 
étaient généralement concentrées sur la fraction ≤ 250 µm. 
Des éléments de preuve indiquent que la fraction 
granulométrique critique est encore plus fine que ceci. Dans 
un recensement des écrits disponible mené pour Santé 
Canada (Globaltox, 2005), les auteurs ont conclu que la 
fraction de sol <150 µm pourrait mieux représenter les 
dimensions des particules résultant en une exposition. 
Toutefois, cette documentation fournit une grande incertitude 
quant au calibre des fractions particulaires qui peuvent être 
les plus significatives. Les données publiées par Duggan et 
Inskip (1985) ont démontré une adhérence préférentielle des 
particules <53 μm aux doigts. Des travaux menés 
ultérieurement par ce groupe (Duggan et al., 1986) ont 
démontré que 90 à 98 % du sol qui adhérait aux mains des 
enfants et qui pouvait être potentiellement disponible pour le 
contact main-bouche et pour l’ingestion, était inférieur à 
10 µm (<10 μm) de diamètre. Des études plus récentes 
réalisées par Sheppard et Evenden (1994) et Kissel et al. 
(1996) démontrent également une adhérence préférentielle 
aux mains (pour un potentiel transfert ultérieur à la bouche 
pour l’ingestion) des fractions granulométriques plus fines, 
relativement à la distribution des fractions granulométriques 
du sol à l’étude. Sheppard et Evenden (1994) ont signalé 
que les fractions granulométriques allant de 0,5 à 25 µm 
adhéraient préférentiellement aux mains, tandis que Kissel 
et al. (1996) ont démontré ce même phénomène pour la 
fraction de <65 µm (la plus petite fraction granulométrique 
étudiée). En étudiant la poussière de la maison, Edwards et 
Lioy (1999) ont déterminé que >95 % du nombre total de 
particules adhérant aux mains (ou à un dispositif 
d’échantillonnage conçu pour imiter la surface des mains) 
étaient de calibre ≤2,5 µm. 

3.4.1.2 Autres caractéristiques du site requises pour 
 l’évaluation des risques  

Outre la caractérisation des concentrations de contaminants, 
les données additionnelles requises pour l’évaluation des 
risques  comprennent l’information sur l’occupation du 
terrain, la fréquence et la durée des visites ou de 
l’occupation par des récepteurs humains sur les lieux, ainsi 

que les conditions physiques, chimiques et géologiques qui 
régissent le devenir et le transport des substances 
chimiques dans l’environnement. Ces données pourraient 
inclure, mais sans s’y limiter : 

 type de sol, texture, porosité de la stratigraphie; 

 propriétés du sol telles que le taux d’humidité, la teneur 
en carbone organique, la densité apparente et le pH; 

 profondeur de l’eau souterraine; 

 direction d’écoulement de l’eau souterraine, conductivité 
hydraulique et gradient hydraulique; 

 direction et distance vers les plans d’eau de surface;  

 occupation du terrain et utilisation de l’eau, et distance 
avec les récepteurs humains; 

 présence de structures ou autres particularités qui 
peuvent influer sur les profils d’activité humaine ou les 
zones d’activité sur le site. 

Certains des renseignements mentionnés ci-dessus sont 
requis à l’étape de l’énoncé du problème afin de faciliter le 
dépistage des récepteurs et des voies d’exposition (voir 
sections 3.5 et 3.6). Toutefois, des données détaillées qui 
peuvent être utilisées dans la modélisation du devenir et du 
transport des contaminants peuvent être recueillies à une 
étape ultérieure, une fois que le MCS a été établi. 

3.4.2 Dépistage des substances chimiques 

L’objectif du dépistage des substances chimiques au stade 
d’énoncé du problème est d’identifier les substances 
chimiques qui présentent, peuvent présenter ou ont le 
potentiel de présenter des risques ou des dangers pour la 
santé humaine. Ces substances chimiques sont utilisées aux 
phases ultérieures de l’évaluation des risques  et sont 
connues sous le nom de contaminants potentiellement 
préoccupants (CPP). 

L’approche utilisée pour le dépistage des substances 
chimiques d’intérêt comprend un certain nombre d’étapes : 

 cerner des critères de dépistage appropriés, tels que les 
recommandations pour la qualité des sols du CCME; 

 comparer les concentrations des substances chimiques 
avec les critères de dépistage;  

 comparer les concentrations des substances chimiques 
avec les teneurs de fond; 

 rationaliser/exclure les substances inoffensives; 

 choisir les CPP. 
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3.4.2.1 Cerner des critères de dépistage appropriés 

Pour pouvoir être considérés comme appropriés aux fins du 
dépistage des CPP, les critères devraient être basés sur les 
risques, être défendables du point de vue scientifique, être à 
jour et être acceptables par l’agence de réglementation en 
place. Dans le cas des sites contaminés fédéraux au 
Canada, les Recommandations canadiennes pour la qualité 
de l’environnement du CCME (CCME, 1999 et les mises à 
jour plus récentes) et les standards pancanadiens du CCME 
relatifs aux HCP dans le sol (CCME, 2008a, 2008b, 2008c) 
doivent être utilisés. Dans le cas des substances ne faisant 
pas l’objet de recommandations du CCME, les 
recommandations et normes provinciales semblables doivent 
être utilisées. Si aucune autorité canadienne n’a établi de 
recommandations pour la qualité environnementale basée 
sur la santé humaine, pour un contaminant particulier, les 
critères dérivés par d’autres autorités, comme les plus 
récents objectifs préliminaires de réhabilitation ou les 
niveaux de dépistage du sol de la U.S. EPA (U.S. EPA, 
1996, 2002), peuvent être utilisés avec les ajustements qui 
s’imposent, comme décrit plus loin dans le texte. Si un 
critère autre que ceux établis par le CCME est utilisé pour le 
dépistage, une justification détaillée doit être fournie. La 
justification doit comprendre les fondements du critère et tout 
ajustement apporté à celui-ci.  

La plupart des recommandations et normes 
environnementales, basées sur les risques et publiées, ont 
été établies selon des hypothèses normalisées (ou 
« génériques ») relatives aux conditions d’exposition. Dans 
certaines circonstances, lorsque les conditions particulières 
sur les sites sont différentes des conditions hypothétiques du 
cas générique, de sorte que le degré potentiel d’exposition 
humaine est supérieur, les recommandations ou normes 
existantes pourraient ne pas être suffisamment protectrices. 
Dans tous les cas, les valeurs utilisées doivent être celles 
dérivées pour la protection de la santé humaine dans la 
catégorie d’occupation du terrain applicable la plus prudente. 

Si les critères adoptés aux fins de dépistage sont obtenus de 
sources autres que le CCME ou Santé Canada, ils doivent 
être ajustés avec les modifications qui s’imposent pour 
assurer leur uniformité avec les critères de protection de la 
santé prescrits par Santé Canada et par le CCME. Par 
exemple, si les recommandations basées sur la santé 
humaine pour les substances cancérogènes (substances 
sans seuil) sont dérivées en se fondant sur un risque 
additionnel de cancer de 1 x 10-6 (1 cas sur 1 million), les 
critères peuvent être ajustés à un risque additionnel cible de 
1 x 10-5 (1 cas sur 100 000) conformément au niveau de 
risque jugé essentiellement négligeable par Santé Canada. 
Dans le cas des substances non cancérogènes (substances 
avec seuil), les recommandations provenant d’autres 
autorités comme la U.S. EPA, sont généralement basées sur 
100 % de la dose journalière tolérable (DJT) ou de la dose 
de référence (RfD). Ces recommandations doivent être 

divisées par 5 pour être approximativement équivalentes aux 
recommandations du CCME basées sur seulement 20 % de 
la DJT ou de la RfD. 

Il est à noter que certaines sources peuvent définir des 
critères ou des normes (p. ex., pour l’eau potable) basés sur 
un seuil esthétique (p. ex., odeur ou goût) car, dans certains 
cas, l’aspect esthétique peut être plus sensible aux fins de 
réglementation. Ces critères doivent être pris en compte 
parce qu’ils peuvent toucher la réhabilitation du site mais ils 
sont inappropriés au point de vue de l’évaluation des risques  
pour la santé et ceux-ci ne doivent pas être utilisés dans ce 
contexte sans consulter l’agence de réglementation 
concernée. 

Si aucun critère comparatif approprié n’est identifié pour une 
substance particulière, celle-ci devrait être retenue comme 
CPP et être considérée dans la phase d’évaluation des 
risques  détaillée. 

3.4.2.2 Comparer les concentrations de substances 
 chimiques avec les critères de dépistage  

Lors du dépistage, seules les concentrations maximales de 
substances chimiques mesurées sur le site sont comparées 
avec les critères aux fins de l’évaluation des risques. 
L’objectif de cette étape de dépistage consiste à dresser une 
liste prudente des substances pour une évaluation ultérieure. 
Si la concentration maximale d’une substance chimique 
donnée ne dépasse pas le critère approprié, la présence 
de cette substance est considérée acceptable pour 
l’usage du terrain évalué, et elle est normalement exclue 
de l’évaluation détaillée des risques. 

Il est important de noter que les critères établis par les 
organismes réglementaires provinciaux et fédéraux ne 
tiennent pas nécessairement compte des effets interactifs 
potentiels des substances chimiques agissant de façon 
semblable. Par exemple, il est possible que le sol sur un site 
contienne de nombreux types d’hydrocarbures aromatiques 
polycycliques (HAP) cancérogènes qui ont des effets 
interactifs. Si aucune des concentrations de substances 
chimiques individuelles ne dépasse les critères identifiés, il 
est possible que, collectivement, elles puissent poser des 
risques significatifs si, par exemple, la somme de leurs 
concentrations exprimées en équivalents de puissance  
toxique du benzo[a]pyrène dépasse le critère relatif au 
benzo[a]pyrène. Il est essentiel que l’on prenne en compte 
les effets interactifs des substances chimiques agissant de 
façon semblable, sinon le groupe au complet pourrait être 
exclu à tort sur la base des données relatives aux 
substances chimiques individuelles. Actuellement, cette 
préoccupation ne s’applique qu’aux HAP cancérogènes ainsi 
qu’aux dibenzo-para-dioxines polychlorées aux 
dibenzofurannes polychlorés (PCDD/PCDF) et aux 
biphényles polychlorés (BPC) de type dioxine. 
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3.4.2.3 Comparer les concentrations de substances 
 chimiques avec les concentrations de bruit  de 
 fond 

À la suite du dépistage selon les recommandations 
réglementaires applicables, la liste des CPP peut être 
soumise au dépistage basé sur la géochimie locale. 
L’information sur les concentrations de bruit de fond pour un 
nombre limité d’éléments inorganiques est disponible auprès 
de la Commission géologique du Canada et de quelques 
sources provinciales. Cette question a été également 
examinée pour le compte de Santé Canada par Water and 
Earth Sciences Associates (WESA, 2005). Parce que 
certaines concentrations de substances chimiques peuvent 
être naturellement élevées, l’étape suivante prend en 
compte l’histoire du site, l’occupation du terrain et les 
données de bruit de fond (locales et régionales) pour 
déterminer si les concentrations détectées constituent une 
anomalie naturelle. Bien que l’on puisse appliquer les 
principes d’évaluation des risques du présent document à un 
site dont la contamination naturelle dépasse les 
recommandations du CCME, on prévoit plutôt de se 
consacrer aux sources anthropiques, puisque celles-ci font 
l’objet des plans de gestion des risques. Dans de nombreux 
cas, on peut réaliser cette étape de façon rapide et intuitive 
si la substance chimique est elle-même d’origine 
anthropique (par ex., la plupart des polluants organiques 
persistants) et semble être logiquement associée à 
l’occupation historique du site. Cette dernière information 
doit être facilement disponible en tant que résultat de l’étude 
du site. Toutefois, dans le cas des substances naturelles (p. 
ex., arsenic, mercure, sélénium, HAP, PCDD/PCDF) et pour 
d’autres substances largement répandues (p. ex., pesticides, 
radionucléides, plomb autrefois émis par l’échappement des 
automobiles, BPC), des comparaisons avec les études 
locales ou régionales disponibles sur les concentrations de 
bruit de fond ou avec des mesures provenant d’un site de 
référence doivent être effectuées, afin de vérifier si, oui ou 
non, les substances chimiques en question proviennent de 
sources anthropiques locales. Un tel site de référence doit 
être choisi avec soin parce que les substances chimiques 
visées devraient être attribuables uniquement aux sources 
naturelles (c.-à-d., non anthropiques). Le site de référence 
doit être démontré exempt de toute influence issue 
d’éventuelles sources anthropiques ponctuelles en ce qui a 
trait aux substances chimiques visées. 

Le site de référence doit correspondre le plus possible au 
site contaminé visé au point de vue de la géographie et de la 
portée. Ceci comprend la localisation, la topographie, les 
dimensions/la surface, les caractéristiques physiques et 
chimiques de la géologie du sol et de l’hydrologie. A 
l’intérieur des sites, la priorité aux friches, aux zones boisées 
naturelles, aux parcs ou aux grands lots résidentiels doit être 
accordée. Les endroits dont la végétation est de toute 
évidence endommagée doivent être évités. Le dossier 
historique du site de référence et des terres adjacentes, y 

compris les activités actuelles et passées, doit être examiné 
et documenté. 

Si les concentrations d’un contaminant sont jugées 
naturellement élevées ou si les concentrations mesurées se 
situent dans l’étendue des conditions de bruit de fond locales 
ou régionales, le contaminant doit être exclu de toute autre 
considération en tant que CPP sauf s’il a été indiqué dans la 
portée du projet qu’il devait être retenu (en raison de l’intérêt 
de la collectivité ou du public, par exemple). 

Le concept de concentrations de bruit de fond des 
substances chimiques varie selon la juridiction (voir WESA, 
2005). Il s’agit d’un point important de communication avec 
la collectivité touchée ou le grand public. On peut dériver les 
niveaux de bruit de fond potentiels des données issues de 
sites de référence situés tout près, mais en dehors de 
l’influence du site contaminé, ou ils peuvent être basés sur 
une vue d’ensemble plus régionale (p. ex., un centile donné 
des valeurs de toute une province), telle que définie par la 
province dans laquelle le site se trouve. Quel que soit le 
concept utilisé, il peut être prudent à ce stade de consulter le 
ministère fédéral gardien, Santé Canada, la Commission 
géologique du Canada et les organismes provinciaux pour 
assurer la disponibilité et l’applicabilité des données de bruit 
de fond et pour déterminer le besoin d’échantillonnage des 
niveaux de bruit de fond à un site de référence. 

3.4.2.4 Exclure les substances inoffensives 

Plusieurs substances naturelles comme le calcium, le fer, le 
magnésium, le potassium et le sodium sont comprises dans 
les analyses chimiques analytiques de routine. Souvent, les 
organismes gouvernementaux n’établissent pas des critères 
réglementaires pour ces substances et autres substances 
inoffensives. À moins que ces substances ne soient 
associées aux activités sur le site, elles devraient être 
exclues de l’évaluation des risques. 

La raison d’être de l’exclusion de substances doit être 
consignée de sorte que le processus de décision soit bien 
compris, transparent, facilement retraçable et vérifiable. Si 
l’on ne peut pas rationaliser l’exclusion au cours de cette 
étape, la substance chimique est considérée comme un CPP 
et retenue pour une ÉRSH détaillée. 

3.4.2.5 Choisir les contaminants potentiellement 
 préoccupants 

Une liste indiquant toutes les substances chimiques 
identifiées et (ou) recherchées sur le site avec leurs 
concentrations maximales mesurées (ainsi que d’autres 
valeurs statistiques de base comme le nombre 
d’échantillons, la concentration moyenne et l’étendue des 
concentrations) doit être dressée. Les critères de dépistage 
doivent être également tabulés avec références aux sources 
appropriées de documentation. 



 

   

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

 28 Septembre 2010 

Tout contaminant dont la concentration maximale dépasse le 
critère de dépistage approprié et qui n’a pas été exclu en 
raison de concentrations de bruit de fond ou d’autres 
aspects, sera classé comme un CPP et sera inclus dans 
l’évaluation des risques  détaillée. Tout contaminant pour 
lequel aucun critère de dépistage approprié n’est disponible 
doit également être retenu comme un CPP. Les substances 
chimiques, pour lesquelles les données recueillies sont 
insuffisantes pour permettre leur exclusion définitive, doivent 
également être prises en compte comme CPP et (ou) faire 
l’objet d’études ou de collectes de données plus poussées. 
Toute décision relative à l’inclusion ou à l’exclusion d’une 
substance chimique en tant que CPP au stade d’énoncé du 
problème doit être clairement documentée. 

3.5 Identification des récepteurs  
L’objectif de l’identification des récepteurs est d’identifier et 
de dépister les récepteurs humains susceptibles d’être 
exposés significativement aux CPP (et aux risques qui en 
découlent). Bien que le processus de dépistage des 
récepteurs se concentrera sur les récepteurs susceptibles 
d’être les plus exposés, les récepteurs moins exposés mais 
sujets à un risque potentiellement supérieur (p. ex., résultant 
d’une sensibilité supérieure) ne doivent pas être exclus. 

Les récepteurs clés seront principalement déterminés par 
deux facteurs : 

1. l’occupation du terrain (p. ex., les adultes sont des 
récepteurs importants dans le cas des terrains 
industriels, alors que les tout-petits sont les récepteurs 
clés pour l’évaluation des substances non cancérogènes 
sur des terrains à usage résidentiel); et  

2. la toxicité associée à un CPP lorsqu’un groupe de 
récepteurs particulier est considéré comme le récepteur 
clé pour la substance en question (p. ex., le foetus par 
rapport à la toxicité du méthylmercure). 

L’étape de dépistage et d’identification des récepteurs doit 
également être menée conjointement avec le dépistage et 
l’identification des voies d’exposition, car ces étapes sont 
étroitement reliées. 

3.5.1 Récepteurs humains potentiels 

Dès le début, les récepteurs humains sont identifiés d’un 
point de vue générique conformément à l’usage du terrain 
sur le site et la zone avoisinante. L’expression usage du 
terrain, tel qu’utilisée dans cette section, comprend 
également l’utilisation de l’air et de l’eau. L’usage du terrain 
définit généralement quels groupes d’âge ou autres sous-
ensembles de la population humaine en général sont censés 
être présents et potentiellement exposés. Les groupes de 
récepteurs peuvent comprendre le public en général, les 
personnes résidant sur le site, les employés ou les membres 
de sous-populations particulières comme les collectivités des 

autochtones ou d’autres catégories de récepteurs ayant un 
accès réel et identifiable au site, des caractéristiques 
d’exposition et (ou) des types de comportements pertinents 
au site et aux contaminants en question. Les groupes de 
récepteurs sont généralement divisés en classes d’âge qui 
sont, au Canada : nourrissons, tout-petits, enfants, 
adolescents et adultes. Dans certains cas, ceux-ci peuvent 
être davantage divisés pour inclure des catégories comme 
les personnes âgées ou des catégories distinctes pour les 
hommes et les femmes. 

Le CCME (2006) a défini quatre classes génériques d’usage 
du terrain : agricole, résidentielle/parc, commerciale et 
industrielle. Chacune d’entre elles est couramment associée 
à un ou plusieurs groupe(s) de récepteurs. Par exemple, le 
public en général serait censé être potentiellement présent 
ou avoir accès à un site agricole, résidentiel ou commercial; 
l’accès à des terrains industriels peut être limité aux 
employés adultes. Les membres des collectivités 
autochtones peuvent être présents pour n’importe quel type 
d’usage du terrain, selon la localisation du site. Ces groupes 
peuvent être particulièrement pertinents pour les sites du 
nord et éloignés qui peuvent être fréquentés comme camps 
ou lieux de chasse et pêche. Du point de vue d’un site 
particulier, les classes génériques d’usage du terrain 
mentionnées ci-dessus peuvent ne pas être représentatives 
de la population exposée ou de leur niveau d’exposition 
potentielle, et dans ce cas, de nouvelles définitions d’usage 
du terrain ou de caractérisations plus poussées peuvent être 
nécessaires. Les récepteurs et les caractéristiques 
d’exposition doivent être identifiés de façon spécifique à 
chaque site s’il est vraisemblable qu’ils entraînent 
l’exposition de groupes de récepteurs différents. Par 
exemple, certains sites éloignés avec accès limité peuvent 
être visités uniquement par le personnel d’entretien, et ce, 
de façon peu fréquente. D’un autre côté, certains endroits 
éloignés peuvent faire l’objet d’une utilisation plus intense 
par les populations autochtones pratiquant la récolte 
d’aliments traditionnels. 

Selon le groupe de récepteurs, un récepteur critique peut 
être défini en se basant sur le taux d’ingestion, le poids 
corporel et d’autres facteurs d’exposition comme la 
fréquence et la durée d’exposition. Ceci fait partie du 
processus de dépistage des récepteurs et est traité plus en 
détail ci-dessous. 

Lors de la sélection des récepteurs en fonction de l’usage 
d’un terrain, il faut tenir compte de l’utilisation actuelle la plus 
sensible ou de l’utilisation future la plus vraisemblable si 
l’évaluation des risques  concerne le développement d’un 
site et un changement d’usage du terrain. L’utilisation la plus 
sensible se reflète dans la classe d’usage du terrain doit être 
utilisée. Par exemple, les garderies sont couramment situées 
dans des zones commerciales; une garderie représente un 
usage plus sensible qu’une autre entreprise commerciale. 
Tout changement dans l’usage du terrain qui n’est pas pris 
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en compte dans l’évaluation des risques   doit être 
également reconnu car cela peut invalider cette évaluation 
des risques ou mener à des restrictions d’usage ou à 
d’autres contrôles administratifs. Quel que soit l’usage du 
terrain étudié, l’usage des terrains adjacents doit également 
être pris en compte s’il est ou s’il pourrait devenir plus 
sensible à l’avenir (comme un développement résidentiel 
construit sur un terrain adjacent à un site industriel), ou si la 
contamination du terrain migre en dehors du site et a un 
impact potentiel sur les propriétés contiguës. 

3.5.2 Récepteurs sensibles et uniques 

Lors de l’indentification des récepteurs potentiels, les 
récepteurs potentiellement sensibles et (ou) uniques qui 
peuvent être exposés à des niveaux de risque accrus 
doivent être pris en considération. Parmi les exemples, on 
trouve les personnes âgées, les femmes enceintes ou qui 
allaitent ainsi que les nourrissons (particulièrement dans les 
cas de contaminants présentant des effets neurotoxiques ou 
foetotoxiques potentiels) et les consommateurs de plus 
grandes quantités d’aliments locaux (particulièrement en 
présence de substances bio-accumulables). 

Les travailleurs prenant part à des travaux d’excavation, de 
construction ou de réhabilitation associés à l’entretien, à la 
réhabilitation ou au redéveloppement d’un site contaminé 
peuvent être exposés à des niveaux de risque plus élevés 
en raison d’un contact plus étroit avec les milieux 
environnementaux contaminés. Toutefois, ces personnes 
peuvent être exposées pour une durée relativement brève 
tout en utilisant des vêtements de protection, un équipement 
et des procédures qui serviraient à réduire l’exposition au 
minimum. Les plans de santé et sécurité au travail peuvent 
comprendre des mesures d’atténuation pour les travailleurs 
de la construction si l’évaluation des risques  indique qu’elles 
sont nécessaires. 

3.5.3 Dépistage des récepteurs 

Il devient pratique courante d’évaluer l’exposition pour tous 
les groupes d’âge des populations réceptrices identifiées. 
Cette information est particulièrement intéressante lors des 
consultations et des communications publiques. Toutefois, il 
n’est généralement pas nécessaire de mener une évaluation 
des risques  détaillée et complète pour tous les récepteurs 
identifiés. Dans la plupart des cas, un récepteur critique peut 
être identifié pour chaque classe de contaminants, chaque 
usage du terrain et potentiellement pour chaque voie 
d’exposition. Le récepteur critique est normalement le 
membre du groupe récepteur applicable qui est censé être le 
plus exposé à une substance chimique exprimée en dose 
journalière moyenne par unité de masse corporelle. Par 
exemple, pour des substances chimiques à seuil d’effet sur 
un site où toutes les classes d’âge sont présentes, le tout-
petit serait normalement considéré comme le récepteur 
critique. Toutefois, si un membre particulier de la population 

est plus sensible pour un niveau donné d’exposition en 
raison d’une vulnérabilité particulière ou d’une réponse 
toxique dépendante du stade de vie, ceci peut influer sur le 
choix des récepteurs critiques pour des substances 
chimiques particulières. La sélection d’un récepteur critique 
exige que l’on prenne en compte les facteurs d’exposition 
humains pour diverses populations et classes d’âge; ceux-ci 
sont traités à la section 4.5. Comme on l’a noté ci-dessus, la 
sélection d’un récepteur critique dépend également de la 
voie d’exposition, et est par conséquent associée de près à 
l’identification et au dépistage des voies d’exposition, dont il 
est question dans le texte qui suit. 

3.6 Identification des voies d’exposition  
L’objectif de l’identification des voies d’exposition au stade 
de l’énoncé du problème est d’identifier et de dépister les 
voies d’exposition potentiellement préoccupantes qui 
impliquent les contaminants et les récepteurs identifiés dans 
les étapes précédentes. Aux fins de l’évaluation des risques, 
une voie d’exposition consiste en une source de 
contaminants, un mécanisme de rejet, un mécanisme de 
transport dans le milieu environnemental pertinent, un point 
d’exposition (récepteur) et une voie de pénétration. La voie 
de pénétration est la voie par laquelle une substance 
chimique entre en contact physique avec l’organisme et est 
absorbée par celui-ci. 

Une substance chimique dépistée (c.-à-d. qui est retenue 
comme CPP) contribue aux risques uniquement si une voie 
d’exposition menant à un récepteur existe ou risque d’exister 
et si cette voie mène à des expositions à une concentration 
élevée ou une dose préoccupante. Pour qu’une voie 
d’exposition existe, toutes les composantes dont la liste 
figure précédemment doivent être présentes. Si une ou 
plusieurs sont absentes ou inactives, la voie d’exposition est 
incomplète et donc inactive. En raison des interrelations 
entre les voies d’exposition et les récepteurs, il est important 
que le dépistage des voies d’exposition soit mené 
conjointement avec le dépistage des récepteurs. 

L’identification des voies d’exposition comprend 
l’identification systématique et la documentation des 
sources, des mécanismes de rejet, des mécanismes de 
transport, des récepteurs et des voies d’exposition. 
L’identification et le dépistage des voies d’exposition au 
stade de l’énoncé du problème impliquent une évaluation 
qualitative des conditions du site et ne constituent pas une 
évaluation quantitative de rejet des substances chimiques, 
du transport et de l’exposition. L’évaluation quantitative fait 
partie de l’étape ultérieure d’évaluation de l’exposition.  

3.6.1 Sources et mécanismes de rejet 

Une source de contaminants peut être un réservoir, un 
récipient ou un autre contenant qui fuit, ou un volume de 
déchets dont le contenu est rejeté (ou a été rejeté) dans le 
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sol, l’eau souterraine, l’air ou un autre milieu récepteur. 
Lorsque le contaminant a déjà été « rejeté » dans 
l’environnement, le mécanisme de rejet est le processus de 
mobilisation du contaminant vers le milieu de transport, 
comme la volatilisation, la dissolution, la lixiviation, l’érosion, 
la bioaccumulation, la bioconcentration, etc. 

Le tableau 3.2 présente la liste de quelques sources de 
contaminants, mécanismes de rejet et milieux de réception 
et de transport courants pour les sites contaminés. 

 

 
 
 
 
 

Tableau 3.2  Sources courantes de substances chimiques, mécanismes d’émission et milieux récepteurs 

Milieu récepteur Mécanisme d’émission  Source de contaminants 
 

Air 
 
 
 
 
 

Volatilisation 
 
 
 
 
 
 
 
Émission fugitive de poussières 

Déchets de surfaces – lagunes, 
étangs, fosses, déversements 
Eau de surface ou souterraine 
contaminée 
Sols de surface contaminés 
Zones humides contaminées 
Barils qui fuient 
 
Sols de surface contaminés 
Empilements de déchets 
 

Eau de surface 
 
 
 

Ruissellement 
 
Ruissellement sporadique 
 
 
 
Infiltration d’eau souterraine 

Sols de surface contaminés 
 
Débordement de lagune 
Déversements, conteneurs qui fuient 
 
 
Eau souterraine contaminée 
 

Eau souterraine Lessivage Déchets de surface ou enfouis 
Sol contaminé 

Sol 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Lessivage 
 
Ruissellement 
 
Ruissellement sporadique 
Émissions fugitives/dépôt de 
poussières 
Transfert de sol du site par les pieds, 
les animaux, etc. 

Déchets de surface ou enfouis 
 
Sols de surface contaminée 
 
Débordement de lagune 
Déversements, conteneurs qui fuient 
Sols de surface contaminés 
Empilements de déchets 
 
Sols de surface contaminés 
 

Sédiments 
 

Ruissellement, ruissellement 
sporadique 
 
 
Infiltration d’eau souterraine 
 
Lessivage 
 

Déchets de surfaces – lagunes, 
étangs, fosses, déversements 
Sols de surface contaminés 
 
Eau souterraine contaminée 
 
Déchets de surface ou enfouis 
Sol contaminé 
 

Source : adapté de U.S. EPA, 1989. 
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3.6.2 Milieux environnementaux et mécanismes 
du devenir et du transport environnemental 

La composante « transport » d’une voie d’exposition 
implique le mouvement, du milieu de réception au point 
d’exposition, d’un contaminant à l’intérieur ou entre des 
milieux environnementaux. Un ou plusieurs des milieux de 
réception, de transport et d’exposition peuvent être les 
mêmes; par exemple, l’air affecté par une substance volatile 
peut se déplacer à cause du vent puis être inhalé. Toutefois, 
les voies d’exposition impliquent fréquemment le transfert 
d’un contaminant d’un milieu à un autre. Les milieux 
environnementaux comprennent le sol (et autres matériaux 
géologiques comme le substratum rocheux et les 
sédiments), l’eau souterraine, l’eau de surface, l’air et le 
biote. Les aliments peuvent également être considérés 
comme un milieu environnemental lorsque les voies 
d’exposition par la chaîne alimentaire sont applicables. 

De nombreux mécanismes régissent le devenir et le 
transport des contaminants au sein des milieux 
environnementaux et entre ceux-ci (U.S. EPA, 1989) : 

 transport physique via le vent, l’eau, etc. (p. ex., 
advection, diffusion, transport des particules); 

 transformation physique (p. ex., volatilisation, 
dissolution, précipitation); 

 transformation chimique (p. ex., photolyse, hydrolyse, 
oxydation, réduction); 

 transformation biologique (p. ex., biodégradation); 

 accumulation (p. ex., bioaccumulation, bioconcentration, 
bioamplification). 

L’identification des mécanismes de devenir et de transport et 
des milieux environnementaux pertinents implique la prise 
en compte des propriétés physiques et chimiques des CPP 
ainsi que des caractéristiques du sol et de l’hydrogéologie. 
Les paramètres pertinents du devenir physique, chimique et 
environnemental spécifiques aux contaminants et qui doivent 
être pris en compte quand on évalue le transport des 
contaminants sont résumés au tableau 3.3. Les facteurs 
spécifiques du site et affectant le devenir et le transport 
environnementaux sont résumés au tableau 3.4. Les 
données disponibles de concentrations de contaminants 
mesurées dans les milieux de transport et (ou) d’exposition 
devraient aussi être utilisées pour faciliter l‘identification des 
processus du devenir et du transport et, par conséquent, des 
voies d’exposition. 
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Tableau 3.3  Facteurs physiques et chimiques spécifiques aux contaminantx régissant le devenir et le transport de 
  ceux-ci 

 
Coefficient de partage carbone organique–eau (Koc ) - Degré de répartition chimique  entre le carbone organique et l’eau à l’état 
d’équilibre. Plus le Koc est élevé, plus la substance chimique a tendance à se lier au carbone organique plutôt qu’à rester dans l’eau. 
 
Coefficient de partage sédiments/sol–eau (Kd)  - Degré de répartition chimique entre le sol ou des sédiments et l’eau, sans égard au 
carbone carbonique; le Kd est spécifique du sol ou des sédiments en question. Pour ajuster la fraction de carbone organique présent 
dans le sol ou les sédiments (foc), on emploie l’équation Kd = Koc x foc. Plus le Kd est élevé, plus la substance chimique a tendance à se 
lier au sol ou aux sédiments plutôt qu’à rester dans l’eau. 

  
Coefficient de partage octanol–eau (Kow)  - Degré de répartition chimique entre l'eau et l’octanol à l’état d’équilibre. Plus ce coefficient 
est élevé, plus la substance chimique a tendance à être présente dans l’octanol plutôt que dans l’eau. L’octanol sert de substitut aux 
lipides (matières grasses) et le Kow peut servir à prédire la bioconcentration chez des organismes aquatiques. 
 
Constante de la loi d’Henry - Un indicateur de la répartition chimique entre l’air et l’eau à l’état d’équilibre. Plus la constante de la loi 
d’Henry est élevée pour une substance chimique, plus celle-ci a tendance à se volatiliser plutôt qu’à rester dans l’eau. 
 
Demi-vie dans un milieu donné - Mesure relative de la persistance d’une substance chimique dans un milieu donné. Les valeurs 
réelles peuvent grandement varier, selon les conditions spécifiques au site. Plus la demi-vie est grande, plus la persistance de la 
substance chimique est élevée. 
 
Diffusivité - Décrit le déplacement d’une molécule dans un milieu liquide ou gazeux résultant de différences de concentration. La 
diffusivité sert souvent à calculer l’élément dispersif du transport d’une substance chimique. Plus le coefficient de diffusivité est élevé, 
plus la substance chimique est susceptible de se déplacer en réaction aux gradients de concentration. 
 
Facteur de bioconcentration (FBC) - Degré de répartition d’une substance chimique à l’état d’équilibre entre un milieu biologique 
(p.ex., tissus d’un poisson ou d’une plante) et un milieu extérieur (p.ex., l’eau). Plus le FBC est élevé, plus l’accumulation dans les tissus 
vivants est élevée. 
 
Pression de vapeur - Pression exercée par la vapeur d’une substance à l’état d’équilibre avec sa forme solide ou liquide, à une 
température donnée. La pression de vapeur sert à calculer le taux de volatilisation d’une substance pure à partir d’une surface ou à 
estimer la constante de la loi d’Henry pour les substances chimiques peu solubles dans l’eau. Plus la pression de vapeur d’une 
substance chimique est élevée, plus grandes sont les chances que cette substance se présente sous forme gazeuse.  
 
Solubilité - Limite supérieure de concentration d’une substance chimique dissoute dans l’eau, à une température donnée. Les 
concentrations aqueuses supérieures à la solubilité peuvent indiquer l’adsorption sur des sédiments, la présence de substances 
chimiques facilitant la solubilisation, comme des solvants, ou la présence d’une phase liquide non aqueuse. 
 
 

 
Source : U.S. EPA, 1989. 
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Tableau 3.4 Facteurs spécifiques au site régissant le devenir et le transport 

Autres facteurs influant sur le devenir et le transport des contaminants dans la subsurface du sol  : pH, chimie du sol (par ex., 
conditions d’oxydo-réduction), environnement microbien, température et présence d’autres substances chimiques. 
 
Conductivité hydraulique est une mesure de la capacité de circulation l’eau souterraine au sein d’un sol ou d’une roche-mère. La 
conductivité hydraulique est reliée au type de sol (texture) et à sa densité ou sa porosité, mais elle dépend aussi de la présence de 
caractéristiques structurales. 
 
Fraction de carbone organique est le rapport gravimétrique entre le carbone organique et le sol minéral. Comme les substances 
organiques sont adsorbées sur le carbone organique du sol selon le coefficient de partage carbone organique–eau, la fraction de 
carbone organique influe sur la façon dont la substance chimique se répartit entre le sol, l’eau souterraine et les phases gazeuses. Une 
fraction de carbone organique élevée retarde la migration d’une substance chimique dans le sol. 
 
Gradient hydraulique définit, avec la conductivité hydraulique, le débit de l’eau souterraine dans un sol et, par voie de conséquence, 
la vitesse de migration des substances chimiques dissoutes dans l’eau souterraine. 
 
Porosité est une propriété en relation avec le type de sol (texture) et sa densité. La porosité est une mesure relative des espaces 
poreux du sol et le volume total du sol. En règle générale, un sol très poreux d’une texture donnée (p. ex., sol à gros grains) est plus 
perméable aux fluides qu’un sol moins poreux. Cependant, des sols à grains fins peuvent être plus poreux que des sols à gros grains en 
raison de leur structure colloïdale. 
 
Porosité gazeuse et humidité du sol décrivent la proportion des espaces poreux d’un sol insaturé remplis d’air ou d’eau. Ces 
propriétés influent sur la perméabilité à l’air et le transport des contaminants en phase gazeuse dans la zone non saturée. 
 
Stratigraphie et conditions du sol décrivent les conditions souterraines incluant le type et la texture du sol, les conditions de la roche-
mère, les caractéristiques des dépôts (ex., strates), les caractéristiques structurales (ex., fractures ou fissures) et d’autres effets comme 
la météorisation. Les conditions stratigraphiques et les conditions de sol influent sur le déplacement physique des contaminants dans 
les zones saturées et non saturées (vadose) de la subsurface. Sont particulièrement importantes les caractéristiques des strates et les 
caractéristiques structurales créant un chemin préférentiel pour la migration de fluides (eau souterraine, phases liquides non aqueuses 
et vapeurs). 
 

 

Les figures 3.3, 3.4 et 3.5 représentent les processus qui 
permettent d’évaluer le potentiel de transport des 
substances chimiques dans l’air, l’eau de surface/les 
sédiments et le sol/l’eau souterraine, respectivement. Ces 
processus sont intégrés. Par exemple, le rejet d’une 
substance chimique dans l’air (figure 3.3) pourrait entraîner 
des transferts vers le sol, l’eau souterraine, l’eau de surface 
et les sédiments. De la même manière, des rejets vers l’eau 
de surface et les sédiments (figure 3.4) pourraient entraîner 
des transferts vers le sol, l’eau souterraine et l’air. Les rejets 
vers le sol (figure 3.5) pourraient entraîner des transferts 
impliquant l’eau de surface, les sédiments, l’air et l’eau 
souterraine. Un certain nombre de ces transferts peut 
également entraîner l’absorption et l’accumulation de 
contaminants dans le biote, y compris la faune et la flore 
utilisées comme sources d’aliments. 
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Figure 3.3 Processus de dépistage des voies d’exposition – Air 

 

 
 
Source : adapté de l'U.S. EPA, 1989 
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Figure 3.4  Processus de dépistage des voies d’exposition – Eau de surface et sédiments 

 
 
Source : adapté de l'U.S. EPA, 1989 
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Figure 3.5  Processus de dépistage des voies d’exposition – Sol et eau souterraine 

 
Source : adapté de l'U.S. EPA, 1989 

3.6.3 Voies de pénétration 

Les voies de pénétration sont les moyens par lesquels une 
substance chimique pénètre dans le corps humain. Les 
voies de pénétration incluent :  

 l’ingestion (sol, eau, fruits et légumes frais, poisson, 
mollusques et crustacés, gibier); 

 l’inhalation (vapeur, matière particulaire en suspension); 

 l’absorption cutanée (sol, eau, air). 

L’identification de voies de pénétration potentielles 
comprend la prise en compte des milieux d’exposition et des 
caractéristiques comportementales des récepteurs identifiés 
au(x) point(s) d’exposition. 
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3.6.4 Dépistage des voies d’exposition  

Lors du dépistage initial de toutes les voies d’exposition, 
certaines peuvent être exclues immédiatement en fonction 
de l’absence d’une ou de plusieurs composantes décrites 
précédemment. À la suite de ce dépistage initial, toutes les 
voies complètes ou fonctionnelles doivent figurer sur la liste 
avec les groupes de récepteurs applicables. Toutes les 
combinaisons voie d’exposition-récepteur fonctionnelles ne 
seront pas nécessairement évaluées en détail dans 
l’évaluation des risques  ultérieure. Un dépistage 
supplémentaire peut être effectué pour exclure les voies 
pour lesquelles la probabilité d’exposition est très faible ou 
l’exposition potentielle est négligeable ou est bien inférieure 
à celle d’autres voies d’exposition impliquant le même milieu 
et le même point d’exposition. Des voies peuvent également 
être exclues sur la base des données de suivi démontrant 
que la voie n’est pas actuellement fonctionnelle ou lors de la 
mise en œuvre de mesures de gestion des risques  qui 
empêchent efficacement l’exposition; ces situations peuvent 
changer avec le temps et peuvent nécessiter une gestion ou 
une surveillance permanente. Certains récepteurs peuvent 
être exclus de la suite de l’analyse en focalisant l’évaluation 
d’une voie sur un récepteur critique ou sensible. Une 
justification suffisante doit être fournie pour pouvoir exclure 
toute voie d’exposition complète et tout récepteur de 
l’évaluation des risques ultérieure. 

Certaines voies d’exposition peuvent ne pas faire l’objet 
d’une évaluation quantitative complète de l’exposition pour 
d’autres raisons. Par exemple, un manque de données sur 
lesquelles on peut fonder les estimations de rejet et de 
transport des contaminants, des incertitudes dans les 
méthodes de modélisation et l’absence de données de 
surveillance pour valider les estimations ponctuelles de 

l’exposition peuvent empêcher l’évaluation quantitative si les 
incertitudes qui en résultent sont suffisamment importantes. 
Dans ces situations, les voies d’exposition ne seraient pas 
exclues à ce stade, mais reportées afin de permettre 
d’effectuer une évaluation qualitative des risques associés, 
une analyse d’incertitude détaillée ou pour appuyer le besoin 
de recueillir des données supplémentaires pour pallier au 
manque de données. 

3.7 Élaboration du modèle conceptuel de 
 site  
Le modèle conceptuel de site est un produit essentiel issu 
de l’étape de l’énoncé du problème d’une évaluation des 
risques. Le MCS fournit une description complète, 
généralement sous forme schématique, des CPP, de leurs 
sources et de leurs mécanismes de rejet, des voies de 
transport et de pénétration vers les récepteurs critiques 
identifiés. Le guide d’ÉQPR de Santé Canada fournit, sous 
forme de tableau, une liste de vérification pour l’énoncé du 
problème qui a pour but de résumer les utilisations critiques 
du terrain, les groupes de récepteurs et les voies 
d’exposition, dans le cadre de l’ÉQPR. Toutefois, un MCS 
illustré facilite une compréhension générale plus claire, 
commune à l’évaluateur des risques et aux autres 
intervenants, des questions associées au site. Le MCS, qui 
est de nature qualitative, fournit la base et l’orientation pour 
l’évaluation quantitative des risques  ultérieure. Il sert 
également à centrer l’attention sur les aspects critiques du 
problème et il peut être utilisé pour guider la collecte de 
données supplémentaires ainsi que les consultations et la 
communication des risques. 

Des exemples de MCS sont présentés sous différents 
formats aux figures 3.6, 3.7, 3.8 et 3.9. 



 

   

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

 38 Septembre 2010 

Figure 3.6  Exemple de modèle conceptuel de site sous forme de liste de vérification 

 

Usage(s) du terraine 
Cocher () les choix 

appropriés 

Groupe(s) de récepteur(s) 
Cocher () les choix 

appropriés 

Récepteurs critiques 
Cocher () les choix 

appropriés 

Voies de pénétration et 
d'exposition 

Cocher () les choix 
appropriés 

 Terrains à usage agricole  Grand public  Nourrisson  Ingestion de sol 

 
Terrains à usage 

résidentiel/parcs urbains  Employés  Tout-petit  
Absorption cutanée des 

contaminants du sol 

 Terrains à usage 
commercial avec garderie 

 Travailleurs de la 
construction 

 Enfant  Inhalation de particules 
dans l'air 

 Terrains à usage 
commercial sans garderie 

 Communautés 
autochtones canadiennes 

 Adolescent  Inhalation de vapeurs 

 
Terrains à usage 

industriel  Autre (préciser)  Adulte  
Ingestion d'eau 

souterraine 

 Autre (préciser)    Autre (préciser)  
Absorption cutanée des 
contaminants présents 

dans l'eau 

       
Ingestion de produits 

frais du jardin 
       Ingestion de poisson 
       Ingestion de gibier 
       Autre (préciser) 

Source : adapté de Santé Canada, 2010 
 

Figure 3.7  Exemple de modèle conceptuel de site sous forme de tableau 

 

Source 
primaire 

Source 
secondaire 

Danger Mécanisme de 
transport 

Voie 
d’exposition 

Milieu 
d’exposition 

Récepteur 

Réservoir à 
carburant 

Sols 
contaminés 

Étourdissements, 
dépression du 

système nerveux 
central 

Transport de 
vapeurs à travers 

la zone non 
saturée 

Inhalation de 
vapeurs 

Air Êtres humains 
(usage récréatif) 

Réservoir à 
carburant 

Sols 
contaminés 

Irritation cutanée, 
voire dermatite 

de contact 

Contact direct 
avec un sol 
contaminé 

Contact avec la 
peau 

Sol 
Êtres humains 

(usage récréatif) 

Réservoir à 
carburant 

Sols 
contaminés Inflammabilité 

Transport de 
vapeurs à travers 

la zone non 
saturée 

Accumulation de 
vapeurs dans le 

sous sol d’un 
bâtiment 

Air 
Êtres humains 

(usage résidentiel) 

Réservoir à 
carburant 

Sols 
contaminés 

Dépression du 
Système nerveux 
central, asphyxie 

Transport de 
vapeurs à travers 

la zone non 
saturée 

Accumulation de 
vapeurs dans le 

sous sol d’un 
bâtiment 

Air 
Êtres humains 

(usage résidentiel) 

Déversement 
en cours 
d’activité 

commerciale 

Sols 
contaminés 

Étourdissement, 
dépression du 

système nerveux 
central 

Transport de 
vapeurs à travers 

la zone non 
saturée 

Inhalation de 
vapeurs 

Air 
Êtres humains (p. 
ex., clients d’une 
station-service) 

Source : adapté de DEFRA, 2000. 
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Figure 3.8 Exemple de modèle conceptuel de site sous forme de logigramme 

 

 
 

Figure 3.9 Exemple de modèle conceptuel de site sous forme de dessin 
 

 



 

   

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

 40 Septembre 2010 

3.8 Décision relative à l’évaluation des 
 risques   
Comme on l’a noté précédemment, un des objectifs du stade 
d’énoncé du problème est de déterminer la portée et le 
niveau de détail de l’évaluation des risques qui s’ensuit. Bien 
que les objectifs de l’évaluation des risques soient 
normalement établis au départ, le processus requis pour 
atteindre ces objectifs peut n’être apparent qu’à la fin de 
l’énoncé du problème et de l’établissement du MCS. Par 
exemple, le MCS peut indiquer qu’aucune voie de 
pénétration complète et active n’existe pour les CPP 
identifiés ou que la vraisemblance de l’exposition est 
minimale. Dans cette situation, la poursuite de l’évaluation 
détaillée peut ne pas être nécessaire, mise à part une 
discussion des incertitudes. À l’autre extrême, le dépistage 
des contaminants peut indiquer que les concentrations 
sources de contaminants sont suffisamment élevées par 
rapport aux critères de dépistage, que l’exécution d’une 
évaluation des risques  détaillée et réaliste utilisant les 
données associées spécifiques au site ne se traduirait pas 
par une évaluation très différente des risques. Dans ce cas, 
une évaluation des risques  plus détaillée pourrait se 
concentrer sur les risques liés aux diverses options de 
réhabilitation ou de gestion des risques. 

Si les concentrations de contaminants se rapprochent 
suffisamment des critères de dépistage au point où l’on ne 
puisse pas tirer de conclusions sur le plan de l’acceptabilité 
ou de l’inacceptabilité des risques potentiels sur la santé, 
une évaluation des risques  ultérieure serait 
vraisemblablement requise, particulièrement lorsque les 
voies d’exposition impliquent le transport des contaminants 
par des mécanismes qui n’ont pas été implicitement 
considérés ou incorporés dans les critères de dépistage. 
Dans ce cas, un réalisme accru par l’utilisation de données 
propres au site donnerait vraisemblablement une estimation 
des risques  plus sure et plus soutenable. L’évaluateur des 
risques peut choisir une approche itérative basée sur 
l’utilisation d’hypothèses progressivement plus réalistes et 
(ou) sur la collecte de données supplémentaires propres au 
site. 

3.9 Livrables attendus 
Normalement, lorsque l’énoncé du problème est terminé, un 
rapport technique provisoire doit être rédigé. Ce rapport 
pourra devenir une section ou un chapitre  du rapport 
d’évaluation détaillée des risques mais, dans sa forme 
provisoire, il doit servir de rapport autonome documentant 
les méthodes, la justification et les résultats du dépistage, et 
présentant le MCS. On note que, souvent, le rapport 
décrivant l’énoncé du problème donne l’orientation et 
l’objectif non seulement pour l’évaluation des risques  elle-
même mais également pour le processus complet d’étude du 
site, de réhabilitation et de gestion des risques. C’est 

également un outil essentiel pour communiquer avec les 
intervenants, les collectivités touchées et le grand public. 

Le rapport doit résumer les conditions du site, incluant 
l’historique, les conditions physiques, l’information sur les 
contaminants, l’usage du terrain et les scénarios 
d’exposition. Il doit aussi décrire les contaminants 
préoccupants, les récepteurs et les voies d’exposition. Les 
résultats du dépistage des contaminants, des récepteurs et 
des voies d’exposition doivent être entièrement documentés, 
tel que décrit précédemment dans les sections pertinentes et 
inclure une justification complète pour les contaminants et 
les combinaisons récepteur-voie d’exposition sélectionnés 
pour l’analyse détaillée (ainsi que pour ceux qui en sont 
exclus). 

Le rapport doit indiquer clairement l’objectif de l’évaluation 
des risques  dans le contexte des objectifs du promoteur, 
des exigences réglementaires et relatives aux intervenants 
ainsi que des contraintes et des limitations techniques du 
projet. Comme l’étape de l’énoncé du problème est entre 
autres un exercice d’établissement de la portée de 
l’évaluation détaillée des risques, l’approche à prendre dans 
les phases ultérieures de l’évaluation doit être discutée et 
validée. Les limites et les exigences des données pour 
approfondir l’étude doivent également être identifiées. 

Dans de nombreux cas, une phase d’examen critique a lieu 
suite à l’énoncé du problème; les organismes 
réglementaires, les collectivités et autres intervenants 
peuvent alors être appelés à fournir des informations avant 
de poursuivre le processus d’évaluation des risques. Le 
rapport d’énoncé du problème avec ceci à l’esprit doit être 
préparé. Finalement, ce rapport doit être clair et concis, tout 
en étant suffisamment détaillé pour appuyer le MCS élaboré 
ainsi que la méthodologie d’évaluation des risques  
proposée, et doit, dans la mesure du possible, être rédigé 
avec un vocabulaire non technique. 
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4.0 ÉVALUATION DE 
 L’EXPOSITION 

On ne peut pas prévoir tous les groupes de récepteurs, les 
scénarios d’exposition, les facteurs d’amélioration ou 
d’influence, ni toutes les voies d’exposition éventuelles pour 
chaque site contaminé possible. Par conséquent, dans la 
présente section, les directives sont nécessairement de 
nature générique. Au fur et à mesure que les scénarios et 
modèles d’exposition spécifiques à un site évoluent, il est 
essentiel que toutes les variables et facteurs soient 
expliqués et justifiés de façon claire, et transparente. 

4.1 Introduction et liens avec les autres 
 tâches de l’évaluation des risques 
Dans le contexte de l’ÉRSH, l’étape d’évaluation de 
l’exposition implique l’estimation de la quantité de chaque 

substance chimique reçue par les récepteurs humains par 
unité de temps (p. ex., l’apport ou la dose par jour). Les taux 
d’exposition aux substances provenant de divers milieux 
environnementaux sont généralement exprimés en unités de 
masse de substance chimique par unité de poids corporel 
par unité de temps (p. ex., mg/kg p.c./j); parfois, l’exposition 
peut également être exprimée en terme de concentration 
d’exposition (p. ex., µg/m3 dans l’air), particulièrement si la 
toxicité est représentée par une VTR exprimée en 
concentration. Dans le cas des substances chimiques 
entraînant une réponse toxique au point de contact corporel 
(substances chimiques à action locale, p. ex., irritants), 
l’exposition est souvent exprimée comme une concentration, 
une durée d’exposition et (le cas échéant) une fréquence 
d’exposition. Les composantes fondamentales de 
l’évaluation de l’exposition sont illustrées au tableau 4.1. 
L’évaluation de l’exposition est menée pour toutes les 
substances chimiques, tous les récepteurs humains et toutes 
les voies d’exposition jugés préoccupants au cours du stade 
de formulation du problème de l’ÉQDR. 

Figure 4.1 Principales étapes de l’évaluation de l’exposition 

 

L’évaluation de l’exposition est généralement menée de 
façon simultanée avec l’évaluation de la toxicité (section 5.0) 
et les deux doivent être effectuées avant que l’on puisse 
caractériser les risques (section 6.0). L’évaluation de 
l’exposition utilise le MCS mis au point au cours de la 

formulation du problème (section 3.0) et comprenant les 
voies d’exposition, les récepteurs et les CPP. 

 



 

   

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

 44 Septembre 2010 

L’évaluation de l’exposition et l’évaluation de la toxicité ont 
un effet mutuel et par conséquent, elles ne peuvent pas être 
effectuées de façon isolée. Les caractéristiques 
toxicologiques des CPP influencent les périodes d’exposition 
que l’on doit prendre en compte; par exemple, une 
substance chimique avec un puissant effet toxique à la suite 
d’une exposition de courte durée (p. ex., agent caustique) 
peut nécessiter l’estimation de doses d’exposition de courte 
durée (quelques minutes ou quelques heures). De même, 
les risques d’exposition chronique à une dose relativement 
faible ne peuvent pas être caractérisés adéquatement à 
partir de données toxicologiques (ou VTR) qui correspondent 
à une dose d’exposition élevée et de courte durée. En outre, 
l’évaluation de la toxicité peut permettre de distinguer des 
récepteurs particulièrement sensibles qui doivent être pris en 
compte dans l’évaluation de l’exposition. 

4.2  Objectifs de l’évaluation de 
 l’exposition 

L’évaluation de l’exposition vise à estimer la quantité de 
chaque CPP qui entre en contact avec et (ou) qui est 
absorbé par l’organisme des récepteurs humains affectés 
sur une période définie. La combinaison des taux 
d’exposition (doses) et du potentiel toxique des substances 
chimiques déterminé au cours de l’évaluation de la toxicité 
permet d’estimer les risques liés à l’exposition aux 
contaminants chimiques présents sur un site. 

L’évaluation de l’exposition devrait évaluer de façon critique 
toutes les voies de pénétration potentielles par lesquelles 
peut se produire un contact avec la substance chimique. Les 
concentrations dans les milieux environnementaux doivent 
être déterminées, soit en prenant des mesures, soit par 
modélisation, et la durée et la fréquence d’exposition du 
récepteur aux milieux respectifs doit être décrite en termes 
mathématiques. L’absorption (biodisponibilité) des 
substances chimiques à la suite de leur pénétration dans 
l’organisme ou d’un contact avec celui-ci peut également 
nécessiter une quantification afin d’être inclue en tant que 
variable dans les équations d’exposition. La biodisponibilité 
est traitée à la section 4.7. 

4.3  Étapes de l’évaluation de l’exposition 
Dans ce document, les principales étapes de l’évaluation de 
l’exposition sont les suivantes : 

Caractérisation et estimation des concentrations de 
substances chimiques : les concentrations de tous les 
CPP dans chaque milieu environnemental auquel les 
récepteurs peuvent être exposés doivent être déterminées. 
Pour ce faire, les concentrations de substances chimiques 
doivent être mesurées directement et (ou) être estimées par 
modélisation environnementale. 

Caractérisation des récepteurs : les caractéristiques 
physiques et comportementales des récepteurs humains qui 
influent sur la fréquence, la durée et l’intensité de l’exposition 
(p. ex., poids corporel, profil d’activité, taux d’ingestion 
d’aliments, d’air et d’eau, taux de contact cutané avec les 
milieux environnementaux, etc.) doivent être quantifiées. 

Établissement de l’exposition moyenne et 
amortissement de l’exposition : le temps durant lequel un 
récepteur est exposé (fréquence des événements 
d’exposition combinée à la durée de chaque événement) sur 
la période totale d’exposition potentielle est déterminée de 
façon à pouvoir ajuster la dose d’exposition, 
lorsqu’approprié, pour refléter un taux moyen d’exposition. 

Évaluation de la biodisponibilité : lorsque la VTR, 
déterminée au cours d’une évaluation de la toxicité, est 
basée sur une dose absorbée ou sur une voie de pénétration 
différente, la quantité de substance absorbée par 
l’organisme pour chaque voie de pénétration pertinente doit 
être déterminée. 

Analyse du microenvironnement : lorsque certaines 
parties du site sont utilisées plus que d’autres, ou si des 
concentrations de substances chimiques sont très 
différentes dans différentes zones du site, le site peut être 
scindé en microenvironnements afin d’estimer l’exposition de 
façon plus réaliste. 

Estimation de l’exposition : la dose d’exposition est 
calculée pour chaque récepteur, substance chimique et voie 
de pénétration. 

Chacune de ces étapes est étudiée plus en détail dans les 
sections qui suivent. Les étapes ne doivent pas 
nécessairement être exécutées dans l’ordre, à l’exception de 
l’estimation de l’exposition qui utilise les résultats des autres 
étapes et qui est, par conséquent, exécutée en dernier lieu. 

4.4  Caractérisation et estimation des 
 concentrations de substances 
 chimiques 
Une caractérisation et (ou) une estimation adéquate(s) des 
concentrations de substances chimiques dans les divers 
milieux d’exposition environnementaux est une composante 
essentielle de l’évaluation de l’exposition. Pour chaque CPP, 
une concentration estimée dans chaque milieu 
environnemental d’intérêt pour le site est nécessaire (p. ex., 
sol, eau souterraine, eau de surface, sédiment, air intérieur, 
air extérieur, poussière/particules, aliments). Dans de 
nombreux cas, les données disponibles issues d’études 
préalables du site sont utiles pour déterminer les 
concentrations de substances chimiques, bien qu’une 
évaluation détaillée de ces données soit nécessaire, et 
qu’une étude ultérieure soit fréquemment requise pour 
répondre aux besoins de données de l’ÉQDR. 
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Les concentrations de substances chimiques peuvent être 
estimées selon les deux approches suivantes : 

1. mesure directe (c.-à-d. échantillonnage et analyse 
chimique des milieux environnementaux du site) 

2. modélisation environnementale (c.-à-d. utilisation de 
modèles mathématiques pour prédire les concentrations 
de substances chimiques dans les milieux d’exposition) 

Une combinaison des deux approches est souvent utilisée 
pour les ÉQDR. Les critères de décision pour sélectionner 
des concentrations mesurées ou modélisées comprennent 
les points suivants : 

 accessibilité des milieux pour l’échantillonnage; 

 nécessité de prédire des concentrations futures; 

 coût d’un échantillonnage adéquat par rapport au coût 
d’une modélisation; 

 fiabilité et pertinence des modèles disponibles; 

 difficultés techniques associées à l’échantillonnage et 
(ou) l’analyse (p. ex., échantillonnage de substances 
chimiques très volatiles ou détermination de la spéciation 
d’un métal). 

La mesure directe permet généralement d’obtenir 
l’estimation la plus réaliste des concentrations actuelles de 
substances chimiques dans l’environnement. Si l’on utilise 
des concentrations mesurées, la quantité de données 
nécessaires en vue de caractériser adéquatement un milieu 
donné pour un site particulier doit être déterminée. Le niveau 
d’échantillonnage requis sera régi par les objectifs et la 
portée de l’évaluation des risques. Les dimensions du site et 
la répartition de la contamination (spatiale et en profondeur) 
seront des déterminants importants de l’effort 
d’échantillonnage requis. La variabilité spatiale dans les 
concentrations de substances chimiques influence 
également le nombre d’échantillons nécessaires au cours 
d’une campagne d’échantillonnage. On doit également 
prendre en compte la stratégie d’échantillonnage (p. ex., 
points d’échantillonnage choisis pour identifier et délimiter 
des sources ou des panaches de contamination, 
échantillonnage aléatoire ou échantillonnage systématique 
selon une grille). Les échantillons peuvent être soit des 
échantillons ponctuels discrets ou des composites de 
plusieurs stations d’échantillonnage. Si les composites 
peuvent permettre l’estimation de concentrations moyennes 
avec moins d’analyses en laboratoire que les échantillons 
discrets, ils ne peuvent pas identifier les concentrations de 
substances chimiques maximales ou les répartitions 
spatiales. En outre, le mélange d’échantillons peut entraîner 
la perte de composés volatils. Des considérations 
techniques plus détaillées relatives à l’échantillonnage et à 
l’analyse des milieux environnementaux ont été publiées par 
diverses agences dont le CCME (1993), l’ASTM (2002) et de 
nombreux ministères de l’environnement provinciaux. La 

U.S. EPA a également publié de nombreux documents 
portant sur divers aspects de l’échantillonnage et de 
l’analyse des milieux environnementaux (p. ex., U.S. EPA, 
1991, 1997, 1999). Des renseignements utiles à ce sujet ont 
également été publiés par divers auteurs scientifiques (p. 
ex., Gilbert, 1987; Bodger, 2003). 

La modélisation environnementale est particulièrement utile 
lorsque certains milieux environnementaux ne sont pas 
accessibles ou lorsque l’obtention de concentrations 
mesurées fiables pose des problèmes techniques 
importants. La modélisation est également très utile si l’on 
doit déterminer les concentrations futures (p. ex., 
concentrations futures de substances chimiques à un site qui 
n’a pas été encore atteint par un panache de contaminant 
mobile ou les concentrations à la suite d’une période 
d’atténuation naturelle). Les modèles sont de complexité 
variable, allant du niveau de dépistage, avec équations 
simples et peu de paramètres d’entrée, à des simulations 
numériques complexes avancées nécessitant de nombreux 
paramètres d’entrée et une caractérisation tridimensionnelle 
détaillée du site. Les modèles choisis doivent être 
défendables du point de vue scientifique et appropriés au 
scénario modélisé, et ils devraient être disponibles pour 
examen par les agences de réglementation appropriées. La 
complexité du modèle doit être cohérente avec les besoins 
et à la portée de l’évaluation des risques et avec le niveau 
de détail du site disponible. Les critères de sélection d’un 
modèle approprié et des exemples de modèles utilisés 
couramment sont exclus de la portée du présent document.  

Que la mesure directe ou la modélisation environnementale 
soit utilisée, la variabilité spatiale et la variabilité temporelle 
doivent toutes deux être caractérisées. La définition spatiale 
du site est particulièrement importante pour l’application de 
toute analyse microenvironnementale. La définition 
temporelle du site est nécessaire pour traiter des 
changements de concentrations de substances chimiques 
dans le temps (p. ex., variations saisonnières, effets de 
l’atténuation naturelle, concentrations futures dans des 
zones qui ne sont pas encore atteintes par un panache de 
contamination, etc.) de sorte que les risques à long terme et 
les risques futurs associés au site (au besoin) puissent être 
caractérisés. 

Les concentrations futures de substances chimiques sur le 
site peuvent être affectées par des processus du devenir 
environnemental. Grâce à des processus tels que la 
dispersion, la photodégradation, la volatilisation et la 
biotransformation, les concentrations de substances 
organiques sur un site vont souvent diminuer en absence de 
nouvelle source ou de source active de contamination. Si les 
concentrations diminuent avec le temps, l’exposition future 
des récepteurs humains devrait être réduite en fonction des 
demi-vies de dégradation. Ceci peut avoir un effet important 
sur l’exposition chronique aux substances chimiques qui se 
dégradent rapidement. On doit noter que les taux de 
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dégradation pour une substance chimique donnée peuvent 
varier considérablement selon les conditions du site, de 
sorte que l’évaluation de la dégradation devrait être 
entreprise avec une grande circonspection et un niveau de 
prudence approprié. De plus, les produits de dégradation 
des substances chimiques peuvent également être toxiques 
et, dans certains cas, plus toxiques que les substances 
chimiques d’origine; il en résulte que l’estimation des 
concentrations futures des produits de dégradation peut 
également être essentielle pour l’évaluation des risques. 

On doit prendre en compte le transport environnemental 
potentiel des substances chimiques. Ceci est 
particulièrement le cas pour les eaux souterraines, où le 
transport peut s’étaler sur des années; par exemple, un puits 
d’eau éloigné de la contamination peut, au départ, ne 
présenter aucune contamination mesurable alors que, 
plusieurs années plus tard, la substance chimique peut y 
être détectée. Les risques futurs ne peuvent pas être 
évalués sans évaluer au préalable le transport 
environnemental; ceci est normalement accompli à l’aide de 
modèles mathématiques du devenir et du transport. 

Dans le cas de l’évaluation déterministe de l’exposition, les 
concentrations de substances chimiques sont représentées 
par des estimations ponctuelles. Ces dernières peuvent être 
basées sur la moyenne arithmétique, la limite supérieure de 
l’intervalle de confiance à 95 % de la moyenne, le 95e centile 
de la distribution des données ou sur une autre valeur 
statistique, selon la qualité et la quantité des données 
disponibles. Si les données sont adéquates, Santé Canada 
préfère l’utilisation de la moyenne ou de la limite supérieure 
de l’intervalle de confiance à 95 % de la moyenne. Toutefois, 
dans le cas des ÉQPR où les données sont plus limitées, le 
95e centile de la distribution des données ou la concentration 
maximale mesurée sera plus vraisemblablement employée. 
Dans le cas des évaluations probabilistes, les concentrations 
de substances seront représentées par la répartition 
intégrale de toutes les valeurs mesurées sur le site (voir 
section 7.0). 

4.4.1 Concentrations dans le sol 

Les concentrations de CPP dans le sol sont pertinentes pour 
les sites où l’exposition directe des récepteurs humains avec 
le sol est possible (en général tout site avec sol à 
découvert). Lorsque la modélisation environnementale est 
utilisée, les concentrations dans le sol sont aussi 
fréquemment utilisées pour estimer les concentrations dans 
plusieurs autres milieux, dont l’eau souterraine (pour les 
composés solubles) et l’air intérieur (pour les composés 
volatils). 

Les concentrations de substances chimiques dans le sol 
sont le plus souvent déterminées par mesure directe. 
L’exposition directe au sol (ingestion, contact cutané, 
inhalation de particules du sol en suspension) est, avant 

tout, fonction de la contamination du sol de surface. Pour 
ces voies, un échantillonnage suffisamment représentatif du 
sol de surface est nécessaire. On doit également choisir des 
profondeurs d’échantillonnage appropriées selon 
l’emplacement et la répartition verticale de la contamination 
et selon les voies d’exposition indirectes potentielles à 
évaluer dans l’évaluation des risques (p. ex., le transport des 
eaux souterraines ou la volatilisation et la migration vers des 
espaces clos). Dans certains cas, des méthodes de 
présélection sur le terrain sont utilisées pour déterminer les 
endroits du « pire cas » avant de choisir des échantillons 
pour les analyses en laboratoire. 

Les concentrations de bruit de fond du sol sont 
généralement nécessaires pour l’ÉQDR, particulièrement 
quand on traite de substances présentes à l’état naturel 
dans l’environnement. Dans certains cas, les concentrations 
de bruit de fond peuvent être déterminées spécifiquement 
pour le site en échantillonnant des sols provenant d’endroits 
situés à proximité et qui n’ont pas été touchés par la 
contamination. Si cette approche est utilisée, une attention 
particulière devra être portée sur le choix des sites de 
référence, qui devront avoir une géographie et une géologie 
semblables à celles du site contaminé. De plus, les sols de 
référence devraient être d’un type, d’une granulométrie et 
d’une origine lorsque l’on compare aux sols contaminés. 
Alternativement, les valeurs rapportées dans la littérature ou 
les données et valeurs disponibles auprès des agences 
provinciales ou fédérales (CGC, 2006) peuvent être 
appropriées. 

La modélisation peut également être utilisée pour déterminer 
les concentrations dans le sol, particulièrement si l’on veut 
estimer les concentrations futures de substances chimiques 
dans le sol ou si l’on doit estimer les concentrations dans 
une zone inaccessible (p. ex., propriétés extérieures au site 
et auxquelles on ne peut accéder, ou sous des structures). 
Les scénarios modélisés peuvent inclure des déversements 
hypothétiques de substances chimiques, le dépôt 
atmosphérique de contaminants ou le transport de sol par 
ruissellement de surface ou érosion éolienne. La 
modélisation environnementale peut également être 
nécessaire pour tenir compte de processus du devenir 
environnemental comme la dégradation lors de l’évaluation 
de l’exposition future, particulièrement dans le cas des 
produits de dégradation toxiques (comme le chlorure de 
vinyle associé à la dégradation du trichloréthylène [TCE] et 
du perchloroéthylène [PCE]). 

Dans le présent document, les concentrations de substances 
chimiques individuelles estimées dans le sol sont désignées 
par Cs. 

4.4.2 Concentrations dans l’eau souterraine 

Les concentrations de substances chimiques dans l’eau 
souterraine sont pertinentes pour les sites où l’eau 
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souterraine peut être ingérée (p. ex., comme source d’eau 
potable) ou lorsqu’elle peut être utilisée pour les douches, ce 
qui, dans certaines situations, peut conduire à l’inhalation de 
vapeurs et d’aérosols (cas du TCE et du PCE, par exemple). 
Les concentrations dans l’eau souterraine peuvent aussi être 
utilisées pour estimer les concentrations dans d’autres 
milieux par modélisation, comme la modélisation de 
l’infiltration de contaminants organiques volatils à l’intérieur 
d’un bâtiment (intrusion de vapeur) ou la modélisation des 
concentrations dans les aliments quand l’eau souterraine est 
utilisée pour abreuver le bétail ou l’irrigation.  

Les concentrations de substances chimiques dans l’eau 
souterraine peuvent aussi être mesurées directement, 
généralement à partir de puits d’observation sélectionnés sur 
un intervalle de profondeur approprié. Comme les 
concentrations peuvent fluctuer selon les saisons et changer 
avec le temps en raison de processus du devenir 
environnemental, des échantillons multiples sur une période 
prolongée sont souvent nécessaires pour caractériser 
adéquatement les concentrations de substances dans l’eau 
souterraine par mesure directe. 

Les concentrations dans l’eau souterraine peuvent aussi être 
estimées à partir des concentrations dans le sol en se 
basant sur la répartition de la substance entre ces deux 
milieux. Des modèles du devenir et du transport de 
substances chimiques dans l’environnement sont 
fréquemment employés pour estimer les concentrations 
futures dans l’eau souterraine ou pour prédire le mouvement 
de la contamination des eaux souterraines. 

Les concentrations de bruit de fond de l’eau souterraine 
peuvent souvent être mesurées dans le même aquifère en 
prélevant des échantillons en amont de la zone contaminée, 
à condition qu’aucune autre source de contamination 
n’affecte potentiellement l’eau souterraine en amont. 
Alternativement, des valeurs issues de la littérature ou des 
concentrations de bruit de fond locales publiées par les 
autorités compétentes peuvent convenir aux fins de 
comparaison et de sélection. 

Dans le présent document, les concentrations de substances 
chimiques individuelles estimées dans l’eau souterraine sont 
désignées par Ce.st. 

4.4.3 Concentrations dans le gaz interstitiel du 
 sol  

Normalement, dans la plupart des cas, les récepteurs 
humains ne sont pas exposés directement au gaz interstitiel 
du sol. Toutefois, les concentrations de contaminants volatils 
(comme le benzène, le toluène, l’éthylbenzène, les xylènes, 
le TCE, le PCE, le chlorure de vinyle, etc.) dans le gaz 
interstitiel du sol sont souvent utilisées pour estimer les 
concentrations potentielles de telles substances dans l’air 
intérieur. L’utilisation des concentrations de contaminants 

dans le gaz interstitiel du sol présente l’avantage d’être 
généralement indissociable de la contamination de l’eau 
souterraine ou des sols, contrairement aux concentrations 
de l’air intérieur qui peuvent être associées à une autre 
source potentielle comme les produits de consommation 
entreposés à l’intérieur du bâtiment. Les êtres humains 
peuvent être exposés directement aux gaz interstitiels du sol 
lors des travaux d’excavation. 

Il peut être difficile d’obtenir des concentrations précises 
dans le gaz interstitiel du sol. En général, les puits 
spécialement conçus pour le captage de gaz interstitiel du 
sol sont préférables pour le prélèvement d’échantillons, et 
les débits d’échantillonnage doivent être appropriés au type 
de sol afin de s’assurer qu’il n’y a pas de court-circuit 
pouvant entraîner la dilution de l’échantillon par l’air extérieur 
ambiant. Des directives sur l’installation des puits de 
surveillance du gaz interstitiel du sol sont fournies par Santé 
Canada (voir Manuel de caractérisation environnementale 
de site en support à l’évaluation des risques pour la santé 
humaine) (SC, non publié). Les concentrations de 
contaminants dans le gaz interstitiel du sol peuvent être plus 
élevées sous les bâtiments ou les surfaces imperméables 
que sous le sol dénudé. Comme les concentrations de 
substances chimiques du gaz interstitiel du sol peuvent 
varier avec le temps en raison des fluctuations saisonnières 
et du temps nécessaire (qui peut être de plusieurs années) 
pour qu’un panache de vapeur atteigne un point particulier, 
dans la plupart des cas, des échantillons multiples prélevés 
sur une longue période et parfois à diverses profondeurs 
sont nécessaires pour caractériser avec précision les 
concentrations dans le gaz interstitiel du sol. En plus des 
directives dans le Manuel de caractérisation 
environnementale de site en support à l’évaluation des 
risques pour la santé humaine de Santé Canada, d’autres 
protocoles et lignes directrices sont disponibles pour 
élaborer des programmes d’échantillonnage de gaz 
interstitiel du sol (p. ex., ASTM, 1992; API, 1998; U.S. EPA, 
1997; API, 2005;). 

Les concentrations de substances chimiques peuvent 
également être estimées dans le gaz interstitiel du sol en se 
basant sur la répartition de la substance entre les milieux  
(voir L'évaluation des risques pour les sites contaminés 
fédéraux au Canada, Partie VII : Guide d'orientation pour 
l'évaluation de l'intrusion de vapeurs du sol sur les sites 
contaminés [SC, 2010a]),  bien que ces méthodes 
présument généralement de l’atteinte des conditions 
d’équilibre. Des méthodes qui ne présument pas de l’état 
d’équilibre existent également pour l’estimation des 
concentrations dans le gaz interstitiel du sol (p. ex., calculs 
de fugacité); toutefois, celles-ci  peuvent ne pas avoir le 
même niveau d’acceptation réglementaire dans de 
nombreuses juridictions. 
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Dans le présent document, les concentrations de substances 
chimiques individuelles estimées dans le gaz interstitiel du 
sol sont désignées Cgs. 

4.4.4 Concentrations dans l’air intérieur 

Les concentrations dans l’air intérieur sont pertinentes pour 
tout site contaminé par des substances chimiques volatiles 
et pour lequel des bâtiments occupés sont présents (ou 
pourraient l’être) sur les lieux ou à proximité. Les 
concentrations de substances chimiques dans l’air intérieur 
peuvent être mesurées directement à l’aide d’une variété de 
méthodes, comme les cylindres d’échantillonnage d’air, les 
pompes d’échantillonnage d’air et les badges d’exposition 
(dosimètres personnels). Les concentrations sont 
généralement mesurées sur un intervalle de temps discret 
(le temps d’établissement de la concentration moyenne), 
allant généralement de quelques minutes à une journée ou 
plus, qui doit être documenté. La méthode utilisée dépend 
de facteurs comme la substance chimique mesurée et la 
limite de détection analytique prescrite. Un aspect important 
pour l’échantillonnage de l’air intérieur est la contribution 
éventuelle de multiples sources intérieures de bruit de fond 
aux concentrations dans l’air intérieur; en particulier, de 
nombreux produits de consommation et la fumée de 
cigarette peuvent contribuer de façon importante aux 
concentrations de certaines substances chimiques dans l’air 
intérieur, ce qui peut conduire à confondre l’attribution de la 
source des substances chimiques visées dans l’évaluation 
des risques d’un site contaminé. Par conséquent, il est 
important d’identifier les sources potentielles de CPP à 
l’intérieur du bâtiment et d’interpréter les résultats en tenant 
compte des concentrations de bruit de fond typiquement 
mesurées dans des bâtiments semblables éloignés du site 
contaminé. On doit également noter que les concentrations 
de substances chimiques dans l’air intérieur varient avec le 
temps et peuvent présenter des fluctuations diurnes ou 
saisonnières attribuables aux changements apportés à 
l’utilisation du bâtiment, aux facteurs climatiques et à la 
circulation de l’air. 

Les techniques de modélisation sont fréquemment utilisées 
pour estimer les concentrations dans l’air intérieur, soit pour 
identifier la contribution de la contamination du sol de sous-
surface à la contamination de l’air intérieur, soit pour les 
bâtiments inaccessibles pour un échantillonnage. En 
particulier, les modèles reliant les concentrations de 
composés volatils dans l’air intérieur aux concentrations 
dans le gaz interstitiel du sol sont très utilisés; les modèles 
de volatilisation des substances chimiques à partir de l’eau à 
usage domestique (p. ex. douches, lavage, etc.) peuvent 
également être appropriés si l’eau contaminée est utilisée à 
l’intérieur. On utilise aussi parfois des modèles pour estimer 
les concentrations dans l’air intérieur à partir des 
concentrations dans l’air extérieur. Des directives et des 
méthodes sur la modélisation (estimation) des 
concentrations dans l’air intérieur à partir de l’eau 

souterraine, du sol et du gaz interstitiel du sol sont 
présentées dans L'évaluation des risques pour les sites 
contaminés fédéraux au Canada, Partie VII : Guide 
d'orientation pour l'évaluation de l'intrusion de vapeurs du sol 
sur les sites contaminés (SC, 2010a). 

Dans le présent document, les concentrations estimées de 
substances chimiques individuelles dans l’air intérieur sont 
désignées par l’expression Cai. 

4.4.5 Concentrations dans l’air extérieur 

Les concentrations de substances chimiques dans l’air 
extérieur sont pertinentes pour presque tous les sites où 
l’exposition humaine est possible. Les concentrations dans 
l’air extérieur peuvent être mesurées en utilisant les mêmes 
méthodes que celles utilisées pour les concentrations dans 
l’air intérieur. La durée de l’échantillonnage est 
particulièrement importante pour les concentrations dans l’air 
extérieur, puisque les concentrations de substances 
chimiques peuvent varier rapidement en raison des 
changements de conditions météorologiques. Les 
concentrations peuvent varier de plusieurs ordres de 
grandeur sur des distances et des périodes relativement 
courtes, ce qui complique l’obtention d’échantillons 
représentatifs sans un programme d’échantillonnage bien 
planifié. Tout comme pour l’air intérieur, il peut être parfois 
difficile de déterminer la source d’une substance chimique 
mesurée dans l’air extérieur. 

Les concentrations de l’air extérieur peuvent également être 
estimées par des méthodes de modélisation qui estiment le 
taux d’émission et évaluent le transport atmosphérique. Les 
taux d’émission peuvent être estimés par mesure directe (p. 
ex., vapeur de mercure (Rasmussen et al., 1998; Richardson 
et al., 2003)) ou par calcul à l’aide de facteurs d’émission (p. 
ex., U.S. EPA, 1995). Toute une variété de modèles 
mathématiques est disponible pour évaluer le transport 
atmosphérique des substances chimiques; le choix du 
modèle approprié dépend des substances chimiques 
évaluées, des conditions de rejet, du relief du terrain, de la 
disponibilité des données météorologiques et des exigences 
réglementaires. Il existe également des modèles pour 
prédire les concentrations de substances chimiques dans 
l’air extérieur provenant du sol ou du gaz interstitiel du sol, 
bien que dans de nombreux cas, les concentrations dans 
l’air extérieur résultant de la contamination du sous-sol ne 
sont pas évaluées puisque la dispersion et la dilution sont 
rapides et les concentrations dans l’air intérieur sont 
généralement bien supérieures, ce qui fait que la 
contribution de l’air extérieur est relativement peu 
significative dans le contexte de l’exposition totale. 

Dans le présent document, les concentrations de substances 
chimiques individuelles estimées dans l’air extérieur sont 
désignées par Cae. 
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4.4.6 Concentrations dans la poussière et (ou) 
 les particules en suspension dans l’air 

Pour de nombreuses substances chimiques, particulièrement 
les substances non volatiles, les concentrations dans l’air 
sont principalement associées à une phase particulaire. 
Dans certains cas, on peut évaluer ces substances 
chimiques à partir des concentrations mesurées directement 
dans l’air, mais elles sont souvent évaluées en déterminant 
la concentration de la substance dans les particules en 
suspension dans l’air, particulièrement si l’on utilise les 
méthodes de modélisation environnementale. 

Les concentrations d’une substance chimique dans la 
poussière et les particules en suspension dans l’air sont 
souvent présumées équivalentes aux concentrations dans le 
sol dont elles ont été dérivées. Dans certains cas, les 
métaux peuvent être en concentration supérieure (ou 
inférieure) dans les particules en suspension dans l’air s’ils 
sont associés à des particules du sol d’une dimension 
particulière (p. ex., si la contamination du métal dans le sol 
provient du dépôt d’émissions atmosphériques d’origine 
industrielle).; Dans ces situations, l’utilisation d’un facteur 
d’enrichissement basé sur les données ou la documentation 
disponibles peut être appropriée, ou la mesure directe des 
concentrations de métal dans les particules en suspension 
dans l’air (p. ex., en recueillant des particules pour l’analyse 
à l’aide d’un échantillonneur d’air à grand volume) et la 
poussière (p. ex., en prélevant des frottis de poussière dans 
des résidences) peut être utilisée. La détermination précise 
des concentrations de substances chimiques dans la 
poussière ou les particules en suspension dans l’air est 
d’autant plus cruciale que l’inhalation de ces particules peut 
être une (ou la seule) voie d’exposition significative, comme 
dans le cas de récepteurs qui se trouvent sous le vent d’un 
déblai de résidus miniers. 

En plus de la concentration de substances chimiques dans 
les particules en suspension dans l’air, la quantité de 
particules respirables en suspension dans l’air (c.-à-d., PM10, 
matière particulaire de diamètre aérodynamique de 10 m) 
présente dans l’air doit être connue, que ce soit par mesure 
directe ou par estimation dans ce milieu, afin de pouvoir 
évaluer l’exposition via ce milieu. En l’absence de données 
spécifiques au site, une concentration de particules en 
suspension dans l’air égale à de 0,76 µg/m3 peut être 
retenue comme hypothèse pour la plupart des sites (SC, 
2010b: d’après U.S. EPA, 1992a); pour les sites avec 
circulation de véhicules sur des surfaces non asphaltées 
contaminées  une concentration de 250 µg/m3 peut être 
utilisée (SC, 2010b: d’après Claiborn et al., 1995). 

Dans le présent document, les concentrations de substances 
chimiques individuelles estimées dans la poussière et les 
particules en suspension dans l’air sont désignées par  Cp. 

 

4.4.7 Concentrations dans l’eau de surface 

Les concentrations de substances chimiques dans l’eau de 
surface sont pertinentes pour les sites où les êtres humains 
peuvent être exposés à l’eau de surface, utilisée comme 
source d’eau domestique ou pour les usages récréatifs (p. 
ex., baignade). Les concentrations dans l’eau de surface 
peuvent être également utiles pour estimer les 
concentrations de substances chimiques dans les sources 
d’aliments comme le poisson pêché dans le plan/cours d’eau 
de surface d’intérêt ou les produits de cultures irriguées avec 
cette eau. 

Les concentrations de substances chimiques peuvent être 
mesurées directement dans l’eau de surface. Toutefois, 
celles-ci peuvent être très variables tant au point de vue 
spatial (latéralement et verticalement en raison de la 
stratification) que temporel; les programmes 
d’échantillonnage doivent tenir compte de cette variabilité 
afin de caractériser les concentrations de substances 
chimiques de façon adéquate. Les concentrations de  bruit 
de fond peuvent être déterminées à partir de la littérature ou 
de mesures réalisées en amont ou, dans certains cas, à 
partir de mesures effectuées dans des plans/cours d’eau 
semblables situés à proximité. 

La modélisation environnementale peut être utilisée pour 
prédire les concentrations futures de substances chimiques 
dans l’eau ou le transport de substances chimiques à 
l’intérieur de plans d’eau de surface. Dans certains cas, les 
autorités compétentes peuvent permettre l’application de 
facteurs de dilution lors de l’estimation des concentrations 
dans l’eau de surface à partir de la décharge de l’eau 
souterraine ou du ruissellement de surface, ou encore à 
partir du déversement direct de substances chimiques dans 
l’eau de surface. Dans tous les cas, le modélisateur doit 
s’assurer que toutes les sources possibles de substances 
chimiques dans l’eau de surface sont évaluées. 

Dans le présent document, les concentrations de substances 
chimiques individuelles estimées dans l’eau de surface sont 
désignées par Cesf. 

4.4.8 Concentrations dans les sédiments 

Les concentrations de substances chimiques dans les 
sédiments sont pertinentes pour les sites où les humains 
peuvent être exposés directement à des sédiments (p. ex., 
lors d’activités récréatives) ou lorsque les sources 
alimentaires peuvent accumuler des substances chimiques 
provenant des sédiments (p. ex., contaminants entrant dans 
le réseau trophique par les poissons de fond, les plantes 
aquatiques ou les invertébrés). 

Les concentrations de substances chimiques peuvent être 
mesurées directement dans les sédiments. Tout comme 
pour les sols, l’hétérogénéité des sédiments doit être prise 
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en compte lors de la conception du programme 
d’échantillonnage. La modélisation environnementale peut 
également être utilisée pour estimer les concentrations dans 
les sédiments, particulièrement lorsque les concentrations 
futures sont nécessaires. 

Dans le présent document, les concentrations de substances 
chimiques individuelles estimées dans les sédiments sont 
désignées par Csd. 

4.4.9 Concentrations dans les aliments 

L’accumulation de substances chimiques dans les aliments 
(p. ex., produits agricoles, produits de jardins potagers 
urbains et communautaires, aliments traditionnels) peut 
entraîner une exposition significative pour les récepteurs 
humains;  il en résulte que la mesure ou l’estimation précise 
des concentrations de substances chimiques dans les 
aliments est essentielle pour l’évaluation des risques lorsque 
cette voie est active. 

Les concentrations de substances chimiques peuvent être 
mesurées directement dans les plantes et les animaux 
utilisés comme sources d’aliments. Puisque les 
concentrations de substances chimiques varient dans les 
différents tissus et organismes, les échantillons analysés 
doivent représenter les tissus normalement consommés par 
les êtres humains. Il convient également dans certains cas 
de prendre en compte les concentrations dans les aliments 
préparés pour la consommation (cuits plutôt que crus, lavés 
plutôt que non lavés, pelés plutôt que non pelés, etc.). 

Lors de l’estimation des concentrations de substances 
chimiques dans les plantes et les animaux, les approches de 
modélisation devraient prendre en compte tous les 
mécanismes d’absorption des substances, y compris 
l’absorption via l’air, l’eau et le sol; l’absorption à partir des 
sources de nourriture devrait aussi être considérée lors de 
l’évaluation des concentrations de substances chez les 
animaux. Les substances chimiques sont également 
éliminées des plantes et des animaux par excrétion ou 
métabolisation (potentiellement en métabolites toxiques), et 
ces facteurs peuvent être pris en compte lors de la 
modélisation du biotransfert dans les tissus et de 
l’accumulation au cours du temps. 

Les concentrations de substances chimiques dans les 
aliments sont souvent estimées en utilisant des facteurs de 
bioconcentration ou de biotransfert (reliant généralement les 
concentrations dans le sol ou l’eau aux concentrations dans 
les plantes ou les animaux, ainsi que les concentrations 
dans le fourrage ou les proies avec les concentrations dans 
les tissus des animaux) disponibles dans la littérature. Cette 
approche comporte une incertitude importante car il a été 
démontré que les facteurs de bioconcentration variaient de 
plusieurs ordres de grandeur pour la même substance 
chimique chez différentes espèces ou pour différentes 

conditions du sol et différentes concentrations de la 
substance dans le milieu source. Par conséquent, on doit 
choisir avec grand soin et de façon prudente les facteurs de 
bioconcentration ou de biotransfert appropriés. 

4.5 Caractérisation des récepteurs 

4.5.1 Caractéristiques physiques et 
 comportementales 

L’exposition aux substances chimiques provenant des 
milieux environnementaux dépend fortement des 
caractéristiques physiques et comportementales des 
récepteurs humains exposés. Le taux auquel les récepteurs 
entrent en contact avec les milieux environnementaux (p. 
ex., taux d’ingestion du sol, taux d’inhalation de l’air) affecte 
le taux d’exposition, tout comme la fréquence du contact et 
la durée de chaque évènement de contact au cours duquel 
les récepteurs sont exposés. Comme les doses d’exposition 
sont fréquemment exprimées en unités de masse par unité 
de poids corporel, le poids corporel du récepteur affecte 
également la dose d’exposition. 

Les caractéristiques du récepteur varient entre les 
personnes, les groupes d’âge et d’une région à une autre. 
Les caractéristiques utilisées pour l’évaluation des risques 
doivent être appropriées pour la population exposée. De 
plus, certaines caractéristiques peuvent être corrélées 
positivement ou négativement entre elles (p. ex., poids 
corporel et superficie de la peau); les valeurs choisies 
doivent être cohérentes entre elles.  

Pour la plupart des évaluations des risques, les 
caractéristiques physiques de la population humaine doivent 
être classées parmi les cinq groupes d’âge suivants établis 
par Santé Canada : 

 Nourrisson (0 à 6 mois, inclusivement) 

 Tout-petit (7 mois à 4 ans, inclusivement) 

 Enfant (5 ans à 11 ans, inclusivement) 

 Adolescent (12 ans à 19 ans, inclusivement) 

 Adulte (20 ans à 80 ans, inclusivement) 

Tous ces groupes d’âge ne doivent pas nécessairement être 
pris en compte pour chaque évaluation des risques. Par 
exemple, si l’exposition est évaluée pour une installation 
industrielle active avec accès restreint, il peut être approprié 
de ne prendre en compte que les adultes. Si l’accès au site 
n’est pas restreint, alors dans la plupart des cas tous les 
groupes d’âge doivent être pris en compte. D’autres groupes 
récepteurs peuvent être nécessaires pour des sites et 
situations uniques ou particuliers. 
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Les caractéristiques physiques et comportementales 
nécessaires pour évaluer les risques dépendront des voies 
d’exposition en cours d’évaluation. Les caractéristiques qui 
sont généralement nécessaires comprennent notamment les 
éléments suivants (sans toutefois s’y limiter) : 

 poids corporel 

 taux d’ingestion de sol 

 taux d’inhalation d’air 

 taux d’ingestion d’eau  

 surface cutanée 

 charge de sol sur la peau exposée 

 taux d’ingestion des aliments 

 légumes racines 

 autres légumes 

 poisson 

 gibier 

 produits laitiers 

 fréquence et durée des visites sur le site ou des 
événements d’exposition  

Le Compendium of Canadian Human Exposure Factors for 
Risk Assessment (Richardson, 1997) résume les données 
canadiennes pour de nombreuses caractéristiques des 
récepteurs. Lorsqu’on ne dispose pas de données ni de 
directives canadiennes pour une caractéristique requise, on 
peut consulter les guides pratiques de la U.S. EPA (U.S. 
EPA, 2008, 2009). Toutefois, comme les caractéristiques 
peuvent être différentes selon la région ou les groupes 
culturels particuliers, l’évaluateur des risques doit s’assurer 
que les valeurs utilisées sont appropriées pour la population 
exposée. 

De nombreuses caractéristiques d’exposition pertinentes 
dépendent du style de vie, ou peuvent être fonction 
d’exigences de travail propres à l’emploi ou à l’installation s’il 
s’agit d’un site industriel, commercial ou autre site 
professionnel. Par conséquent, il est important que toutes 
les conditions locales, les habitudes et les modes 
d’utilisation du site soient pris en compte. Les habitudes de 
vie comme le tabagisme peuvent également influer sur 
l’exposition associée au bruit de fond ou à la sensibilité 
chimique, tout comme l’exposition professionnelle. Les 
caractéristiques locales ou spécifiques au site peuvent être 
évaluées selon différentes méthodes : 

 consultation directe des résidants locaux (p. ex., portes 
ouvertes, conversations avec les résidants); 

 enquête sur les profils d’activité temporelle et sur la 
fréquence et la durée de l’accès au site ou de son 
utilisation; 

 visites et observations du site; 

 examen de la documentation sur la population locale (p. 
ex., rapports publics de consultants, information 
démographique); 

 examen de la littérature scientifique portant sur des 
populations semblables (c.-à-d., zone géographique et 
climatique semblable, contexte culturel, etc.). 

Pour les sites utilisés pour des activités commerciales, 
industrielles ou autres activités professionnelles, des 
entrevues avec le personnel et (ou) la direction et des 
questionnaires peuvent être particulièrement utiles dans 
l’identification de situations particulières pertinentes pour 
l’évaluation des risques liés au site. 

 4.5.2 Caractérisation du récepteur pour 
 l’évaluation déterministe des risques 

Les caractéristiques physiques et comportementales des 
récepteurs humains sont toutes deux sujettes à une 
variabilité naturelle. Cette variabilité peut résulter de facteurs 
tels que l’âge, le sexe, les facteurs génétiques, la condition 
physique, les antécédents culturels, le régime alimentaire, 
l’histoire personnelle ou la profession. En raison de cette 
variabilité, la dose d’exposition liée à un site est différente 
d’un individu à un autre. 

Dans une évaluation déterministe des risques, les 
caractéristiques du récepteur sont représentées par des 
estimations ponctuelles. Puisque de toute évidence, une 
valeur unique ne peut pas refléter toute l’étendue de la 
variabilité présente au sein la population, les valeurs 
d’estimations ponctuelles doivent être choisies avec soin. 

Pour les sites contaminés sous juridiction fédérale au 
Canada, les caractéristiques du récepteur seront 
généralement représentées par la valeur « type » ou la 
valeur moyenne arithmétique correspondant au groupe 
d’âge pertinent. Toutefois, un centile supérieur (comme le 
95e centile) ou une valeur du pire cas « raisonnable » peut 
également être approprié dans certains cas, particulièrement 
si la ou les caractéristiques en question ne sont pas bien 
comprises ou quantifiées. Il est important que l’évaluateur 
des risques comprenne l’incertitude et la variabilité des 
caractéristiques du récepteur ainsi que les effets des 
estimations ponctuelles choisies sur les résultats de 
l’évaluation des risques. Si toutes les caractéristiques du 
récepteur sont représentées par des estimations types ou 
moyennes, alors l’évaluation des risques peut ne pas 
protéger tous les membres de la population à moins qu’une 
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certaine prudence soit considérée dans les autres aspects 
de l’évaluation des risques (comme l’établissement des VTR 
réglementaires, l’estimation des concentrations dans les 
milieux environnementaux, etc.). L’emploi du 95e centile ou 
des valeurs du pire cas pour tous les paramètres peut 
toutefois entraîner une surestimation importante des 
expositions et des risques. 

4.5.3 Caractérisation du récepteur pour 
 l’évaluation probabiliste des risques 

Les caractéristiques du récepteur utilisées dans une 
évaluation probabiliste des risques peuvent être 
caractérisées par les distributions de probabilité qui en 
reflètent l’étendue et la variabilité intégrales au sein d’une 
population ou d’un groupe récepteur. La caractérisation du 
récepteur pour l’évaluation probabiliste des risques est 
traitée plus en détail à la section 7.0. 

4.5.4 Groupes récepteurs sensibles 

Certains récepteurs humains peuvent être plus sensibles 
aux CPP que la population générale en raison de leur 
susceptibilité aux contaminants ou d’une exposition 
inhabituellement élevée. La sensibilité aux contaminants est 
évaluée pendant l’évaluation de la toxicité (section 5.0). 
Toutefois, dans certains cas, ceci peut également nécessiter 
la définition de groupes récepteurs supplémentaires (p. ex., 
si les femmes sont plus sensibles à une substance chimique 
que les hommes, leur exposition doit être évaluée à part). 
Les récepteurs qui peuvent avoir une exposition 
inhabituellement élevée doivent être identifiés et traités de 
façon spécifique au cours de l’évaluation de l’exposition. 

Des exemples types de groupes récepteurs sensibles 
comprennent les grands consommateurs de poisson (pour le 
méthylmercure et d’autres contaminants qui se 
bioaccumulent), les jardiniers (exposition cutanée accrue 
aux contaminants du sol), les personnes qui consomment 
des produits cultivés sur un site contaminé, ou les 
récepteurs de certaines professions. Ces récepteurs peuvent 
être évalués de deux façons : 

1. en définissant un ou plusieurs groupes récepteurs 
constitués de ces récepteurs sensibles, et 

2. en s’assurant que les caractéristiques des récepteurs 
sensibles sont comprises dans les distributions utilisées 
pour décrire les récepteurs dans le cadre d’une 
évaluation probabiliste d’exposition. 

De plus, dans certains cas, les récepteurs peuvent être 
exposés à des doses inhabituellement élevées de 
substances chimiques sur une période relativement courte. 
Un exemple est l’exposition aiguë des enfants par ingestion 
lors d’évènements de pica (Calabrese et al., 1997). Dans 
ces situations, l’exposition aiguë doit être évaluée 

séparément, en plus de l’exposition chronique au site (voir 
section 4.6.1). 

4.6 Amortissement de l’exposition et 
 calcul de l’exposition moyenne  
L’amortissement de l’exposition est le processus utilisé pour 
établir la dose moyenne (généralement par jour) d’une 
substance chimique sur une période d’exposition donnée (c.-
à-d., dose moyenne, souvent exprimé en mg/kg de p.c./j) en 
tenant compte de la durée globale de l’exposition et du ou 
des profils d’exposition selon les scénarios sélectionnés pour 
le site. L’exposition aux substances chimiques provenant 
d’un site est rarement continue (c.-à-d. que les expositions 
ne sont généralement pas de 24 heures par jour, 7 jours par 
semaine, 52 semaines par an durant toute la vie). En effet, 
presque tous les profils d’exposition impliqueront des 
interruptions des événements conduisant à l’exposition. 
Certains profils d’exposition se produiront de façon régulière 
tandis que d’autres seront intermittents, sporadiques ou 
pourront impliquer seulement une exposition, unique et 
brève, au site. Par conséquent, les estimations d’exposition 
pour les récepteurs choisis doivent prendre en compte la 
durée vraisemblable et les interruptions possibles de 
l’exposition. Mathématiquement, l’amortissement de 
l’exposition implique la détermination du TE qui est utilisé 
comme paramètre dans de nombreuses équations pour 
estimer l’exposition. Toutefois, pour déterminer le TE, 
l’évaluateur des risques doit prendre en compte les principes 
de base de l’amortissement de l’exposition présentés dans 
les sections suivantes. Lorsque l’exposition est présumée 
aiguë ou subchronique, une justification scientifique 
cohérente avec les données de toxicité de chacun des CPP 
doit être fournie. 

4.6.1 Classement de la durée d’exposition  

Aux fins de l’évaluation de l’exposition,  la durée d’exposition 
des récepteurs humains est classée dans une des trois 
classes suivantes : 

 exposition aiguë (durée inférieure à 14 jours selon les 
hypothèses de ce document, mais comprenant souvent 
une seule exposition à forte dose/concentration), 

 exposition subchronique (durée supérieure à 14 jours et 
inférieure à 90 jours selon les hypothèses de ce 
document), 

 exposition chronique (durée supérieure à 90 jours). 

Les désignations ci-dessus sont conformes à l’approche 
générale de Santé Canada, mais ne sont pas identiques au 
type de classement recommandé par la U.S. EPA (1989), 
Agency for Toxic Substances and Disease Registry (ATSDR) 
(ATSDR, 2005a), ou par certaines agences de 
réglementation provinciales canadiennes. De plus, plusieurs 
facteurs clés sont à prendre en compte dans le classement 
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de la durée de l’exposition. Ces facteurs sont discutés dans 
le texte qui suit. 

4.6.1.1 Expositions de courte durée ou aiguës 

Les expositions de courte durée des récepteurs humains 
sont appelées expositions aiguës. Ce sont des scénarios 
d’exposition qui se produisent sur une période d’au plus 14 
jours. Toutefois, dans certains cas, les scénarios 
d’exposition aiguë peuvent comprendre un événement 
d’exposition unique ou peuvent se produire à la suite 
d’accidents ou d’événements qui ne se produisent pas de 
façon régulière. Les scénarios d’exposition aiguë incluent, 
par exemple, le cas d’un enfant qui accède, à divers 
intervalles de temps, à un site contaminé ou à un site en 
cours de réhabilitation; l’interaction de l’enfant avec le site au 
cours de telles expositions est très préoccupante. 

4.6.1.2 Expositions subchroniques 

Les expositions humaines qui se produisent sur une période 
allant de 14 à 90 jours sont appelées expositions 
subchroniques. Un exemple serait l’exposition reçue par des 
travailleurs lors de la réhabilitation d’un site, lesquels 
peuvent, par exemple, être présents sur le site 5 jours par 
semaine pendant 6 semaines. Toutefois, si les mêmes 
travailleurs se déplacent par la suite pour effectuer un travail 
semblable à d’autres sites contaminés, l’exemple ci-dessus 
peut également contribuer à un scénario d’exposition 
chronique. 

4.6.1.3 Expositions chroniques 

Les expositions humaines qui se produisent sur une période 
de plus de 90 jours sont considérées comme des expositions 
chroniques. Ce sont des expositions continues ou répétées 
qui se produisent de façon régulière pendant une période de 
90 jours à 80 ans ou plus. 

Ces catégories de durée d’exposition correspondent grosso 
modo à celles utilisées pour décrire les durées des études 
de toxicité chez les animaux. Par exemple, les études sur les 
animaux sont généralement classées dans la catégorie 
aiguë (moins de 14 jours), subchronique (30 à 90 jours) ou 
chronique (majeure partie de la durée de vie). Bien que 
l’exposition humaine qui dure plus de 90 jours, mais moins 
de la majeure partie de la durée de vie ne soit pas vraiment 
chronique (c.-à-d., elle ne représente pas la majeure partie 
de la durée de vie), elle est supérieure à la durée 
subchronique. Par conséquent, pour être prudent, on 
recommande, dans la plupart des cas que les expositions 
humaines d’une durée supérieure à 90 jours soient 
considérées comme chroniques (voir section 5.0). En cas de 
doute sur la durée d’exposition appropriée à prendre en 
compte à un site fédéral au Canada, on doit consulter Santé 
Canada pour clarifier la méthode préférée pour le 
classement de la durée de l’exposition. 

Un autre facteur crucial est l’approche utilisée pour 
l’évaluation des expositions aiguës ou subchroniques 
relatives aux substances chimiques pour lesquelles il 
n’existe que des VTR chroniques, comme les doses 
journalières acceptables (DJA), les coefficients de 
cancérogénicité (CC) et les risques unitaires (RU). En règle 
générale, l’emploi des limites d’exposition chronique est 
préférable dans ces circonstances, tout en reconnaissant 
que les risques qui en résultent seront vraisemblablement 
surestimés, indépendamment de l’amortissement de 
l’exposition. Nous aborderons ce point plus en détail à la 
section 5.0. 

4.6.1.4 Détermination du terme d’exposition  

Une fois que le scénario d’exposition a été classé de durée 
aiguë, subchronique ou chronique, on doit déterminer le TE. 
Le TE est basé sur la durée totale de l’exposition à une 
substance chimique et sur la durée totale sur laquelle 
l’exposition est amortie. On doit noter que les VTR choisies 
pour la caractérisation des risques doivent être conformes à 
ce TE; les VTR sont traitées à la section 5.0. 

4.6.1.5 Terme d’exposition pour l’exposition chronique 
 et subchronique 

L’exposition est normalement amortie sur la période totale 
d’exposition. Dans le cas des expositions subchroniques et 
chroniques, la période totale d’exposition aura normalement 
une durée de quelques jours ou de quelques années, 
respectivement; elle reflète la période qui commence au 
moment où le récepteur est exposé pour la première fois à 
une substance chimique et se termine quand le récepteur 
est exposé pour la dernière fois à cette substance. Cette 
période peut être la période passée au travail dans un milieu 
professionnel particulier, ou le nombre d’années vécues 
dans une résidence à proximité d’un site contaminé. Par 
exemple, si un scénario d’exposition chronique implique une 
personne exposée 5 jours par semaine pendant 15 ans, la 
période d’exposition totale est de 15 ans. 

Puisqu’il est nécessaire d’estimer l’exposition type pour une 
période donnée (c.-à-d., en règle générale, le taux 
d’exposition quotidien), l’amortissement de l’exposition peut 
être employé pour des estimations d’exposition intermittente 
ou non continue. Par exemple, dans un scénario d’exposition 
chronique, une personne peut être exposée à une substance 
chimique agissant de façon systémique (p. ex., arsenic) 8 
heures par jour, 5 jours par semaine, 50 semaines par an 
pendant 5 ans. Dans ces circonstances, il convient d’estimer 
le taux d’exposition quotidien de la personne comme 
l’estimation du taux moyen d’exposition par jour sur 5 ans. 
En d’autres termes, l’évaluateur des risques peut estimer la 
dose totale de l’exposition au site pendant 5 ans (c.-à-d., la 
somme de toutes les expositions quotidiennes liées au site). 
La dose totale est alors divisée par le nombre de jours en 5 
ans (c.-à-d., 5 x 365 jours = 1 825 jours) pour arriver à la 
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dose quotidienne moyenne attribuable à l’exposition au site 
sur la période de 5 ans.  

Le TE utilisé dans de nombreux calculs de l’exposition est le 
temps de l’exposition divisé par la période d’exposition 
totale. Dans l’exemple ci-dessus, le TE serait de 
5 jours/semaine x 50 semaines/an x 5 ans divisé par 
1 825 jours = 0,685. Dans certains cas, le TE peut aussi 
inclure les heures d’exposition par jour exposé (c.-à-d., 
8/24), si l’exposition au milieu environnemental d’intérêt se 
produit vraisemblablement tout au long de la journée (p. ex.,  
inhalation d’air). Si l’exposition quotidienne au milieu 
environnemental peut se produire lors d’un événement 
d’exposition, sans distinction de la durée de cet événement, 
alors le nombre d’heures d’exposition par jour ne serait 
normalement pas considéré dans le TE. On présume 
souvent ceci dans le cas de l’ingestion de sol ou le contact 
cutané avec le sol, qui devraient être dominés par des 
événements d’exposition discrets ou pour l’ingestion d’eau, 
du fait que l’approvisionnement quotidien en eau d’un 
récepteur peut provenir d’une seule source. 

L’amortissement de l’exposition peut ne pas être approprié 
pour certains scénarios d’exposition, comme l’exposition 
aiguë ou subchronique répétée; par exemple, un jardinier 
exposé à une substance chimique dans le sol 1 mois chaque 
printemps pendant 20 ans. Bien que l’exposition se produise 
pendant 20 ans, il ne s’agit pas d’un scénario d’exposition 
chronique véritable que l’on peut amortir sur 20 ans. Dans 
ces cas, il serait plus prudent d’estimer la dose quotidienne 
typique au cours du mois de plus forte exposition chaque 
année. On doit alors comparer cette exposition à la fois à 
une VTR basée sur les effets toxiques subchroniques et à 
une VTR basée sur les effets toxiques chroniques. Dans 
tous les cas où l’on évalue des expositions pour moins d’une 
durée plus courte que la durée de vie, l’évaluateur des 
risques doit s’assurer que l’exposition estimée n’est pas 
comparée à une VTR établie pour la protection d’une durée 
plus courte d’exposition. 

On doit également prendre en compte les expositions 
chimiques qui peuvent présenter des effets selon le profil ou 
le moment de l’exposition, plutôt que sur l’exposition totale 
qui se produit sur un intervalle de temps donné. Par 
exemple, une substance chimique qui peut avoir des effets 
toxiques au cours du développement peut produire des 
effets uniquement si l’exposition se produit au cours d’une 
étape particulière de développement (p. ex., au cours de la 
période d’organogenèse). La possibilité de tels effets influera 
sur la pertinence des méthodes d’amortissement de 
l’exposition. 

4.6.1.6 Terme d’exposition pour une exposition aiguë 

L’approche précédente, normalement utilisée pour la plupart 
des scénarios d’exposition subchronique et chronique peut 
également s’appliquer à certains scénarios d’exposition 

aiguë. Dans de tels cas, l’estimation de l’exposition 
représenterait le taux d’exposition quotidien moyen pour la 
durée de l’exposition aiguë. Toutefois, dans le cas des 
scénarios d’exposition aiguë de très courte durée, 
l’estimation de l’exposition doit représenter les expositions 
qui se produisent pour une durée mesurée en unités de 
temps compatibles avec les VTR aiguës utilisées pour 
caractériser les risques dans l’évaluation (dans certains cas, 
des heures ou des minutes [spécialement pour certains 
irritants respiratoires]). Puisque les effets associés à 
certaines expositions aiguës dépendent fortement de la 
concentration chimique maximale à laquelle une personne 
est exposée, quelle que soit la durée de l’exposition, 
l’amortissement de l’exposition peut ne pas être toujours 
approprié. Il en résulte que, dans le cas des scénarios 
d’exposition aiguë, l’amortissement d’une exposition totale 
ne doit pas être supérieur à la durée d’exposition sur laquelle 
les effets toxiques ont été observés dans l’évaluation de la 
toxicité. Par exemple, si l’évaluation de la toxicité indiquait 
que les expositions à une substance chimique à action aiguë 
ne doivent pas dépasser 200 mg/m3 pendant plus de 2 
heures, il ne conviendrait pas d’amortir une exposition qui 
dure 3 heures sur une période de jours. 

L’amortissement des expositions peut également ne pas être 
approprié pour les scénarios comprenant des substances 
chimiques qui présentent de la toxicité au point de contact 
avec le corps (c.-à-d., toxicité locale). Les effets néfastes 
des substances chimiques qui provoquent la toxicité locale 
sont fonction de la concentration chimique et de la durée 
d’exposition. Par exemple, les concentrations des irritants de 
la peau ou des agents corrosifs sont, de toute évidence, plus 
appropriées pour l’évaluation des risques d’effets néfastes 
aigus que l’amortissement de la période d’exposition. Dans 
d’autres situations, la durée d’exposition peut également 
jouer un rôle dans la manifestation des effets secondaires 
néfastes et on doit considérer l’application de 
l’amortissement de l’exposition avec soin. Par exemple, une 
personne peut être exposée, tous les jours pendant 
20 minutes sur 5 ans, à une concentration dans l’air de 
100 mg/m3 d’une substance chimique agissant localement. 
L’évidence expérimentale peut démontrer que les 
expositions de courte durée répétées à 75 mg/m3 peuvent 
provoquer des effets néfastes. Par conséquent, si 
l’exposition de 20 minutes était amortie en une exposition 
quotidienne, le potentiel d’effets néfastes sur la santé serait 
sous-estimé. Toutefois, pour certaines substances 
chimiques à action locale, des effets néfastes pour la santé 
peuvent être liés à des expositions quotidiennes types. Il est 
par conséquent crucial que tout amortissement de 
l’exposition soit cohérent avec l’évaluation de la toxicité. 

4.6.2 Points importants relativement à 
 l’amortissement de l’exposition 

À la lumière des discussions précédentes, il est évident que 
la décision d’amortir les expositions est basée sur la 
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considération des aspects particuliers au site et à la 
substance chimique particulière, c.-à-d., au cas par cas. La 
détermination de la période d’exposition totale, et la décision 
d’appliquer l’amortissement devraient être basées sur les 
conditions d’exposition ainsi que sur le mécanisme et le site 
de toxicité prévus (p. ex., effets locaux par rapport aux effets 
systémiques, voir section 5.0). On doit veiller à ce que les 
effets potentiels de l’exposition de courte durée ne soient 

pas négligés. Puisque dans certains cas l’amortissement de 
l’exposition peut être un enjeu compliqué, les évaluateurs 
des risques sont priés de consulter Santé Canada s’il y a un 
doute relativement à l’acceptabilité de l’approche proposée 
pour établir une durée moyenne d’amortissement. 

Les calculs de l’amortissement de l’exposition sont décrits à 
l’exemple 4.1. 

Exemple 4.1 Amortissement de l’exposition 

Exposition chronique 

Problème 

Un site contaminé par du plomb est utilisé à des fins commerciales. Il a été établi qu’un travailleur passerait 8 heures par jour, 5 jours par 
semaines, 48 semaines par année sur le site. L’exposition se produirait par ingestion occasionnelle de sol, contact cutané avec le sol et 
inhalation de particules de sol. Quel est le terme d’exposition? 

Solution 

Même, si l’exposition par l’ingestion de sol et le contact cutané n’est pas continue au cours de la journée, Santé Canada recommande de 
présumer que la totalité de l’exposition quotidienne par inhalation peut avoir  lieu sur le site. Par conséquent, le terme d’exposition ne 
tiendrait pas compte des heures passées sur le site et serait 5 jours/7 jours x 48 semaines/52 semaines ≈ 0,659. Comme l’inhalation est 
continue au cours de la journée, il est approprié de tenir compte des heures par jour passées sur le site pour l’inhalation des particules de 
sol; par conséquent, le terme d’exposition pour cette voie d’exposition serait de 8 heures/24 heures x 5 jours/7 jours x 
48 semaines/52 semaines ≈ 0,220. 

Exposition subchronique 

Problème 

Durant la réhabilitation d’un site contaminé, il est prévu qu’un conducteur de pelle rétrocaveuse soit exposé au benzène présent dans l’air 
ambiant à l’intérieur de l’excavation. Il est prévu que le conducteur sera exposé 10 heures par jour, 5 jours par semaine sur une période de 
6 semaines. Quel est le terme d’exposition? 
 

Solution 

Le terme d’exposition serait de 10 heures/24 heures x 5 jours/7 jours ≈ 0,298. Il faut noter qu’il n’est pas approprié d’amortir cette exposition 
sur le nombre de semaines d’exposition par année, puisqu’il s’agit d’une exposition subchronique avec une durée totale d’exposition de 6 
semaines. 

Exposition aiguë 

Problème 

Une contamination par du tétrachloroéthylène provenant d’une ancienne installation de nettoyage à sec a été identifiée dans une emprise 
d’utilités publiques. Durant les travaux de terrain visant à supprimer la contamination de l’emprise d’utilités publiques et à installer une 
barrière pour protéger les installations souterraines, il est prévu qu’un travailleur pourrait être exposé à une concentration de 
tétrachloroéthylène dans l’air de 200 μg/m3 durant 6 heures. Lors de l’évaluation de la toxicité, une valeur limite d’exposition de 170 μg/m3 
pour une exposition occupationnelle pondérée moyenne de 8 heures a été identifiée. Quelle est la concentration d’exposition amortie? 

Solution 

L’approche la plus prudente consiste à appliquer la concentration d’exposition (200 μg/m3) directement, sans amortissement. Si la valeur de 
référence toxicologique permet un ajustement de la concentration pour une exposition pondérée moyenne de 8 heures, alors le calcul serait 
200 μg/m3 x 6 heures/8 heures = 150 μg/m3. Dans le cas présent, la concentration d’exposition pourrait aussi être évaluée par comparaison 
avec des valeurs limites d’exposition à plus court terme (p. ex., valeur limite pour une exposition moyenne de 15 minutes), si disponibles, 
afin de s’assurer que celles-ci ne sont pas dépassées. 
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4.7 Évaluation de la biodisponibilité 
La toxicité de substances chimiques à action systémique est 
reliée à la quantité de substance absorbée et retenue dans 
l’organisme (la fraction biodisponible). Par conséquent, il 
peut être approprié d’ajuster l’exposition pour qu’elle reflète 
la biodisponibilité, particulièrement si la voie de pénétration 
et (ou) le scénario d’exposition environnementale est 
différent de la voie de pénétration et (ou) du scénario 
d’exposition pris en compte dans l’évaluation de la toxicité 
(p. ex., en utilisant une DJT ou une RfD basée sur l’ingestion 
pour évaluer l’exposition par contact cutané). Il est essentiel 
que toute évaluation de biodisponibilité soit intégrée à 
l’évaluation de la toxicité; si les seuils de toxicité ne tiennent 
pas compte de la biodisponibilité, alors les calculs de la dose 
d’exposition devraient également omettre ce facteur. En 
général, une évaluation de la biodisponibilité n’est pas 
entreprise pour les substances chimiques agissant 
localement (p. ex., irritants) car, pour ces substances, la 
toxicité est généralement basée sur la dose de contact. 

Une évaluation de la biodisponibilité peut être importante 
dans n’importe laquelle des conditions suivantes. 

•  La forme de la substance chimique sur le site (p. ex., 
espèces métalliques) est différente de celle utilisée dans 
les expériences pour décrire la toxicité de la substance 
chimique, ce qui entraîne une différence de 
biodisponibilité, et cette différence peut être mesurée et 
quantifiée de façon fiable. 

•  La voie de pénétration pertinente au site est différente de 
celle utilisée dans l’étude clé pour déterminer la VTR de 
la substance chimique, entraînant une différence de 
biodisponibilité qui affecte la charge totale dans le 
système, et cette différence peut être quantifiée de façon 
fiable. 

•  La VTR identifiée dans l’évaluation de la toxicité a été 
ajustée pour la biodisponibilité (c.-à-d. qu’elle représente 
ou prend en compte la dose absorbée plutôt que la dose 
administrée). 

.•  Des voies multiples d’exposition sont évaluées pour 
l’exposition chimique, mais la VTR de la substance 
chimique est établie à partir d’études qui utilisaient une 
voie unique d’exposition. 

Quand on mène des ÉQPR, on utilise normalement une 
valeur de 1 (c.-à-d., 100 %) pour représenter la proportion de 
la substance chimique absorbée dans l’organisme à la suite 
d’une exposition orale (et par inhalation). Toutefois, dans 
l’ÉQDR, il peut être pertinent de conduire des essais in vivo 

ou in vitro pour caractériser avec plus de précision la 
biodisponibilité orale des contaminants du sol sur le site. Si 
la biodisponibilité est quantifiée pour le site en question, on 
peut utiliser la moyenne arithmétique de toutes les mesures 
pour représenter la biodisponibilité spécifique au site à 
condition que suffisamment de mesures (quantité de 
données) et de résultats cohérents (qualité des données) 
soient disponibles. Toutefois, si seules quelques mesures 
avaient été prises et (ou) si ces résultats étaient très 
variables, alors la biodisponibilité maximale mesurée devrait 
être utilisée pour les voies d’exposition du site. Voir la 
section 4.7.3 pour plus de détails. 

Dans le cas d’une évaluation probabiliste des risques, si l’on 
dispose d’une quantité suffisante de données, on peut 
utiliser une distribution représentant la variabilité de la 
biodisponibilité ou de la bioaccessibilité déterminée 
spécifiquement pour le site. 

Si l’on évalue la biodisponibilité, il est important que 
l’évaluation porte à la fois sur l’exposition environnementale 
et sur la VTR. Les études de toxicité et les VTR sont 
généralement quantifiées en termes de dose administrée 
plutôt que de dose absorbée. L’absorption dans les études 
de toxicité est rarement de 100 % (voir AMEC, 2005). Il est 
inapproprié de supposer une biodisponibilité de 100 % pour 
la VTR quand on utilise une mesure inférieure de 
biodisponibilité absolue pour le sol propre au site en cours 
d’évaluation. Tous les ajustements de biodisponibilité 
doivent être effectués par rapport à la biodisponibilité connue 
ou vraisemblable dans l’étude de toxicité pertinente. Il est 
également possible, quoique rare, que la biodisponibilité liée 
au scénario d’exposition sur le site soit plus élevée que celle 
liée au véhicule et à la voie de pénétration utilisés pour 
évaluer la toxicité, particulièrement si une VTR dérivée d’une 
étude de toxicité orale est utilisée pour évaluer l’exposition 
par inhalation, ou si une VTR dérivée d’une étude via 
l’ingestion d’aliments est utilisée pour évaluer l’exposition via 
l’ingestion d’eau potable. 

L’absorption chimique par l’organisme peut être très variable. 
Elle est influencée par l’espèce chimique, les propriétés du 
milieu environnemental (p. ex., granulométrie et teneur en 
carbone organique du sol, pH) et par les propriétés et les 
caractéristiques du récepteur (qui peuvent varier selon l’âge, 
à jeun ou non, etc.). L’évaluation de la biodisponibilité doit 
prendre en compte cette variabilité et s’assurer que les 
incertitudes sont abordées de façon prudente. 

L’exemple 4.2 présente des exemples de calculs de la 
biodisponibilité. 
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Exemple 4.2 Biodisponibilité 

Problème 

L’exposition cutanée à du sol et de l’eau (p. ex., baignade ou bain) contaminés par de l’arsenic est en cours d’évaluation. Il est spécifié dans 
L’évaluation des risques pour les sites contaminés fédéraux au Canada, Partie II : Valeurs toxicologiques de référence (VTR) de Santé 
Canada et  paramètres de substances chimiques sélectionnées, Version 2.0 (SC, 2010) que la valeur de référence toxicologique est 
basée sur l’exposition par voie orale (ingestion d’eau). Comment la biodisponibilité devrait-elle être prise en compte? 

Solution 

En se basant sur une étude de Wester et al. (1993), l’évaluateur des risques détermine que l’absorption cutanée de l’arsenic inorganique 
dans l’eau est approximativement de 6,4% et que l’absorption cutanée à partir du sol est approximativement de 4,5%. L’absorption à partir 
de l’ingestion d’eau est estimée à 74,4% sur la base d’une étude de Roberts et al. (2002). 
 
Deux approches peuvent être utilisées pour ajuster les doses d’exposition cutanée en fonction de la biodisponibilité. 
 

1. L’évaluateur des risques peut multiplier la dose d’exposition par 0,045 pour l’exposition cutanée à partir du sol et par 0,064 pour 
l’exposition cutanée à partir de l’eau. Toutefois, la valeur de référence toxicologique doit aussi être ajustée lors de l’évaluation de 
la toxicité pour refléter l’absorption par voie orale à partir de l’eau estimée à  0,744. 

 
2. Les facteurs d’absorption relatifs peuvent être calculés pour l’exposition cutanée à partir du sol (0,045/0,744 = 0,060) et de l’eau 

(0,064/0,744 = 0,086); les doses d’exposition cutanée peuvent alors être multipliées par ces facteurs d’absorption relatifs et 
comparées directement avec la valeur de référence toxicologique publiée. 

 
Il faut noter que les valeurs d’absorption présentées dans cet exemple le sont uniquement à des fins d’illustration et  ne s’appliquent pas à 
tous les types de sol.  
 
 

 

4.7.1 Biodisponibilité cutanée 

L’ajustement de la biodisponibilité est le plus souvent 
employé pour les voies d’exposition cutanée car les études 
de toxicité cutanée pour les substances toxiques 
systémiques sont rares. Dans la plupart des cas, un seuil de 
toxicité ou un facteur de puissance associé à une exposition 
orale est utilisé pour évaluer l’exposition cutanée, et 
l’exposition devrait par conséquent être ajustée pour refléter 
la biodisponibilité cutanée par rapport à la voie d’exposition 
orale (biodisponibilité relative). Toutefois, les essais de 
biodisponibilité cutanée propres au site ne sont rarement, 
voire jamais, effectués. Si on prévoit des essais de 
biodisponibilité cutanée, Santé Canada devrait être consulté 
quant aux méthodes in vivo et in vitro préférées. Dans 
L’évaluation des risques pour les sites contaminés fédéraux 
au Canada, Partie II : Valeurs toxicologiques de référence 
(VTR) de Santé Canada et  paramètres de substances 
chimiques sélectionnées, version 2.0 (SC, 2010c),  Santé 
Canada a publié pour plusieurs substances chimiques des 
facteurs d’absorption cutanée relatifs qui peuvent être 
appliqués pour estimer les expositions par voie cutanée. 
Alternativement, les données et l’information provenant 
d’agences reconnues comme la U.S. EPA (p. ex., U.S. EPA, 
1992b, 2004) ou d’autres sources, peuvent être employées 
lorsqu’approprié dans la mesure où la source est clairement 

identifiée et où l’utilisation de valeurs particulières est 
adéquatement appuyée par une justification scientifique. 

L’utilisation d’équations d’exposition incluant des facteurs de 
perméabilité, comme l’équation pour le contact cutané avec 
l’eau publiée par la U.S. EPA (1992b), constitue une 
exception aux directives sus-mentionnées. Dans ces 
équations, les facteurs de perméabilité prennent déjà en 
compte l’absorption de la substance chimique mais, dans de 
tels cas, il peut être approprié d’évaluer la biodisponibilité 
orale pour le seuil de toxicité ou pour le facteur de 
puissance. L’application de facteurs de perméabilité et de 
temps de réponse peut permettre une estimation plus 
réaliste de la biodisponibilité cutanée que l’application de 
facteurs d’absorption relatifs si suffisamment de données 
sont disponibles. 

4.7.2 Biodisponibilité associée à l’inhalation 

Si la VTR utilisée pour l’évaluation de l’exposition par 
inhalation est dérivée d’une étude de toxicité basée sur 
l’inhalation, alors la biodisponibilité n’est généralement pas 
prise en compte. Toutefois, si la toxicité par inhalation est 
évaluée à partir d’une VTR dérivée pour la voie orale, alors 
on devrait effectuer une évaluation de la biodisponibilité. 
Dans certains cas, l’absorption par inhalation peut être plus 
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importante que l’absorption par ingestion. Si tel est le cas, le 
facteur d’ajustement de la biodisponibilité sera >1.0 (>100 
%). 

La biodisponibilité peut également influer sur l’évaluation des 
risques si une substance chimique est associée à des 
particules en suspension dans l’air, particulièrement si leur 
granulométrie peut être caractérisée, car l’absorption des 
petites particules, qui pénètrent profondément dans le 
système respiratoire, est vraisemblablement plus élevée 
(voir Bright et al., 2006). Un moyen in vitro d’estimer la 
biodisponibilité par inhalation de contaminants particulaires 
est de mesurer leur solubilité dans le fluide pulmonaire 
simulé. De tels essais sont couramment appliqués en 
radioprotection quand on évalue la distribution dans les 
tissus et les doses spécifiques à un organe de particules 
radioactives inhalées (voir Bright et al, 2006). Toutefois, la 
pertinence et l’utilité de tels essais pour l’ÉQDR est 
discutable (voir Bright et al., 2006). Actuellement, on ne 
recommande pas l’emploi d’essais de solubilité dans le fluide 
pulmonaire aux fins de l’évaluation des risques liés aux 
substances chimiques particulaires pour les sites contaminés 
fédéraux au Canada. 

4.7.3 Biodisponibilité orale 

Dans la plupart des cas, les VTR utilisées pour évaluer une 
exposition orale sont basées sur des études de toxicité par 
voie orale. Par conséquent, les ajustements de 
biodisponibilité ne sont normalement pas effectués à 
l’intérieur de l’ÉQPR pour l’exposition orale. Toutefois, dans 
les ÉQDR où l’objectif est d’obtenir des estimations plus 
précises et plus réalistes de l’exposition et des risques, de 
tels ajustements de biodisponibilité peuvent être 
souhaitables et seront pris en compte, au cas par cas, par 
Santé Canada. Cependant, Santé Canada ne prendra en 
compte de tels objectifs que lorsque des données 
spécifiques au site auront été recueillies pour le milieu 
environnemental pertinent (c.-à-d. qui doit être le sol ou un 
autre matériau terrestre auquel les récepteurs peuvent être 
exposés par ingestion; par exemple, des milieux comme des 
sédiments submergés ne seront pas acceptés comme étant 
représentatifs des sols terrestres). 

4.7.3.1 Essais in vivo de biodisponibilité orale 
 spécifique des sols provenant du site 

Aucun protocole spécifique ou standard relatif aux essais de 
biodisponibilité in vivo n’est défini par Santé Canada pour 
l’instant. Tous les plans relatifs à de telles études devraient 
être discutés avec Santé Canada bien avant le début de 
l’étude. Néanmoins, on doit noter que les espèces de rats 
utilisées en laboratoire semblent ne pas convenir pour les 
études de biodisponibilité orale des sols in vivo. Une revue 
des études publiées sur l’arsenic (As), le cadmium (Cd) et le 
plomb (Pb) a conclu que la biodisponibilité de ces 
contaminants présents dans le sol était uniformément basse 

chez le rat par rapport à d’autres espèces de mammifères 
comprenant les êtres humains (JWEL, 2005). 

4.7.3.2 Essais in vitro de bioaccessibilité orale 
 spécifique des sols provenant du site  

Aucun protocole spécifique ou standard pour l’essai de 
biodisponibilité in vitro à partir du sol n’est défini par Santé 
Canada pour l’instant. Tout plan relatif à de telles études 
devrait être discuté avec Santé Canada bien avant le début 
de l’étude. Toutefois, certains facteurs à prendre en compte 
pour les essais de bioaccessibilité de contaminants 
inorganiques sont abordés dans le texte qui suit. Ils sont 
examinés et discutés plus en détail par Richardson et al. 
(2006). 

Malgré l’absence de validation in vivo (au-delà du Pb et de 
l’As), les essais de bioaccessibilité deviennent de plus en 
plus une composante courante des évaluations de 
l’exposition humaine pour les sites contaminés. Les coûts 
prohibitifs empêcheront vraisemblablement l’application à 
grande échelle d’essais in vivo spécifiques au site, sauf pour 
les sites les plus grands et les plus complexes (et onéreux à 
restaurer). Les coûts prohibitifs restreindront aussi 
vraisemblablement à quelques substances chimiques 
sélectionnées la validation in vivo des résultats de 
bioaccessibilité. Toutefois, les essais de bioaccessibilité in 
vitro peuvent toujours être valides et applicables à des sites 
spécifiques à condition que certaines exigences relatives 
aux données de base soient remplies afin de permettre à 
Santé Canada de s’assurer de la validité et de l’aspect 
défendable des résultats de bioaccessibilité à appliquer dans 
les évaluations des risques pour les sites contaminés 
fédéraux. Les données minimales suivantes sont requises. 

1. Une série de fractions granulométriques (p. ex.,  ≤ 45 
µm, ≤ 125 µm; ≤ 250 µm) doit être mise à l’essai pour 
déterminer si la granulométrie influe considérablement 
sur la bioaccessibilité au site en question. Si ce n’est pas 
le cas, les caractéristiques du sol basées sur la fraction 
<250 µm, incluant la bioaccessibilité et la concentration 
du contaminant dans le sol (et d’autres facteurs), 
peuvent être employées pour estimer les expositions 
et les risques. Toutefois, lorsque la granulométrie du sol 
a une influence, on doit utiliser dans l’évaluation des 
risques les données correspondant à la plus petite 
fraction. 

2. Pour un sous-ensemble d’échantillons du sol mis à 
l’essai, on doit employer une gamme de rapports du 
fluide gastrique simulé (mL) et de la masse de sol (g), 
allant de 100:1 à peut-être 5 000:1, et éventuellement 
jusqu’à 10 000:1 si les limites de détection analytique ne 
sont pas limitantes. Si la bioaccessibilité mesurée n’est 
pas influencée de façon importante par ce rapport, alors 
d’autres essais pour ce site peuvent être réalisés selon la 
méthodologie standard 100:1 (ou autre). Toutefois, 
lorsque la bioaccessibilité mesurée est influencée par 
ces rapports, et particulièrement lorsque la 
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bioaccessibilité augmente au fur et à mesure que le 
rapport du volume de fluide gastrique simulé et de la 
masse de sol augmente, alors les ajustements de 
bioaccessibilité dans l’évaluation des risques doivent être 
basés sur les essais utilisant le rapport maximal possible, 
soit jusqu’à 10 000:1 si cela est faisable. 

3. Outre l’exigence (2), l’analyse statistique des données de 
bioaccessibilité devrait confirmer que la solubilité des 
contaminants n’est pas un facteur confondant de la 
mesure de la bioaccessibilité. À l’exception de rares 
exemples où l’on peut employer un rapport de 10 000 mL 
de fluide gastrique à 1 g de sol, les données finales 
utilisées pour déterminer la bioaccessibilité absolue 
propre au site devraient démontrer l’indépendance de la 
bioaccessibilité mesurée et de la concentration ou de la 
masse de contaminant dans le sol mis à l’essai. 

4. Pour appliquer un facteur d’ajustement de la 
biodisponibilité dans l’évaluation des risques, on doit 
ajuster la bioaccessibilité absolue (directement mesurée 
dans un essai de bioaccessibilité) relativement à la 
biodisponibilité (vraisemblable) du contaminant dans 
l’étude toxicologique ou épidémiologique clé à partir de 
laquelle la VTR (p. ex., DJT ou CC) a été dérivée. Pour 
faciliter la détermination de la bioaccessibilité relative, 
Santé Canada compile actuellement les biodisponibilités 
orales des études toxicologiques clés à partir desquelles 
les VTR du gouvernement fédéral canadien ont été 
établies. 

4.7.3.3 Fraction du sol pertinente du point de vue 
 environnemental 

Comme on l’a vu ci-dessus à la section 3.4 et selon la 
révision de Bright et al. (2006) et de Richardson et al. 
(2006), les échantillons de sol tamisés à ≤ 250 µm peuvent 
ne pas être représentatifs de la fraction granulométrique du 
sol la plus pertinente pour l’ÉRSH. Diverses études et divers 
auteurs recommandent que les fractions de dimensions plus 
petites, éventuellement jusqu’à ≤ 2,5 µm (Edwards et Lioy, 
1999), peuvent constituer la fraction la plus pertinente dans 
l’exposition aux contaminants présents dans le sol. Par 
conséquent, les évaluateurs des risques doivent être 
persuadés que les fractions granulométriques du sol 
utilisées pour mesurer la concentration chimique, la 
bioaccessibilité ou d’autres caractéristiques correspondent à 
la fraction granulométrique la plus pertinente pour le site en 
question. On doit communiquer avec Santé Canada en cas 
d’incertitude; il peut être nécessaire de caractériser une série 
de fractions de sol pour déterminer s’il y a des 
augmentations ou des diminutions relatives à la fraction de 
ces caractéristiques sont évidentes. 

4.7.3.4 Rapport du volume de fluide gastrique simulé 
 sur la masse du sol  

Divers chercheurs ont noté que, au moins dans le cas de 
certains contaminants, la bioaccessibilité augmente avec un 
rapport croissant lixiviat acide-masse du sol (examiné par 
JWEL, 2005; Richardson et al., 2006). Une variété de 
rapports fluides gastriques simulés-sol, allant de 5:1 to 5 
000:1, a été employée pour les essais de bioaccessibilité 
(examiné par JWEL, 2005). Les types d’essais les plus 
courants pour mesurer la bioaccessibilité des contaminants 
présents dans le sol utilisent un rapport volume de 
lixiviat/masse du sol de 100 mL:1 g, mais aucun ne se 
rapproche des rapports susceptibles d’exister dans le tractus 
gastro-intestinal des tout-petits ou des adultes, soit un 
rapport de l’ordre de 10 000 mL: 1 g sol ou plus. Bien que le 
rapport 100:1 utilisé dans les études in vitro ne s’approche 
pas des rapports probables au niveau du tractus gastro-
intestinal du tout-petit ou de l’adulte, les données in vivo ont 
une corrélation relativement bonne, au moins pour l’As et le 
Pb, ce qui semble indiquer que ce rapport est un substitut 
raisonnable pour ces éléments dans la plupart des cas. 
Malheureusement, pour l’instant, il est impossible de prévoir 
quand et comment l’utilisation d’un rapport 100:1 ne produira 
pas de résultats représentatifs pour d’autres éléments. 

Interprétation des résultats de bioaccessibilité  

Mesure de la saturation des contaminants plutôt que de 
la bioaccessibilité 

Le rapport relativement faible du volume de fluide gastrique 
simulé et de la masse de sol communément utilisé dans les 
essais de bioaccessibilité peut provoquer des problèmes 
associés au dépassement potentiel du point de saturation 
pour le contaminant à l’étude, particulièrement quand cette 
substance est peu soluble. Afin d’arriver à des résultats de 
bioaccessibilité valides, il est essentiel que la bioaccessibilité 
mesurée soit indépendante des limites de solubilité. Ceci est 
particulièrement vrai quand le type d’essai emploie un 
rapport fluide gastrique/masse de sol bien inférieur à celui du 
tractus gastro-intestinal humain. La validité des résultats de 
bioaccessibilité peut être évaluée lorsque la bioaccessibilité 
a été mesurée dans de multiples échantillons de sol 
représentant une gamme de concentrations de 
contaminants. Si la bioaccessibilité est indépendante des 
limites de solubilité, alors : (i) la courbe associant la 
bioaccessibilité à la concentration dans le sol ne devrait pas 
être négative; et (ii) la courbe associant la masse de 
substance extraite et la concentration dans le sol devrait 
avoir une pente significativement positive sur le plan 
statistique. Ces deux relations indiqueront que la proportion 
de la substance extraite du sol est indépendante de la 
concentration dans le sol et qu’elle est ainsi indépendante du 
rapport volume-masse utilisé. 
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Biodisponibilité/bioaccessibilité absolue versus relative 

La biodisponibilité absolue est définie ici comme la 
proportion de la masse d’un contaminant présent dans le sol 
[ou dans un sédiment] qui atteint le tractus gastro-intestinal 
[ou les poumons ou la peau] et qui est absorbé par 
l’organisme entier (essai in vivo) ou est considérée 
disponible pour l’absorption générale (essai de 
bioaccessibilité in vitro). La biodisponibilité relative est 
définie dans les présentes comme la biodisponibilité [ou 
bioaccessibilité] absolue à partir des échantillons de sol 
propres au site divisée par la biodisponibilité absolue de la 
même substance dans les conditions utilisées pour dériver la 
VTR (Paustenbach et al., 1997). 

L’absorption gastro-intestinale de tout élément ou 
contaminant est rarement complète. Toutefois, quand on 
ajuste les calculs d’évaluation de l’exposition pour la 
biodisponibilité d’un contaminant dans le sol, ceci doit être 
effectué par rapport à l’absorption gastro-intestinale de la 
même substance dans l’étude toxicologique ou 
épidémiologique sur laquelle la VTR est basée. Sinon, 
l’ajustement de la biodisponibilité pourrait conduire à une 
sous-estimation significative de la biodisponibilité de la 
fraction toxique et par conséquent, des risques liés au site. 
Par exemple, la DJT réglementaire souvent employée pour 
caractériser les risques d’une exposition au nickel (Ni) est 
celle relative au Ni soluble publiée par Santé Canada (1996). 
Cette DJT était basée sur une étude de la toxicité du sulfate 
de Ni chez les rats exposés via leur alimentation (Ambrose 
et al., 1976). Lorsque le nickel est mélangé aux aliments, 
l’absorption des espèces de Ni est significativement <100 %, 
vraisemblablement de l’ordre <10 % à 40 % (ATSDR, 
2005b). Si la bioaccessibilité absolue du Ni dans les 
échantillons de sol a été mesurée à 20 %, la valeur 
appropriée de biodisponibilité orale relative du Ni dans le sol 
serait de l’ordre de 50 % ([20 % / 40 %] x 100) jusqu’à 100 
%; il est à noter que l’absorption des aliments peut être 
<20 %. 

Santé Canada compile actuellement les biodisponibilités des 
substances chimiques dans les études toxicologiques clés 
pour que les facteurs d’ajustement de la biodisponibilité 
orale relative propre à un site puissent être calculés. 

4.8 Analyse des microenvironnements 
Quand on mène une évaluation de l’exposition, il peut être 
important de prendre en compte les microenvironnements 
particuliers (Lioy et al., 1992; Schwab et al., 1992; Whitmyre 
et al., 1992). Les microenvironnements sont définis comme 
des secteurs plus petits qui se caractérisent par des 
gammes particulières de concentrations environnementales 
de substances chimiques et des propriétés physiques qui 
influeraient sur les expositions de récepteurs aux substances 
chimiques, selon la façon dont le site est utilisé. L’analyse de 
microenvironnements permet d’identifier des zones qui 
pourraient conduire à des expositions inacceptables et qui 

seraient passées inaperçues si le site avait été évalué dans 
son ensemble à l’aide de techniques basées sur l’estimation 
moyenne des données. 

4.8.1 Quand utiliser l’analyse des 
 microenvironnements 

L’utilisation d’une analyse microenvironnementale peut être 
importante dans les conditions suivantes. 

 Les concentrations de substances chimiques ne sont 
pas réparties uniformément dans tout le site (c.-à-d. qu’il 
existe des plages de concentration des CPP différentes 
dans différents secteurs du site). 

 Le site ne serait pas utilisé de façon uniforme par les 
récepteurs et le profil d’utilisation peut être estimé ou 
quantifié de façon fiable. 

Un exemple serait le terrain de jeu d’enfants à l’intérieur d’un 
site plus grand. Le terrain de jeu attirera de préférence les 
enfants de sorte que la fréquence et la durée passées sur ce 
terrain et les contaminants particuliers à cette zone seront 
très importants pour évaluer avec précision les risques pour 
les enfants. 

En règle générale, si les deux conditions ci-dessus 
s’appliquent, l’analyse microenvironnementale aidera à 
améliorer la précision de l’évaluation de l’exposition et, par 
conséquent, l’évaluation globale des risques; dans ces cas, 
une analyse microenvironnementale doit toujours être 
appliquée. Si une seule des conditions s’applique, l’analyse 
microenvironnementale peut encore améliorer l’exactitude de 
l’évaluation de l’exposition, et l’option d’appliquer une 
analyse microenvironnementale doit être envisagée si 
possible. Si aucune des conditions n’est applicable, l’analyse 
microenvironnementale n’améliorera pas l’évaluation globale 
des risques et peut être omise de l’évaluation de l’exposition. 

4.8.2 Prise en compte des microenvironnements 

La prise en compte des microenvironnements améliore le 
réalisme des évaluations de l’exposition et aide à s’assurer 
que les taux d’exposition aux substances chimiques 
provenant du site ne sont pas sous-estimés pour les types 
particuliers d’utilisation du site. 

Il n’est pas possible de donner un ensemble défini de règles 
ou de méthodes pour repérer l’existence de 
microenvironnements qui devraient être considérés. À la 
place, en se basant sur les données issues de l’étude du site 
et sur les utilisations proposées et actuelles du site, 
l’évaluateur des risques devrait examiner si oui ou non il y a 
la possibilité de microenvironnements existants que l’on 
devrait spécialement prendre en compte dans l’évaluation 
des risques. 
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On peut distinguer les microenvironnements selon les 
conditions d’utilisation par le récepteur et les profils de 
répartition des contaminants sur le site (U.S. EPA, 1989). 
Par exemple, s’il existe des « points chauds » (c.-à-d., des 
zones où les concentrations de substances chimiques sont 
plus élevées que la concentration moyenne) localisés sur le 
site, ceux-ci pourraient être traités comme des 
microenvironnements. Ou bien, si des récepteurs humains 
hypothétiques passent des périodes disproportionnées à 
certains endroits à l’intérieur du site (un terrain de jeu par 
exemple), alors les zones fréquentées par les récepteurs 
peuvent également être considérées comme des 
microenvironnements. 

Les microenvironnements peuvent également être 
spécifiques à l’âge du récepteur. Bien que, dans un parc 
urbain, il soit plus vraisemblable que les jeunes enfants 
passent du temps près de l’équipement du terrain de jeu, les 
adolescents peuvent passer plus de temps dans les zones 
ouvertes du parc (p. ex., en pratiquant des sports). Ces 
conditions seraient particulièrement critiques si, par exemple, 
l’évaluation des risques traitait de la contamination à 
l’arsenic provenant de l’équipement du terrain de jeu ou si 
l’application d’herbicides pour entretenir les terrains de sport 
posait un problème. Si des tendances d’usage semblables à 
ceux-ci sont identifiées, l’utilisation accrue ou réduite des 
microenvironnements devrait être incorporée dans 
l’évaluation de l’exposition. 

Une fois que les microenvironnements du site ont été 
identifiés, l’évaluateur des risques doit estimer l’exposition 
qui a lieu dans chaque microenvironnement (voir section 
4.9). Ces scénarios devraient être établis en décrivant le 
comportement des récepteurs sur le site et la durée passée 
dans chaque microenvironnement estimée à partir de ces 
scénarios. En outre, les concentrations de CPP dans chaque 
microenvironnement doivent être caractérisées 
adéquatement. On estime l’exposition totale du site comme 
étant la somme des expositions à chaque 
microenvironnement. En ce qui a trait à l’exemple du parc 
urbain ci-avant, l’évaluateur des risques pourrait supposer 
que les tout-petits et les enfants passent tout leur temps 
dans la partie du parc exposée aux concentrations d’arsenic 
mesurées au voisinage de l’équipement du terrain de jeu. 

En plus d’estimer l’exposition (et les risques ultérieurs) dans 
les conditions du site avant la réhabilitation, l’analyse 
microenvironnementale peut également bénéficier à la prise 
de décisions relatives à la réhabilitation du site et à la 
gestion des risques. L’analyse microenvironnementale 
permet aux évaluateurs des risques d’évaluer comment la 
réhabilitation de certaines zones du site modifiera les risques 
totaux estimés pour les utilisations particulières du site. Par 
exemple, l’évaluateur des risques peut estimer la réduction 
des risques résultant de la réhabilitation d’un point chaud 
spécifié sur le site, permettant par là même des estimations 
plus réalistes du degré de réhabilitation du site nécessaire 

pour atteindre une réduction des risques donnée. Ou bien, 
les risques pourraient être estimés pour les zones 
fréquemment utilisées du site qui seraient réhabilitées  
tandis que des zones moins utilisées pourraient rester 
contaminées sans nuire à la sécurité. 

On doit mettre l’accent sur le fait que l’analyse du 
microenvironnement devrait être employée uniquement pour 
augmenter le réalisme de l’évaluation des risques. Pour 
cette raison, elle devrait reposer sur les données observées 
plutôt que sur des données ou des comportements 
hypothétiques. Il y a toutefois deux exceptions : (i) si l’objet 
est de construire un scénario extrême du pire cas dans 
lequel une utilisation intense est combinée avec des 
concentrations de substances chimiques élevées; et (ii) les 
plans de réaménagement du site sont en préparation et on 
identifie les endroits à l’intérieur du site qui pourraient être 
inadéquats pour des utilisations particulières (en tant que 
terrain de jeu, par exemple). 

4.9 Estimation de l’exposition – 
 Approche déterministe  
L’exposition est estimée pour chaque substance chimique et 
pour chaque voie d’exposition en se basant sur les aspects 
détaillés précédemment dans cette section. Selon les 
circonstances, les voies et les expositions propres à une 
substance chimique peuvent être additionnées pour 
déterminer une exposition totale. Les expositions au bruit de 
fond peuvent également être évaluées dans certaines 
circonstances. 

Dans cette section,  plusieurs équations générales que l’on 
peut utiliser dans les évaluations de l’exposition sont 
présentées. Ces équations sont présentées comme des 
exemples types et visent uniquement à illustrer les principes 
et les éléments essentiels de l’estimation de l’exposition. Les 
évaluations de l’exposition examinées par Santé Canada 
sont évaluées individuellement sur la base de leur bien-
fondé et toute évaluation de l’exposition qui est effectuée en 
utilisant les bons principes scientifiques sera 
vraisemblablement acceptable. Divers documents publiés 
par la U.S. EPA (p. ex., U.S. EPA, 1989, 1992b) ou par les 
agences provinciales sont d’autres sources potentielles 
d’équations de l’exposition. 

4.9.1 Estimation par voie d’exposition et par voie 
 de pénétration 

Toutes les voies d’exposition significatives identifiées au 
cours de la formulation du problème doivent être évaluées. 
L’objectif de l’évaluation de l’exposition est d’estimer une 
dose d’exposition. Cette dernière est souvent exprimée en 
dose potentielle en raison du fait que les scénarios sont 
hypothétiques de par leur nature et qu’ils sont rarement 
directement confirmés par l’observation directe ou par la 
surveillance biologique ou autre moyen d’évaluation de 
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l’exposition directe. La dose d’exposition représente le taux 
auquel une substance chimique entre en contact avec le 
corps par rapport au poids corporel. Les unités types sont 
mg/kg de p.c./j ou μg/kg p.c./j. Si l’on évalue la 
biodisponibilité pour une substance chimique agissant de 
façon systémique (voir section 4.7), alors on peut exprimer la 
dose d’exposition en dose interne, ce qui représente le taux 
auquel une substance chimique est absorbée dans 
l’organisme en fonction du poids corporel. Par exemple, si 
une personne de 70 kg est exposée à 7 mg de substance 
chimique chaque jour, mais n’en absorbe que 50 %, la dose 
potentielle serait de 0,1 mg/kg p.c./j tandis que la dose 
interne serait de 0,05 mg/kg p.c./j. On doit veiller à s’assurer 
que les doses d’exposition et les VTR sont exprimées dans 
les mêmes unités et qu’elles représentent toutes les deux, 
soit les doses administrées, soit les doses absorbées. 

Pour les substances chimiques agissant localement (p. ex., 
des irritants), il est souvent plus approprié d’exprimer 
l’exposition comme la concentration de substance chimique 
dans le milieu environnemental particulier qui entre en 
contact avec les tissus touchés combinée à la durée et la 
fréquence de l’exposition. La façon de rapporter l’exposition 
doit être cohérente avec celle utilisée pour exprimer la 
toxicité de la substance au cours de l’évaluation de la toxicité 
(section 5.0). 

Les équations d’exposition comprennent généralement le 
produit de la concentration chimique dans le milieu 
environnemental et du taux de contact avec le milieu, divisé 

par le poids corporel et ajusté pour la fréquence/durée 
d’exposition. Des exemples d’équations d’exposition 
générale pour les voies d’exposition communément 
évaluées sont présentés au tableau 4.1. L’exposition est 
calculée pour chaque substance chimique, pour chaque voie 
d’exposition et pour chaque groupe de récepteurs évalué. 
Les expositions liées à toutes les voies d’exposition (p. ex., 
ingestion de sol, ingestion d’eau, ingestion d’aliments; toutes 
les voies qui sont attribuables à la voie orale) relatives à 
chacune des voies de pénétration majeure (orale, cutanée et 
inhalation) sont normalement additionnées lorsque l’effet 
toxique est indépendant de la voie de pénétration (c.-à-d. 
lorsque toutes les voies contribuent à une charge 
systémique totale). Toutefois, lorsqu’il existe des VTR 
spécifiques aux voies de pénétration, il peut ne pas être 
approprié d’additionner les expositions par des voies 
différentes. Dans le cas où des mélanges de composés 
semblables sont évalués en utilisant des facteurs 
d’équivalence toxique (FÉT) (comme les BPC, les HAP 
cancérogènes, les dioxines et les furanes; voir la section 
5.6.4 pour obtenir plus de détails sur les mélanges de 
substances chimiques), les expositions de chaque composé 
doivent être ajustées en une dose ou une concentration de 
composé de référence et additionnées. Autrement, les 
expositions aux substances chimiques individuelles (avec 
leurs propres modes d’actions, tissus cibles et effets) ne 
doivent pas être additionnées. La section 6.0 présente la 
façon de caractériser les risques posés par différentes 
substances chimiques ayant le même effet ou mode 
d’action. 
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Tableau 4.1 Équations types pour l’évaluation de l’exposition liee a un site contaminé 

Ingestion accidentelle de sol contaminé : 
 

Dose (mg/kg/j) =  Cs × TIs × FARTGI × TE 
     PC 
 
Inhalation de particules de sol contaminées : 
 

Dose (mg/kg/j) =  Cs × Cp × TIA × FARinh × TE 
     PC 
 
Inhalation de vapeurs contaminées dans l’air intérieur : 
 

Dose (mg/kg/j) =  CAi × TIA × FARinh × TE 
     PC 
 
Ingestion d’eau souterraine contaminée : 
 

Dose (mg/kg/j) =  Cest× TIe × FARTGI × TE 
     PC 
 
Contact cutané avec le sol contaminé : 
 

Dose (mg/kg/j) =  CS ×Σ (SPi × SCi)× FARcut × FE × TE 
      PC 
 
Ingestion d’aliments contaminés : 

Dose (mg/kg/j) =  Σ (Cal.i × TIal.i× FARTGIi × TEi) 
      PC 
 
Contact cutané avec de l’eau de surface : 
 
Estimé selon les méthodes recommandées par la U.S. EPA, 1992b. 
 

où : 
 
Cal.i = concentration de contaminant dans l’aliment de type ‘i’ (mg/kg) 
Ce.st  = concentration de contaminant dans l’eau souterraine (mg/L) 
CAi  = concentration de contaminant dans l’air intérieur en phase vapeur (mg/m3) 
CS = concentration de contaminant dans le sol (mg/kg) 
Cp  = concentration de particules de sol dans l’air (kg/m3) 
FARTGI  = facteur d’absorption relatif par le tractus gastro-intestinal (sans unité) 
FARinh  = facteur d’absorption relatif par inhalation (sans unité) 
FARcut   = facteur d’absorption relatif par voie cutanée (sans unité) 
FE = fréquence d’exposition (événements/j) 
PC  = poids corporel (kg) 
SCi  = charge de sol sur la peau exposée pour la partie du corps ‘i’ (kg/cm2/événement ) 
SPi = surface de la peau exposée pour la partie du corps ‘i’ (cm2) 
TE  = terme d’exposition (sans unité) 
TIA = taux d’inhalation d’air (m3/j) 
TIal.i  = taux d’ingestion de l’aliment de type ‘i’ (kg/j) 
TIS  = taux d’ingestion de sol (kg/j) 
TIe = taux d’ingestion d’eau (l/j) 
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Pour les agents agissant localement (p. ex., les irritants ou 
les substances chimiques caustiques), les expositions liées 
aux différentes voies de pénétration et d’exposition ne sont 
généralement pas additionnées car ces substances 
chimiques n’agissent normalement pas sur les mêmes tissus 
ou organes cibles lorsque l’exposition a lieu via des voies de 
pénétration multiples. 

Les calculs types sont illustrés dans l’exemple 4.3. 

 

 
 
 
 
 

Exemple 4.3 Estimation de l’exposition – Approche déterministe 

Problème 

Un site contaminé par du tétrachloroéthylène est utilisé à des fins résidentielles. L’eau potable des résidences provient d’un puits situé sur le 
site. 
 
Les concentrations de tétrachloroéthylène ont été déterminées dans différents milieux en combinant mesures directes et modélisations : 
 
CS = 3 mg/kg dans le sol 
Ce.st = 2 mg/L dans l’eau souterraine 
CAi = 0,1 mg/m3 dans l’air intérieur 
 
L’énoncé du problème a indiqué que les voies majeures  d’exposition incluent l’ingestion occasionnelle de sol, le contact cutané avec le sol, 
l’ingestion d’eau souterraine et l’inhalation d’air intérieur. 
 
L’évaluation de la toxicité n’a pas identifié de valeur de référence toxicologique pour l’exposition cutanée; l’évaluation de la biodisponibilité a 
donc été entreprise pour cette voie d’exposition, et un facteur d’absorption cutanée relatif de 0,1 a été estimé. 
 
Quelle est la dose d’exposition correspondant à chacune des voies d’exposition pour un tout-petit (7 mois à 4 ans inclusivement) vivant sur 
le site? 

Solution 

Les caractéristiques du récepteur sont basées sur les « valeurs types » spécifiées par Santé Canada : 
 
Poids corporel (PC) = 16,5 kg 
Taux d’ingestion de sol (TIS) = 0,08 g/j 
Taux d’ingestion d’eau (TIe) = 0,6 L/j 
Taux d’inhalation d’air (TIA) = 8,3 m3/j 
Surface de peau exposée – mains (SPm) = 430 cm2 
Surface de peau exposée – bras (SPb) = 890 cm2 
Surface de peau exposée – jambes (SPj) = 1690 cm2 
Charge de sol sur la peau exposée – mains (SCm) = 1 x 10-4 g/cm2/événement 
Charge de sol sur la peau exposée – bras et jambes (SCb et SCj) = 1 x 10-5 g/cm2/événement 
 
Dans ce cas, il est présumé de façon prudente qu’un tout-petit peut être sur le site à temps plein; par conséquent, les expositions ne sont 
pas amorties en fonction de la durée de l’exposition. 
 
Les doses d’exposition sont calculées comme suit. 
 
Ingestion involontaire de sol 
 

Dose (mg/kg/j) =  Cs × TIs × RAForale × TE 
  PC 

Dose (mg/kg/j) =  3 mg/kg × 0,08 g/j × 0,001 kg/g × 1 ×1 
   16,5 kg  
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Dose = 1,5 x 10-5 mg/kg/j à partir de l’ingestion de sol 
 
Contact cutané avec le sol 

 
Dose (mg/kg/j) =  CS ×Σ (SPi × SCi)× FARcut × FE × TE 
      PC 
 
Dose (mg/kg/j) =  3 mg/kg × (430 cm2 × 10-4 g/cm2/événement + 2580 cm2 × 10-5 g/cm2/événement) × 0,001 kg/g × 0.1 × 1 × 1 
      16,5 kg 
 
Dose = 1,3 x 10-6 mg/kg/j à partir du contact cutané 
 
Ingestion d’eau souterraine 
 

Dose (mg/kg/j) =  Ce.st × TIe × FARorale × TE 
     PC 
 

Dose (mg/kg/j) =  2 mg/L × 0,6 L/j × 1 × 1 
     16,5 kg 
 
Dose = 0,073 mg/kg/j à partir de l’ingestion d’eau souterraine 
 
Inhalation d’air intérieur 
 

Dose (mg/kg/j) =  Cai × TIA × FARinh × TE 
     PC 
 

Dose (mg/kg/j) =  0,1 mg/m3 × 8,3 m3/j × 1 × 1 
     16,5 kg 
 
Dose = 0,05 mg/kg/j à partir de l’inhalation d’air intérieur 
 
Dose totale d’exposition par ingestion = 1,5 x 10-5 + 1,3 x 10-6 + 0,073 = 0,073 mg/kg/j 
Dose totale d’exposition par inhalation = 0,05 mg/kg/j 
Dose totale d’exposition = 1,5 x 10-5 + 1,3 x 10-6 + 0,073 + 0,05 = 0,12 mg/kg/j 
 
Ces résultats indiquent que l’exposition se produit principalement via deux voies d’exposition : l’ingestion d’eau souterraine contaminée et 
l’inhalation de vapeurs de contaminants dans l’air intérieur. 

 
4.9.2 Détermination de l’exposition au bruit de 
 fond 

Un grand nombre de substances chimiques évaluées au 
cours d’une évaluation des risques sont présentes 
naturellement dans l’environnement. Par exemple, la plupart 
des métaux sont omniprésents dans le sol, l’eau, l’air et les 
aliments et les HAP peuvent être produits naturellement par 
les feux de forêt. D’autres substances chimiques, comme de 
nombreux polluants organiques persistants, peuvent être 
présentes dans l’environnement en raison d’activités 
humaines. Par conséquent, les récepteurs humains sont  

 
souvent exposés aux CPP indépendamment du site évalué. 
Cette exposition au bruit de fond doit être quantifiée au cours 
de l’évaluation des risques. 

L’exposition au bruit de fond se produit généralement par les 
mêmes voies d’exposition que l’exposition au site contaminé 
et, fréquemment, par des voies d’exposition 
supplémentaires. En particulier, l’exposition par les aliments 
commerciaux et les produits de consommation peuvent être 
des sources majeures d’exposition au bruit de fond aux 
substances chimiques. Les concentrations ambiantes de 
CPP dans l’air, l’eau, le sol et l’alimentation locaux doivent 
être estimées à partir de données de surveillance hors site 
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ou à partir de documentation publiée, le cas échéant. Dans 
les cas ou les données locales ne sont pas disponibles ou 
sont inadéquates, on doit estimer, dans la mesure du 
possible, les concentrations de bruit de fond dans les divers 
milieux à partir d’autres zones semblables au Canada. Des 
estimations  nationales de l’exposition ont été réalisées pour 
certaines substances chimiques (p. ex., première et 
deuxième Liste des substances d’intérêt prioritaires dans le 
cadre de la Loi canadienne sur la protection de 
l’environnement) (SC, 1994, 1996). Ces évaluations peuvent 
être particulièrement utiles pour évaluer l’exposition par des 
voies telles que la consommation d’aliments de 
supermarchés qui ne devrait pas varier autant, d’une région 
à l’autre, que l’exposition via le sol ou l’air. 

Deux différents types d’évaluation de l’exposition au bruit de 
fond peuvent être effectués, selon les exigences de la 
juridiction et les besoins de l’évaluation des risques. Le 
premier consiste à estimer l’exposition qui se produit hors 
site et à la combiner à l’exposition sur le site pour déterminer 
l’exposition totale (site + bruit de fond) d’un récepteur 
humain à la substance chimique. Le deuxième consiste à 
estimer le bruit de fond uniquement (c.-à-d., l’exposition 
qu’un récepteur humain recevrait si le site n’existait pas). En 
utilisant ces deux méthodes, cela permet d’effectuer une 
comparaison des expositions entre celles associées au site 
et celles non associées au site, afin de déterminer 
l’exposition additionnelle liée au site. Un exemple des 
estimations de l’exposition au bruit de fond est présenté ci-
dessous à l’exemple 4.4. 

Exemple 4.4 Exposition au bruit de fond 

Dans le cadre d’une évaluation des risques pour un site contaminé par de l’aluminium, l’exposition au bruit de fond à l’aluminium a été 
évaluée pour les adultes en présumant un poids corporel de 70 kg. 
 
Tout d’abord, l’exposition au bruit de fond est évaluée pour un individu non exposé au site contaminé, à l’aide des données suivantes.  
 

Source d’exposition Concentration 
d’aluminium  

Taux d’exposition 
à la source 

Dose d’exposition 
(mg/kg pc/j) 

Eau potable 0,05 mg/L 1,5 L/j 0,0011 

Aliments 
produits laitiers 
viande, volaille, poisson, œufs 
produits céréaliers 
fruits et produits à base de fruits 
légumes 
graisses 
noix et légumineuses séchées 
aliments contenant surtout du sucre 
 plats cuisinés et soupes 
 boissons gazeuses et boissons alcoolisées 

 
0,78 mg/kg 
3,7 mg/kg 
82 mg/kg 
2,1 mg/kg 
0,66 mg/kg 
3,7 mg/kg 
2,9 mg/kg 
2,8 mg/kg 
0,72 mg/kg 
2,3 mg/kg 

 
0,283 kg/j 
0,183 kg/j 
0,247 kg/j 
0,186 kg/j 
0,250 kg/j 
0,025 kg/j 
0,012 kg/j 
0,057 kg/j 
0,100 kg/j 
0,255 kg/j 

 

0,324 

Air ambiant* 0,0005 mg/m3 2 m3/j 0,001 

Air intérieur* 0,0013 mg/m3 13,8 m3/j 0,018 

Sol 61,000 mg/kg 0,00002 kg/j 1,22 

Exposition totale   1,56 

*  La dose basée sur l’hypothèse que l’individu passe 3 heures/jour à l’extérieur et 21 heures/jour à l’intérieur. 
 
Une fois que l’exposition au bruit de fond de la population canadienne en général est déterminée, l’exposition au bruit de fond peut être 
évaluée pour les personnes qui sont exposées à l’aluminium sur le site contaminé. Si un travailleur passe 8 heures/jour, 5 
jours/semaine, 48 semaines/année sur le site (terme d’exposition au site = 8/24 x 5/7 x 48/52 = 0,22), il serait approprié d’ajuster les 
estimations de l’exposition au bruit de fond pour certaines voies d’exposition par un facteur de 0,78 (1–0.22). À moins que l’alimentation 
et l’eau ne proviennent du site, l’exposition au bruit de fond liée à ces sources ne serait pas ajustée; seules les voies d’exposition 
considérées pour estimer l’exposition liée au site devraient être ajustées. Dans le cas présent, l’exposition à l’air intérieur (0,18 mg/kg/j 
x 0,78 = 0,014 mg/kg/j) et au sol (1,22 mg/kg/j x 0,78 = 0,95 mg/kg/j) pourraient être ajustées, ce qui conduit à une exposition au bruit de 
fond estimée à 1,29 mg/kg pc/j en plus de l’exposition estimée liée au site.  
 
Sources : Données adaptées d’Environnement Canada/Santé Canada, 2000, Santé Canada, 1994. 
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Dans le cas des substances chimiques provoquant des 
effets néfastes sur la santé via un mécanisme sans seuil (p. 
ex., substances cancérogènes génotoxiques), l’utilisation 
d’une évaluation de l’exposition au bruit de fond permet 
d’effectuer une estimation plus complète des risques 
additionnels associés au site. Dans le cas des substances 
chimiques qui provoquent des effets néfastes sur la santé 
via un mécanisme à seuil, l’utilisation de l’évaluation de 
l’exposition au bruit de fond permet de déterminer dans 
quelle mesure l’exposition provenant du site, combinée au 
bruit de fond, conduit au dépassement du seuil. Cette 
information peut être très utile pour les gestionnaires des 
risques, particulièrement quand les concentrations de bruit 
de fond elles-mêmes peuvent être suffisantes pour être 
associées à des effets néfastes sur la santé, et quand 
l’exposition sur le site pourrait résulter en une exposition 
accrue qui pourrait être jugée biologiquement insignifiante en 
raison de l’étendue de l’exposition au bruit de fond au 
Canada ou dans la zone locale. 

4.9.3 Détermination de l’exposition pour la durée 
 de vie et pour un stade de vie 

À l’aide des méthodes soulignées dans les sections 
précédentes, on peut estimer l’exposition pour tous les 
groupes d’âge préoccupants (p. ex., nourrisson, tout-petit, 
enfant, adolescent et adulte) jugés pertinents. Toutefois, 
pour les contaminants à seuil de réponse, l’exposition peut 
être estimée pour les récepteurs les plus sensibles 
uniquement. Pour ces substances, il peut être approprié 
d’exprimer simplement les estimations de l’exposition 
comme les doses correspondant à un stade de vie 
individuel. Celles-ci seront ensuite évaluées par rapport aux 
estimations de la toxicité lors de la caractérisation des 
risques (section 6.0). Toutefois, dans le cas des substances 
chimiques sans seuil de réponse, il peut être approprié de 
fournir des estimations des risques sur toute la durée de vie 
basées sur les taux d’exposition à vie. La méthode la plus 
simple est de calculer l’exposition pour chaque stade de vie 
et de déterminer l’exposition moyenne pondérée en fonction 
de la durée de chaque stade de vie. 

4.10 Estimation probabiliste de 
 l’exposition  
La section précédente décrit l’estimation de l’exposition dans 
le contexte d’une évaluation déterministe des risques. 
L’estimation de l’exposition peut être menée également de 
façon probabiliste dans le cadre d’une évaluation 
probabiliste des risques. On affecterait aux hypothèses clés 
des équations de l’exposition des distributions de probabilité 
représentant l’étendue et la fréquence de toutes les valeurs 
possibles des variables de l’équation (représentant la 
variabilité ou l’incertitude inhérente), et une distribution de 
probabilité des expositions estimées serait générée. Une 

plus ample description de l’évaluation probabiliste est 
présentée à la section 7.0. 

4.11 Autres méthodes d’estimation de 
 l’exposition 
L’estimation traditionnelle de l’exposition basée sur les 
concentrations de substances chimiques dans les milieux 
environnementaux et les caractéristiques physiques et 
comportementales du récepteur n’est pas la seule méthode 
pour évaluer l’exposition aux substances chimiques. Deux 
autres méthodes, la surveillance de l’exposition personnelle 
et la surveillance biologique, sont présentées dans le texte 
qui suit. Ces méthodes ne sont appropriées que pour 
évaluer les expositions existantes dans certaines conditions 
et ne sont pas utilisées couramment dans l’évaluation des 
risques des sites contaminés. 

4.11.1 Surveillance de l’exposition personnelle 

La surveillance de l’exposition personnelle est une méthode 
par laquelle on mesure l’exposition directement plutôt qu’en 
se basant sur les concentrations de substances chimiques 
dans l’environnement et sur un scénario d’exposition 
hypothétique. 

L’exposition est mesurée en utilisant des dispositifs 
collectivement appelés moniteurs d’exposition personnelle 
ou exposimètres individuels. Il s’agit de divers dosimètres 
conçus pour suivre l’exposition à des substances chimiques 
dangereuses sur le lieu de travail (généralement exposition 
via l’air à des substances chimiques organiques volatiles ou 
à des gaz comme le monoxyde de carbone). On peut 
également suivre l’exposition personnelle via l’alimentation 
ou l’eau, bien que dans ce cas une personne doive 
généralement analyser activement l’eau ou les aliments 
avant leur ingestion et en mesurer toutes les quantités 
(masse ou volume) ingérées. 

L’avantage principal de la surveillance de l’exposition 
personnelle est que l’on peut mesurer directement 
l’exposition d’une personne et ainsi réduire l’incertitude dans 
l’estimation de l’exposition. Toutefois, cette méthode a aussi 
plusieurs limites. 

 On ne peut déterminer l’exposition que pour la période 
pendant laquelle la surveillance a lieu; on ne peut pas 
prédire facilement l’exposition future et historique.  

 Les moniteurs d’exposition personnelle ne sont 
disponibles que pour certaines substances chimiques, 
et uniquement pour certaine voies de pénétration 
(généralement l’inhalation d’air, et parfois l’ingestion 
d’aliments et d’eau). 

 Les moniteurs d’exposition personnelle nécessitent la 
coopération active des récepteurs. 
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 La plupart des moniteurs d’exposition personnelle ne 
peuvent pas distinguer la source de la substance 
chimique, et un grand nombre sont sujets aux 
interférences provenant de substances chimiques 
semblables. 

 Les résultats ne s’appliquent qu’aux personnes 
évaluées; la surveillance d’un grand nombre de 
personnes peut être nécessaire afin de pouvoir 
extrapoler les résultats à une population. 

 Les coûts peuvent être élevés, surtout lorsqu’on évalue 
une grande population exposée. 

Malgré ces limites, quand on a recours à la surveillance de 
l’exposition personnelle de façon appropriée, elle peut être 
un outil très utile pour mener les évaluations de l’exposition, 
éventuellement en combinaison avec une évaluation de 
l’exposition plus traditionnelle basée sur les concentrations 
environnementales. 

4.11.2 Surveillance biologique 

La surveillance biologique consiste à mesurer les indicateurs 
d’exposition sur des membres de la population 
potentiellement exposée. Ceci inclut la mesure d’une 
substance chimique ou de ses métabolites dans le sang, 
l’urine, le lait maternel, le gras du corps, l’air exhalé, les 
cheveux ou les ongles; dans certains cas, on mesure plutôt 
la quantité d’une substance chimique ou de ses métabolites 
liés à des molécules cibles. La surveillance biologique 
comprend également la mesure des effets de l’exposition sur 
les récepteurs. 

La surveillance biologique permet de démontrer que 
l’exposition a eu lieu et que la substance chimique a été 
absorbée. Quand elle est utilisée de façon appropriée, on 
peut également l’utiliser pour estimer la quantité de 
substance chimique absorbée. Cependant, cette méthode a 
ses propres limites. 

 Il doit être possible d’établir une relation entre 
l’exposition ou le risque et le paramètre mesuré; 
actuellement, ceci ne peut être effectué de façon fiable 
que pour un petit nombre de substances. 

 Des résultats de référence (p. ex., résultats de 
surveillance biologique pour une population semblable 
non touchée par des sites contaminés) sont 
généralement nécessaires. 

 La coopération active des récepteurs humains (et 
éventuellement d’une population témoin) est 
nécessaire. 

 Les coûts peuvent être élevés, surtout quand on évalue 
une grande population exposée. 

 Des méthodes d’essai biologique établies et précises 
doivent être disponibles pour la substance chimique 
évaluée. 

 Une connaissance approfondie du devenir de la 
substance chimique dans le corps est requise (c.-à-d., 
l’endroit où la substance chimique s’accumule, le temps 
de résidence dans le corps, les métabolites, si la toxicité 
est provoquée par la substance chimique ou un 
métabolite, etc.). 

 En règle générale, on n’obtient aucune information sur 
la source de l’exposition. 

 Le moment de la surveillance est critique, surtout pour 
les substances dont la résidence corporelle est courte.  

Quand on mesure les concentrations de substances 
chimiques ou de métabolites dans des tissus ou des liquides 
corporels, il est important de s’assurer que les 
concentrations sont mesurées dans les tissus ou liquides 
appropriés. Les exemples qui suivent sont adaptés de 
enHealth Council (2002). 

 Le sang, selon le temps de résidence biologique de la 
substance chimique en question, il peut refléter 
l’exposition récente (moins de quelques heures) ou une 
exposition de plus longue durée sur plusieurs années. 

 L’urine reflète généralement l’exposition intégrée sur 
les heures ou les jours récemment écoulés. 

 Les cheveux et ongles des mains et des 
pieds donnent une estimation de l’exposition intégrée 
sur une période prolongée; toutefois, pour les cheveux 
en particulier, on ne peut pas généralement distinguer la 
contamination externe de la contamination accumulée à 
l’intérieur de ceux-ci. 

 Le lait maternel donne une évaluation de l’exposition 
intégrée pour une période relative au temps de 
résidence dans le corps de la substance chimique; 
souvent utilisé pour les polluants organiques 
persistants. 

 L’air exhalé peut être utilisé pour évaluer l’exposition 
récente à des substances chimiques volatiles comme 
l’éthanol et certains solvants. 

La surveillance biologique, associée à la surveillance des 
effets de l’exposition (p. ex., surveillance de la santé), est 
davantage utilisée pour les études épidémiologiques ou les 
programmes de surveillance de l’exposition en milieu de 
travail que pour l’analyse des risques du fait que, dans la 
plupart des cas, un niveau d’exposition élevé est nécessaire 
pour produire un effet perceptible. 
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4.11.3 Modélisation pharmacocinétique  

La modélisation pharmacocinétique correspond à l’utilisation 
de modèles mathématiques pour prédire la concentration 
d’une substance chimique dans divers compartiments 
corporels (p. ex., sang, rein, etc.), souvent en fonction du 
temps. La modélisation tient compte de divers processus 
physiologiques qui se produisent à l’intérieur de l’organisme 
ainsi que des caractéristiques de la substance chimique; les 
modèles divisent généralement le corps en plusieurs 
compartiments aux fins de la modélisation. 

Un grand nombre de modèles pharmacocinétiques utilisés 
dans l’évaluation des risques, comme le modèle concernant 
le plomb (Integrated Exposure and Uptake Biokinetic Model 
(IEUBK) for Lead in Children) fourni par la U.S. EPA (U.S. 
EPA, 1994),  évaluent à la fois l’exposition à la substance 
chimique présente sur le site et son devenir dans 
l’organisme. 

L’avantage principal de ces modèles est la capacité de 
prédire les concentrations de substances chimiques dans les 
tissus, ce qui peut être plus intéressant que l’estimation de la 
dose administrée et plus fiable qu’une dose ajustée par un 
facteur d’absorption relatif. Les modèles pharmacocinétiques 
comprennent les limites suivantes. 

 Des quantités relativement importantes de données 
peuvent être nécessaires. 

 La pharmacocinétique humaine est souvent estimée à 
partir de données issues d’autres espèces de 
mammifères. 

 Les incertitudes liées à une telle modélisation sont 
largement inquantifiables et(ou) ignorées. 

 Une compréhension détaillée du devenir de la 
substance chimique dans le corps est nécessaire. 

 Une validation approfondie des données est requise 
pour s’assurer que le modèle fonctionne de façon fiable. 

 Il doit être possible de relier les concentrations d’une 
substance chimique prédites dans les tissus avec une 
réponse toxicologique. 

4.12 Livrables recommandés 
L’utilisation de méthodes scientifiquement valides pour 
estimer l’exposition (comme celles abordées dans la 
présente section) permet d’obtenir des estimations des 
doses d’exposition pour les récepteurs humains (classés par 
âge) aux CPP d’un site particulier. Les estimations de 
l’exposition peuvent être présentées comme des estimations 
ponctuelles (dans le cas des techniques d’analyse 
déterministe) ou comme des distributions (dans le cas des 
techniques d’analyse probabiliste). Selon la façon dont une 
substance chimique particulière agit sur des systèmes 
biologiques, les estimations de l’exposition doivent être 

exprimées sous la forme d’une dose (pour les substances 
chimiques à action systémique) ou sous la forme de 
concentration, fréquence et de durée (pour les substances 
chimiques à action locale). Selon les exigences de l’autorité 
réglementaire, les estimations de l’exposition peuvent être 
nécessaires pour un certain nombre de scénarios différents. 

Lors de la communication des résultats de l’évaluation de 
l’exposition, l’évaluateur des risques doit présenter, dans un 
format convenable, une liste des doses estimées pour 
chaque récepteur, chaque substance chimique, chaque voie 
de pénétration et chaque scénario. De plus, tous les facteurs 
de biodisponibilité employés doivent être présentés et leurs 
dérivations documentées si lieu. Toutes les équations 
utilisées dans le calcul des expositions doivent être décrites 
et les références ou explications de leur dérivation doivent 
être fournies. Les valeurs ponctuelles et les distributions 
pour tous les paramètres utilisés comme variables d’entrée 
dans les équations d’exposition doivent être énumérées, la 
justification fournie et leurs sources documentées. 
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5.0 ÉVALUATION DE LA TOXICITÉ 

5.1 Introduction et liens avec les autres 
tâches de l’évaluation des risques 
Dans le contexte de l’ÉRSH, l’évaluation de la toxicité vise à 
identifier les éventuels effets toxiques des CPP et à établir 
les VTR qui serviront à caractériser les risques éventuels. 
L’évaluation de la toxicité porte habituellement sur tous les 
CPP identifiés et prend en compte tous les effets toxiques 
possibles associés à l’exposition via différentes voies pour 
les groupes de récepteurs identifiés ainsi que pour les 
récepteurs sensibles. Selon le mécanisme de toxicité, l’étude 
de la toxicité fournit soit une estimation du niveau 
d’exposition à une substance chimique auquel aucun effet 
nocif pour la santé n’est attendu (substances chimiques à 
seuil d’effet), soit une relation entre la dose d’exposition à 
une substance chimique et le risque de développer un effet 
nocif pour la santé, comme le cancer (substances chimiques 
sans seuil d’effet). La figure 5.1 présente les étapes de base 
de l’évaluation de la toxicité. 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figure 5.1 Principales étapes de l’évaluation de la toxicité 

 

L’évaluation de la toxicité s’effectue après l’énoncé d’un 
problème (section 3.0), souvent en même temps que 
l’évaluation de l’exposition (section 4.0). L’évaluation de la 
toxicité tient compte du MCS élaboré pour le site (voies 
d’exposition, récepteurs et substances chimiques 
préoccupantes) développé au cours de l’énoncé du 

problème, car les VTR sont souvent spécifiques à des voies 
d’exposition et parfois à certains récepteurs sensibles. Les 
niveaux d’exposition prédits pour les substances chimiques 
du site sont comparés avec les VTR correspondantes afin 
d’estimer et de caractériser les éventuels risques pour la 
santé des récepteurs humains identifiés (section 6.0). 
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Bien qu’elle constitue une étape à part, l’évaluation de la 
toxicité devrait être menée parallèlement à l’évaluation de 
l’exposition. Les données recueillies au cours de l’évaluation 
de l’exposition, comme la durée de l’exposition (de courte ou 
de longue durée), peuvent influer sur l’évaluation de la 
toxicité; par ailleurs, les mécanismes d’action toxique (p. ex., 
effet local ou effet systémique) peuvent se répercuter sur la 
façon dont l’exposition est évaluée. Les VTR et les doses 
d’exposition doivent être compatibles (c.-à-d. que si 
l’exposition est exprimée sous forme de dose journalière par 
unité de poids corporel, la VTR doit être exprimée sous la 
même forme). 

5.2 Objectifs de l’évaluation de la 
toxicité 
L’évaluation de la toxicité vise à déterminer le potentiel 
toxique des CPP identifiés; de façon plus précise, elle 
comporte deux objectifs principaux. 

1. Identifier les effets toxicologiques potentiels associés aux 
CPP. 

2. Sélectionner ou élaborer des VTR qui seront combinées 
avec les doses ou niveaux d’exposition calculés pour 
procéder à la caractérisation des risques. 

Les VTR peuvent être exprimées sous forme : (i) d’une dose 
d’exposition tolérable, comme la dose journalière tolérable 
(DJT),  (ii) d’une concentration tolérable ou de référence 
dans l’air (ou parfois dans l’eau),  (iii) d’une dose associée à 
un niveau de risque spécifique ou  (iv) d’un facteur de 
puissance toxique comme un CC. Les types de VTR sont 
présentés plus en détail à la section 5.5.1. 

5.3 Étapes de l’évaluation de la toxicité  
L’étude de la toxicité comprend les deux principales étapes 
suivantes : 

 classification des substances chimiques en fonction de 
leurs modes d’action toxicologiques : les substances 
chimiques sont classées selon qu’elles présentent ou 
non un seuil d’exposition au-dessous duquel aucun effet 
nocif sur la santé n’est attendu; 

 détermination des VTR – des valeurs de référence sont 
établies pour quantifier les risques potentiels d’effet 
toxique qui pourraient résulter de l’exposition aux CPP. 

Chaque CPP et chaque voie d’exposition fait l’objet d’une 
évaluation de la toxicité. Comme il est mentionné à la 
section 5.6, il faut aussi tenir compte de divers facteurs 
pouvant influer sur la toxicité. 

5.4 Classification des substances 
chimiques en fonction de leur action 
toxicologique 
Les substances chimiques toxiques peuvent être classées 
de diverses façons : selon les effets (p. ex., mutagène), 
l’organe cible (p. ex., hépatotoxine) ou le mécanisme 
d’action (p. ex., inhibiteur de la cholinestérase). Ces 
classifications fournissent une information précieuse; 
toutefois, aux fins de l’évaluation de la toxicité, les 
substances sont principalement classées en fonction du type 
de relation dose-réponse, notamment afin de différencier les 
substances chimiques à seuil d’effet des substances 
chimiques sans seuil d’effet. Une substance à seuil d’effet 
(ou seuil de réponse) est considérée comme ayant des 
effets nocifs sur la santé uniquement si une certaine dose (le 
seuil) est dépassée. Une substance chimique sans seuil 
d’effet est quant à elle considérée susceptible de causer des 
effets nocifs sur la santé quelle que soit la dose. En règle 
générale, Santé Canada classe les substances 
cancérogènes génotoxiques et les substances tératogènes 
génotoxiques dans cette dernière catégorie (voir SC, 1996). 
Le type de relation dose-réponse (à seuil ou sans seuil 
d’effet) détermine la méthode et les hypothèses utilisées 
pour établir les VTR. 

Les substances chimiques à seuil d’effet présentent une 
courbe dose-réponse non linéaire (figure 5.2) qui indique 
clairement la dose seuil en deçà de laquelle il n’y pas d’effet 
toxique mesurable. Dans la pratique, la dose seuil ne peut 
pas être déterminée avec précision, mais elle est 
représentée par une « dose sans effet nocif observé » (plus 
couramment appelée NOAEL pour No Observed Adverse 
Effect Level) établie lors des essais de toxicité. 
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Figure 5.2 Courbe dose-réponse pur une substance à seuil d’effet 

 

Pour les substances chimiques sans seuil d’effet, la une 
courbe dose-réponse est présumée ne pas montrer 
clairement de dose seuil (figure 5.3); toute dose qui n’est pas 
nulle est réputée susceptible de pouvoir produire un effet 
toxique. En règle générale, la toxicité de ces substances 
résulte de l’autopropagation de lésions (c.-à-d., des lésions 
causées au matériel génétique qui, une fois qu’elles existent, 
continuent de progresser jusqu’à l’apparition d’une affection, 
comme le cancer ou certaines anomalies congénitales, 
même si l‘exposition à la substance a cessé). Dans les 
faits, les données toxicologiques relatives aux substances 
chimiques sans seuil d’effet n’indiquent généralement aucun 

effet nocif observé. Les études toxicologiques 
expérimentales et les études épidémiologiques chez 
l’humain ne sont jamais assez puissantes sur le plan 
statistique (en partie en raison du nombre de doses testées 
et du nombre d’animaux ou d’êtres humains étudiés) pour 
détecter ou observer des cancers, par exemple, à des  
niveaux d’exposition (faibles) pertinents dans le cadre de 
l’exposition environnementale. Lorsqu’il est établi qu’une 
substance chimique agit via un mécanisme génotoxique, la 
relation dose-réponse sans seuil d’effet est une simple 
supposition. 
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Figure 5.3 Courbe dose-réponse pur une substance sans seuil d’effet 

 

Lorsque des VTR publiées sont utilisées (voir la section 
5.5.2), les substances chimiques devraient avoir été 
classées comme substance à seuil (avec seuil) ou sans seuil 
d’effet par les agences qui ont publié les VTR (p. ex., Santé 
Canada, U.S. EPA, ATSDR, OMS, etc.). Si des nouvelles 
VTR sont élaborées pour l’évaluation des risques (voir la 
section 5.5.3) et que la substance chimique n’a été classée 
par aucune agence reconnue, la première étape de 
l’élaboration des nouvelles VTR consistera en une 
évaluation basée sur le poids de la preuve. 

Il est important de noter que certaines substances chimiques 
peuvent provoquer à la fois des effets avec seuil et des 
effets sans seuil. Pour certaines substances, la classification 
de la relation dose-réponse peut varier en fonction de la voie 
d’exposition. Par exemple, le cadmium est actuellement 
classé par Santé Canada comme une substance chimique à 
seuil d’effet pour l’exposition par voie orale, mais comme 
une substance chimique sans seuil d’effet pour l’exposition 
par inhalation. Par ailleurs, certains agents cancérogènes 
génotoxiques peuvent aussi être associés à des effets avec 
seuil; alors que dans la plupart des cas, l’effet sans seuil est 
la réponse la plus critique pour l’exposition chronique, l’effet 
avec seuil peut être le plus critique pour des durées 
d’exposition plus courtes. L’évaluateur des risques doit 
s’assurer que la classification utilisée est appropriée à la 
voie, aux conditions et à la durée de l’exposition. En cas de 
doute concernant l’effet le plus critique, l’évaluation des 
risques doit tenir compte à la fois des effets avec seuil et des 
effets sans seuil. 

5.5 Détermination des valeurs 
 toxicologiques de référence (VTR) 
Pour la plupart des ÉRSH, les VTR sont tirées de sources 
publiées; pour les sites contaminés fédéraux au Canada, les 
VTR publiées par Santé Canada seront utilisées lorsque 
disponibles. Cependant, la documentation soutenant les 
VTR devrait être examinée afin de s’assurer que les VTR 
sont actuelles et appropriées au scénario d’exposition au 
site. L’élaboration de nouvelles VTR ne devrait être 
entreprise que par des personnes qualifiées et 
expérimentées en toxicologie, et en collaboration avec Santé 
Canada. 

5.5.1 Types de VTR 

Les VTR sont couramment exprimées sous différentes 
formes, et un même degré de toxicité peut être exprimé de 
différentes façons. Alors que différentes formes peuvent être 
utilisées pour désigner une toxicité équivalente, celles-ci ne 
sont pas utilisées de la même façon au cours de la 
caractérisation des risques. Les formes d’expression 
habituelles des VTR pour une exposition chronique sont 
présentées dans le texte qui suit. 

5.5.1.1 Dose journalière tolérable 

La DJT représente la dose maximale d’une substance à 
seuil d’effet à laquelle une personne peut être exposée 
quotidiennement, pendant toute sa vie, sans aucun effet 
délétère attendu (SC, 1996). La DJT est exprimée comme 
une quantité de substance par unité de poids corporel par 
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unité de temps (p. ex., mg/kg  p.c./j). Ce type de VTR est 
désigné par certains organismes de réglementation par les 
expressions Reference Dose (RfD), traduite par « dose de 
référence », ou dose journalière acceptable (DJA). 

5.5.1.2 Concentration tolérable 

La concentration tolérable (CT) représente la concentration 
maximale (habituellement dans l’air) d’une substance à seuil 
d’effet à laquelle une personne peut être exposée 
continuellement durant toute sa vie sans aucun effet délétère 
attendu (Santé Canada, 1996). Elle est exprimée sous la 
forme d’une concentration (p. ex.,  μg/m3). Pour désigner ce 
type de VTR, certains organismes de réglementation utilisent 
l’expression Reference Concentration  (RfC), traduite par 
« concentration de référence ». 

5.5.1.3 Coefficient de cancérogénicité 

Un coefficient de cancérogénicité (CC) relie la dose 
d’exposition d’une substance sans seuil d’effet avec la 
probabilité de développement d’un cancer attendue. Il est 
exprimé comme l’inverse d’une dose (par ex.,  (mg/kg p.c./j)-

1) et représente le nombre de cancers prédits par unité de 
dose. Le risque de cancer attendu correspond au produit de 
la dose d’exposition par le coefficient de cancérogénicité. 
Les organismes de langue anglaise désignent le coefficient 
de cancérogénicité par les expressions cancer slope factor 
ou cancer potency factor, lequel est désigné par q1*. 

5.5.1.4  Risque unitaire 

Le risque unitaire (RU) représente le niveau de risque par 
unité de concentration d’une substance sans seuil d’effet à 
laquelle une personne est exposée de façon continue. Il est 
exprimé comme l’inverse d’une concentration (par ex.,  
(mg/L)-1) et est couramment utilisé pour évaluer les risques 
liés aux concentrations de contaminants dans l’atmosphère 
ou dans l’eau. Le risque de cancer attendu correspond au 
produit de la concentration de substances chimiques amortie 
par le RU. 

5.5.1.5  Dose associée à un risque spécifique    

La dose associée à un risque spécifique (DRS) est la dose 
d’une substance sans seuil d’effet susceptible de conduire à 
un niveau de risque de cancer donné. Elle est exprimée 
dans les mêmes unités que la dose d’exposition (par ex.,  
mg/kg p.c./j); il est aussi essentiel que le risque associé à la 
DRS soit précisé (par ex.,  DRS pour un risque de cancer de 
1 x 10-5). Les doses tumorigènes 0,05 (TD05) publiées par 
Santé Canada (1996) pour quelques substances sont des 
DRS pour un risque de cancer de 5 %. 

5.5.1.6  Concentration associée à un risque spécifique 

La concentration associée à un risque spécifique (CRS) est 
la concentration d’une substance chimique sans seuil d’effet 
susceptible de conduire à un niveau de risque de cancer 
donné suite à une exposition continue. Exprimée sous forme 
de concentration (par ex.,  μg/m3), elle désigne 
généralement une concentration atmosphérique, bien qu’elle 
puisse aussi désigner une concentration dans l’eau ou un 
autre milieu. Tout comme pour la DRS, il est essentiel que le 
risque associé à la CRS soit aussi précisé (par ex.,  CRS 
pour un risque de cancer de 1 x 10-5). Les concentrations 
tumorigènes 0,05 (CT0,05) publiées par Santé Canada (1996) 
pour quelques substances sont des CRS pour un risque de 
cancer de 5%. 

Les VTR pour l’exposition subchronique et l’exposition aiguë 
sont discutées à la section 5.5.4. 

5.5.2 VTR tirées de documents publiés 

La façon la plus simple de déterminer des VTR est d’utiliser 
des valeurs publiées par un organisme de réglementation 
compétent en la matière. En ce qui concerne les sites 
contaminés sous juridiction fédérale, les VTR publiées dans 
L’évaluation des risques pour les sites contaminés fédéraux 
au Canada, Partie II : Valeurs toxicologiques de référence 
(VTR) de Santé Canada et  paramètres de substances 
chimiques sélectionnées, Version 2.0. (SC, 2010) doivent 
être utilisées lorsque disponibles. En l’absence de VTR 
établies par Santé Canada, des valeurs peuvent être 
obtenues auprès d’autres organismes de réglementation. 
Les VTR publiées par les organismes suivants sont 
généralement admises par Santé Canada, par ordre de 
préférence qui suit :  

1. Autres VTR de Santé Canada 

2. Integrated Risk Information System (IRIS) de la U.S. 
EPA : 

 http://www.epa.gov/iris  

3. Organisation mondiale de la santé (OMS) – diverses 
sources dont : 

 http://www.inchem.org/;  

 http://jecfa.ilsi.org/index.htm; 

4. Netherlands National Institute of Public Health and the 
Environment (RIVM) : 

 http://www.rivm.nl/bibliotheek/rapporten/711701025.pdf  

5. Agency for Toxic Substances and Disease Registry 
(ATSDR) (États-Unis) : 

 http://www.atsdr.cdc.gov/toxprofiles/index.asp 

6. California Environmental Protection Agency (Cal/EPA): 

 http://www.oehha.ca.gov/risk/ChemicalDB/index.asp  
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Les VTR établies par d’autres autorités ou tirées de 
documents scientifiques examinés par des pairs peuvent 
aussi être acceptables à condition d’être soutenues par une 
justification et un nombre suffisant de données. Cependant, 
comme toutes les autorités n’utilisent pas les mêmes 
méthodes pour élaborer les VTR, toute VTR établie par un 
autre organisme que Santé Canada devra être évaluée afin 
de déterminer si le degré de protection est compatible avec 
celui adopté par Santé Canada. 

Si un site fédéral a des impacts hors site sur des propriétés 
soumises à l’autorité réglementaire d’une autre juridiction (p. 
ex., province ou territoire), cette autre juridiction pourrait 
avoir ses propres VTR ou avoir d’autres préférences en ce 
qui concerne les sources de VTR; les recommandations de 
toute autre autorité réglementaire reliée au site doivent être 
déterminées avant de mettre au point les VTR. En pareils 
cas, il pourrait être nécessaire et approprié de sélectionner 
les VTR les plus prudentes afin de montrer aux deux 
autorités que les risques ne sont pas sous-estimés. 

Avant d’adopter des VTR, il est primordial d’examiner la 
documentation de soutien pour s’assurer que les TRV sont 
appropriées. Il faut notamment s’assurer que les VTR sont 
appropriées à la (ou aux) voie(s) de pénétration et à la durée 
d’exposition déterminées lors de l’évaluation de l’exposition 
(voir section 4.0); lorsqu’il n’existe aucune VTR appropriée, 
les VTR publiées peuvent nécessiter des modifications, ou 
de nouvelles VTR peuvent être requises. Il est aussi 
important que les VTR sélectionnées soient aussi à jour que 
possible. 

5.5.3 Détermination de nouvelles VTR (VTR de 
 novo) 

Lorsqu’aucune VTR publiée n’est disponible, ou lorsqu’il 
existe des preuves contraignantes que les VTR publiées 
sont inappropriées (p. ex.,  parce qu’elles sont périmées ou 
basées sur une autre voie d’exposition ou sur une autre 
forme chimique), alors de nouvelles VTR peuvent être 
nécessaires. L’élaboration de nouvelles VTR ne devrait être 
réalisée que par des personnes qualifiées et expérimentées 
dans le domaine de la toxicologie, et seulement après 
consultation auprès de Santé Canada. 

Les procédures à suivre pour déterminer de nouvelles VTR 
sont détaillées à l’annexe B.  

5.5.4 VTR pour l’exposition aiguë et l’exposition 
 subchronique 

À bien des égards, la façon d’établir des VTR pour 
l’exposition aiguë et l’exposition subchronique est semblable 
à celle qui se rapporte aux VTR pour l’exposition chronique. 
La même approche hiérarchique est recommandée, c’est-à-
dire que les valeurs fournies par Santé Canada doivent être 
considérées en premier lieu, puis de celles de la U.S. EPA, 

de l’OMS, du RIVM, de l’ATSDR puis enfin de celles de 
Cal/EPA. On peut aussi tenir compte des valeurs établies 
par d’autres autorités de même que de la documentation 
revue par des pairs. En dernier lieu, si aucune VTR n’est 
disponible, on peut en établir une nouvelle en suivant les 
procédures expliquées en détail à l’annexe B. 

Indépendamment de ce qui précède, il faut tenir compte 
d’éléments importants lorsque des VTR correspondant à des 
expositions plus courtes que la durée de vie sont identifiées 
et appliquées. Tout d’abord, l’établissement de VTR pour 
l’exposition aiguë et l’exposition subchronique n’a pas été 
une priorité pour la plupart des substances chimiques 
évaluées par les organismes de santé. Bien que des VTR 
pour l’exposition aiguë et l’exposition subchronique soient 
souvent disponibles pour des substances irritantes 
présentes dans l’air et pour certaines substances chimiques 
présentes dans l’environnement et ayant des effets 
systémiques, la plupart des efforts des organismes de santé 
ont été dirigés vers l’estimation de niveaux d’expositions 
acceptables pour des expositions à vie (par ex.,  pour une 
exposition chronique, DJT, RfD et DJA). Parmi les 
organismes de santé énumérés au paragraphe précédent, 
seule l’ATSDR fournit régulièrement des VTR pour 
l’exposition aiguë et l’exposition subchronique (mais même 
l’ATSDR ne fournit pas de VTR pour tous les CPP). Par 
conséquent, il n’est pas rare qu’aucune VTR pour 
l’exposition aiguë ou subchronique ne soit disponible pour 
une substance chimique. Néanmoins, cela ne signifie pas 
pour autant que les risques aigus et subchroniques pour la 
santé puissent être ignorés. Lorsqu’il n’existe pas de VTR 
appropriées, il faut plutôt recourir à d’autres solutions. 

Il est important que les VTR pour l’exposition aiguë et 
l’exposition subchronique soient établies sur une période de 
temps au moins aussi longue que la période d’exposition des 
récepteurs humains considérés pour l’évaluation des 
risques. Lorsqu’on évalue les risques associés à l’exposition 
chronique à des substances chimiques, il est souvent 
impossible de s’assurer que les expositions sont de plus 
courte durée que la durée des études de toxicité servant à 
établir la VTR pour l’exposition chronique (c.-à-d. que la 
durée de l’exposition des souris et des rats de laboratoire ne 
dépasse généralement pas 72 et 104 semaines, 
respectivement). Bien que cette approche soit jugée 
acceptable pour l’évaluation des risques chroniques, Santé 
Canada recommande que la durée des expositions 
environnementales considérées pour l’évaluation des 
risques soit égale ou inférieure à la durée des études de 
toxicité utilisées pour établir les VTR pour l’exposition aiguë 
ou subchronique. En d’autres termes, si une personne est 
exposée à une substance chimique pendant deux mois, il est 
inapproprié d’utiliser étude de toxicité d’une durée de 
3 semaines pour évaluer les risques pour la santé.  En 
raison de la nature des mécanismes d’action possibles, il se 
peut qu’une certaine dose de substance chimique ne soit 
toxique qu’après une certaine durée d’exposition, car : 
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 certaines substances chimiques ne peuvent causer des 
effets toxiques que lorsque l’exposition est 
suffisamment longue pour que les mécanismes de 
réparation soient outrepassés (par ex.,  une exposition 
de 3 semaines peut permettre un niveau de réparation 
suffisant qui ne peut être maintenu durant 2 mois); et 

 certaines substances chimiques peuvent causer des 
dommages après une seule exposition, mais ce n’est 
qu’après un certain nombre d’événements d’exposition 
que les effets toxiques seront facilement observables 
(par ex.,  les dommages causés par 3 semaines 
d’exposition peuvent ne pas être facilement décelables, 
alors qu’ils peuvent être facilement décelés après 2 
mois d’exposition). 

C’est pour toutes ces raisons expliquées ci-dessus (et 
d’autres encore) que les expositions aiguës et 
subchroniques impliquant des récepteurs humains ne 
devraient pas être comparées avec des VTR correspondant 
à des durées d’exposition plus courtes. Les VTR pour 
l’exposition aiguë et subchronique doivent plutôt être aussi 
compatibles que possible avec la durée de l’exposition des 
êtres humains au site en question. 

Lorsqu’il n’existe pas de VTR pour des expositions d’assez 
longue durée, il est habituellement prudent d’utiliser la VTR 
correspondant à la plus longue durée d’exposition suivante. 
Par exemple, s’il n’y avait pas de VTR pour une exposition 
subchronique pour évaluer une exposition de 1 mois au 
mercure, l’hypothèse par défaut serait d’évaluer les risques 
pour la santé humaine à partir de la VTR pour une exposition 
chronique. Bien que, qualitativement, il peut être clair qu’une 
exposition subchronique est habituellement moins grave 
qu’une exposition de durée chronique, les risques associés à 
de telles expositions ne doivent être quantifiés qu’à partir de 
données toxicologiques précises, à partir de VTR établies 
pour la durée spécifique d’intérêt, ou les deux à la fois. Par 
conséquent, au lieu de ne disposer d’aucune VTR pour une 
exposition aiguë ou subchronique, l’évaluateur doit évaluer 
les risques en comparant l’exposition aiguë ou subchronique 
aux VTR pour l’exposition chronique. 

Comme cela a un certain rapport avec ce qui précède, il est 
recommandé que les expositions ne soient pas étalées sur 
une trop longue durée parce que cela conduirait à une 
utilisation des VTR qui serait hors contexte. Rappelons 
encore une fois que la VTR doit être aussi compatible que 
plus possible avec la durée d’exposition à laquelle sont 
soumis les êtres humains sur le site. Il est important que 
l’amortissement de l’exposition ne conduise pas à la sous-
estimation des risques de dépassement des seuils d’effets. 
À titre d’exemple, si une personne passe 1 mois par année 
dans un camp d’été contaminé par le plomb, il ne serait pas 
approprié d’étaler ou d’amortir sur l’année entière la dose 
journalière reçue par cette personne durant 1 mois (c.-à-d. 
que d’un point de vue toxicologique, une dose de plomb de 
12 μg/kg p.c./j pendant un mois n’équivaut pas à une dose 

de 1 μg/kg p.c./j pendant toute l’année). L’évaluateur des 
risques devrait soit trouver une VTR reflétant des expositions 
subchroniques à répétition (se produisant pendant 1 mois 
par année, durant toute la vie) ou bien comparer les 
expositions s’étant produites sur un mois à la DJT 
correspondant à une exposition chronique au plomb. Dans le 
dernier scénario, l’évaluateur des risques pourrait discuter 
qualitativement dans quelle mesure le risque associé à une 
exposition de 1 mois par année a été surestimé du fait de 
l’utilisation d’une DJT pour une exposition chronique établie 
pour évaluer les expositions quotidiennes pendant 1 année; 
cependant, en l’absence de données toxicologiques précises 
correspondant à la durée d’exposition d’intérêt, il n’est pas 
recommandé d’utiliser des doses amorties sur des périodes 
plus longues que la période d’exposition pour faire des 
évaluations des risques quantitatives. 

Lorsqu’il existe une VTR pour l’exposition aiguë et 
l’exposition subchronique, on devrait retenir que ces valeurs 
ne peuvent pas servir à mesurer des expositions répétées. 
Bon nombre de VTR pour l’exposition aiguë et l’exposition 
subchronique sont fondées sur l’exposition d’animaux de 
laboratoire pendant une seule période de moins de 3 mois, 
et on n’a pas tenu compte d’expositions répétées (c.-à-d. 
que les animaux n’ont pas été exposés pendant 3 mois, 
qu’on ne les a pas laissés récupérer pendant 12 mois, puis 
exposés de nouveau pendant 3 mois). Par conséquent, à 
moins d’indication contraire de la part de l’organisme de 
santé responsable de l’établissement des VTR pour les 
expositions aiguës ou subchroniques, on doit présumer que 
ces valeurs sont appropriées pour évaluer une seule période 
d’exposition par vie. À titre d’exemple, pour un enfant qui 
passe 1 mois par année dans un camp de jour d’été, il ne 
conviendrait pas d’utiliser la VTR pour l’exposition 
subchronique pour mesurer les risques encourus par cet 
enfant s’il fréquente le camp plusieurs années. Dans pareil 
cas, il serait probablement plus prudent de retenir la DJT 
pour l’exposition chronique comme valeur toxicologique, et 
de fournir une discussion qualitative sur la nature prudente 
de cette hypothèse. 

Un examen des valeurs typiquement obtenues en divisant 
les VTR pour exposition aiguë ou subchronique par les VTR 
pour exposition chronique a révélé qu’il n’existe pas de 
facteur de conversion unique pouvant être appliqué de façon 
systématique pour estimer une VTR à court terme à partir de 
données relatives à une exposition chronique. Cependant, si 
une substance chimique n’est pas réputée constituer une 
porte d’entrée ou avoir des effets irritants à la 
dose/concentration préoccupante, une conversion minimale 
par un facteur de sept fois la VTR chronique peut déjà être 
utilisée dans certains cas en l’absence d’information 
spécifique suggérant une autre valeur (c.-à-d., VTR pour 
exposition aiguë ou subchronique = VRT pour exposition 
chronique x 7). Le facteur de multiplication par sept (x 7) ne 
dépasse par le facteur additionnel d’incertitude de dix (x 10) 
habituellement cité et que les organismes de réglementation 
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utilisent couramment pour établir des DJT à partir d’études 
de toxicité subchronique. La U.S. EPA (2002) fournit une 
revue approfondie sur l’établissement des VTR pour 
l’exposition aiguë et subchronique. Dans cette approche, on 
recommande l’utilisation de divers facteurs d’incertitude 
selon le degré d’incertitude de la base de données. 
L’approche de la U.S. EPA (2002) pourrait être plus 
appropriée que l’adoption du facteur par défaut de 
multiplication par sept (x 7) dont il est question plus haut et 
pourrait raisonnablement servir de ligne directrice. Quoi qu’il 
en soit, la décision d’utiliser un facteur de conversion ne 
devrait  reposer que sur des données spécifiques de la 
substance chimique, ne devrait être prise que par un 
scientifique qualifié et devrait être bien documentée. 

Dans l’ensemble, Santé Canada recommande l’utilisation 
d’une méthode défendable scientifiquement pour évaluer les 
expositions de durée plus courte que la durée de vie aux 
sites contaminés. L’identification et l’utilisation de VTR pour 
l’exposition chronique et l’exposition subchronique peuvent 
présenter un défi de taille pour l’évaluateur des risques,  et 
l’évaluateur est invité à se mettre en rapport avec Santé 
Canada lorsqu’il a des doutes sur la méthode à utiliser. 

5.6 Prise en compte d’autres facteurs 
 modifiant la toxicité 

5.6.1 Spéciation des métaux et isomères des 
 composés organiques 

Bon nombre de substances chimiques peuvent être 
présentes dans l’environnement sous différentes formes. Les 
métaux ont souvent plusieurs valences; les substances 
organiques ayant la même formule chimique peuvent avoir 
plusieurs isomères (c.-à-d., avoir des structures différentes). 

L’évaluation de la toxicité doit tenir compte des espèces de 
métal ou des isomères organiques présents sur le site 
évalué, car la toxicité peut varier significativement selon les 
différentes formes d’une substance chimique. À titre 
d’exemple, le chrome dans les sols se présente 
normalement surtout sous la forme de chrome trivalent (Cr3+) 
mais, dans des conditions très oxydantes, il peut se 
présenter sous la forme de Cr6+ (ATSDR, 2000); le chrome 
hexavalent (Cr6+) est beaucoup plus toxique que le chrome 
trivalent (Cr3+) (EC/SC, 1994). De la même manière, la 
toxicité du 2,4,5-trichlorophénol est différente de celle du 
2,4,6-trichlorophénol (Santé et Bien-être Canada, 1987). Par 
conséquent, une identification incorrecte de la forme 
chimique de la substance présente peut avoir des effets 
significatifs sur l’évaluation des risques. 

Il est parfois difficile de déterminer la forme sous laquelle se 
présente une substance chimique. La plupart du temps, on 
ne fait pas de tests de spéciation et on suppose que la forme 
la plus toxique du métal est présente. Aussi, bon nombre de 
métaux passent rapidement d’une valence à une autre et les 

résultats des analyses de laboratoire peuvent ne pas refléter 
la forme sous laquelle le métal se présente in situ, même si 
des tests de spéciation sont effectués. Dans ces cas, il 
convient de supposer que le métal se présente sous sa 
forme la plus toxique ou de faire, sur la base d’un 
recensement des travaux de recherche, des suppositions 
prudentes (soutenues par une justification détaillée) sur les 
proportions relatives des différentes formes de la substance 
chimique en question. 

5.6.2 Biodisponibilité 

En règle générale, la biodisponibilité n’est pas prise en 
compte lors de l’évaluation de la toxicité ou lors de 
l’élaboration des VTR. Les relations dose-réponse sont 
presque toujours fondées sur la dose administrée et non sur 
la dose absorbée. La biodisponibilité de la substance toxique 
dans l’étude principale utilisée pour établir la VTR est 
importante pour établir les facteurs d’ajustement de la 
biodisponibilité relativeutilisés dans l’évaluation de 
l’exposition (voir la section 4.7). Santé Canada réunit 
actuellement les valeurs de biodisponibilité des VTR qu’elle 
publiera dans un avenir rapproché. 

La caractérisation des risques associés à des expositions 
par voie cutanée ou par inhalation relativement à une VTR 
par voie orale, Santé Canada préfère que l’exposition par 
voie cutanée ou par inhalation soit ajustée en fonction de la 
biodisponibilité orale (voir la section 4.7.1); ainsi il ne faut 
pas établir une VTR pour l’exposition par voie cutanée ou 
par inhalation à partir de la VTR pour l’exposition par voie 
orale. Cela donnerait la fausse impression que des études 
de toxicité ont été menées pour une voie d’exposition 
cutanée ou par inhalation, ce qui ne serait pas le cas. 

Plus de détails sur l’évaluation de la biodisponibilité se 
trouvent à la section 4.7. 

5.6.3 Voies d’exposition multiples 

La voie d’exposition peut influencer le type, la localisation (p. 
ex., toxicité locale versus systémique) et la gravité des effets 
nocifs de certaines substances chimiques peuvent 
grandement varier. Souvent, l’exposition par différentes 
voies cause des effets sur différents organes cibles ou font 
intervenir des mécanismes différents. Conséquemment, une 
VTR unique peut ne pas être adéquate ou appropriée pour 
toutes les voies d’exposition, et il est primordial que la 
toxicité spécifique à chaque voie d’exposition soit prise en 
compte dans l’évaluation de la toxicité, lorsque c’est 
possible. Normalement, la voie d’exposition pour les VTR 
publiées par les organismes de réglementation est 
clairement identifiée et expliquée dans la documentation. 
L’évaluateur des risques doit donc s’assurer que la VTR est 
appropriée à la voie d’exposition étudiée. 
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Certaines substances chimiques peuvent causer à la fois de 
effets localisés et des effets systémiques. Selon le scénario 
d’exposition, une VTR établie en fonction des effets 
généralisés risque peut ne pas être protectrice contre des 
effets localisés, ou vice versa. Pour ces substances 
chimiques, il convient d’évaluer les deux types d’effets, 
lorsque c’est approprié. 

Pour certaines substances chimiques, il se peut qu’aucune 
VTR n’ait été publiée pour une ou plusieurs voies 
d’exposition d’intérêt. Les VTR pour l’exposition chronique 
par voie cutanée sont rares. On ne peut pas établir la VTR 
pour une voie d’exposition par extrapolation d’après la VTR 
pour une autre voie. Pour autant qu’il soit raisonnable de 
supposer que le mode d’action et l’organe cible ou les 
organes cibles pourraient être les mêmes pour diverses 
voies d’exposition, les doses issues de plusieurs voies 
d’exposition pourraient être additionnées pour être 
comparées à la VTR par voie orale. Ce type d’extrapolation 
nécessite une évaluation de la biodisponibilité relative pour 
les voies d’exposition en question (voir la section 5.6.2). 

Au cours de l’étude de toxicité, l’évaluateur des risques 
devrait juger si les risques ou les dangers établis pour 
diverses voies d’exposition durant la caractérisation des 
risques (section 6.0) devraient être additionnés. En règle 
générale, si la substance produit des effets systémiques 
selon le même mécanisme d’action et sur le(s) même(s) 
organe(s) cible à partir des différentes voies d’exposition, les 
risques/dangers devraient être additionnés pour ces voies. 

5.6.4 Toxicité des mélanges 

De nombreux sites sont contaminés par plus d’une 
substance toxique. En ce qui concerne les sites contaminés 
fédéraux au Canada, Franz (2005) a résumé la fréquence 
des mélanges. Les effets toxiques des substances 
chimiques individuelles sont souvent influencés par des 
interactions avec d’autres substances chimiques contenues 
dans le mélange. C’est pourquoi il est primordial d’évaluer le 
mélange trouvé au site pour déterminer si des substances 
chimiques sont susceptibles d’avoir des interactions. 

En raison du nombre très élevé de combinaisons chimiques 
possibles et du nombre relativement restreint d’études 
adéquates pour quantifier les interactions, la plupart des 
bases de données toxicologiques ne fournissent aucun 
renseignement sur les interactions entre substances 
chimiques. Par conséquent, l’évaluateur des risques doit 
généralement faire appel à ses connaissances des 
mécanismes de toxicité et des interactions potentielles ainsi 
qu’aux avis des organismes de réglementation et à la 
documentation toxicologique. Dernièrement, certains 
organismes ont commencé à publier des évaluations 
d’interactions toxicologiques observées dans des mélanges, 
comme lesprofils d’interaction publiés par l’ATSDR, mais 

celles-ci ne sont encore disponibles que pour un nombre 
limité de combinaisons chimiques. 

Les principales formes d’interactions toxicologiques sont 
présentées dans les paragraphes qui suivent. 

5.6.4.1 Effets additifs 

Des effets additifs surviennent lorsque l’effet toxique 
combiné de substances chimiques égale la somme des 
effets individuels de chacune d’elles. On croit que l’additivité 
constitue le type le plus fréquent d’interaction chimique, en 
particulier à des concentrations et des doses (relativement 
faibles) pertinentes sur le plan environnemental. L’additivité 
s’observe lorsque des substances chimiques agissent par 
des mécanismes toxicologiques semblables ou qu’elles ont 
des métabolites semblables causant un effet toxique. À titre 
d’exemple, il a été prouvé que diverses PCDD et divers 
PCDF dont la structure chimique est semblable produisent 
des effets toxiques similaires bien qu’à des puissances 
différentes (SC, 1994); par conséquent, on croit que la 
toxicité d’un mélange de ces composés correspond à la 
somme de la toxicité de chaque composé une fois que la 
puissance toxique relative a été ajustée. 

5.6.4.2  Effets synergiques/de potentialisation (effets 
 supérieurs à la somme des effets individuels)  

Des effets synergiques surviennent lorsque les effets de 
deux substances chimiques ou plus sont de beaucoup 
supérieurs à la somme des effets individuels de ces 
substances; dans le cas où une substance chimique 
relativement non toxique accroît la toxicité d’une deuxième 
substance chimique, la relation est considérée comme de 
potentialisation. Ces deux formes d’interaction résultent en 
des effets supérieurs aux effets additifs. Ces interactions 
peuvent se produire lorsqu’une substance chimique diminue 
la détoxification d’une autre ou que les interactions entre les 
substances modifient leur devenir dans l’organisme. À titre 
d’exemple, il a été montré, à doses de plomb égales, 
l’exposition simultanée au manganèse et au plomb conduit à 
une concentration de plomb dans le cerveau plus élevée que 
lors d’une exposition au plomb seulement, d’où des effets 
toxiques plus importants (ATSDR, 2004). 

5.6.4.3  Effets antagonistes (effets inférieurs à la 
 somme des effets individuels) 

Des effets antagonistes surviennent lorsque l’effet toxique 
combiné de substances chimiques est inférieur à la somme 
des effets individuels de chacune d’elles (c.-à-d. inférieur à 
un effet additif). À titre d’exemple, cela peut se produire 
lorsque des substances toxiques agissent par compétition en 
occupant le même site de fixation chimique. À titre 
d’exemple d’antagonisme, une exposition excessive au zinc 
réduit l’absorption du cuivre par l’organisme, ce qui diminue 
les effets toxiques de l’exposition au cuivre (ATSDR, 2004). 
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Des VTR spécifiques à des mélanges peuvent être 
élaborées lorsqu’il existe des études de toxicité sur des 
mélanges identiques ou semblables. Cependant, en raison 
d’une pénurie générale de données sur les effets des 
mélanges, Santé Canada recommande que, dans la plupart 
des cas, les risques associés aux substances chimiques 
dont le mode d’action est semblable ou touchant le même 
organe ou tissu soient additionnés (voir la section 6.4.5). 
Autrement, la toxicité et les risques devraient être évalués 
substance par substance. 

5.6.4.4  Équivalents toxiques 

Il existe des familles de substances chimiques pour 
lesquelles l’évaluation des mélanges selon une approche 
utilisant des facteurs d’équivalence de la toxicité (FÉT) des 
isomères ou des congénères. Ces substances incluent les 
PCDD et les PCDF et les BPC de type dioxine et des HAP 
carcinogènes. Pour les PCDD/PCDF et les BPC de type 
dioxine, l’approche est basée sur des FÉT relatifs à la 
2,3,7,8- tétrachlorodibenzo-p-dioxine (OMS, 1998). Pour les 
HAP, l’approche est basée sur des facteurs de puissance 
cancérogène relatifs au benzo[a]pyrène (voir L’évaluation 
des risques pour les sites contaminés fédéraux au Canada, 
Partie II : Valeurs toxicologiques de référence (VTR) de 
Santé Canada et  paramètres de substances chimiques 
sélectionnées, Version 2.0 [SC, 2010]). 

D’autres informations sur les méthodes d’évaluation des 
mélanges ont été publiées par la U.S. EPA (2000). La 
sélection d’une méthode d’évaluation appropriée est basée 
sur la disponibilité des données et le jugement professionnel, 
et Santé Canada peut être consultée si nécessaire et 
approprié. 

5.6.5 Populations sensibles et stades de vie 

Pour diverses raisons reliées aux taux d’exposition et aux 
réponses biologiques de l’organisme aux substances 
chimiques, les enfants, les femmes enceintes, les personnes 
âgées, les personnes ne jouissant pas d’une bonne santé et 
certains groupes ethniques peuvent être plus sensibles à 
certaines substances chimiques que la population générale. 
Pour certaines substances, les mécanismes de défense de 
l’enfant peuvent ne pas être assez développés pour qu’il soit 
capable de tolérer certaines concentrations qui, en temps 
normal, n’ont pas d’effets indésirables chez l’adulte, alors 
que pour d’autres, l’enfant peut être moins sensible que 
l’adulte. La personne âgée peut être plus sensible en raison 
d’une santé déficiente, d’une mauvaise nutrition, de 
défenses immunitaires affaiblies ou d’autres mécanismes de 
défense déficients. Les femmes enceintes peuvent être un 
sujet de préoccupation particulier car certaines substances 
chimiques (comme les substances fœtotoxiques) peuvent 
traverser la barrière placentaire et avoir des effets nuisibles 
pour le fœtus. Les personnes asthmatiques peuvent être 
particulièrement sensibles à des gaz irritants (par ex., le 

dioxyde de soufre, le dioxyde d’azote). Les personnes de 
certaines origines ethniques peuvent avoir une capacité 
réduite de détoxification pour certaines substances 
chimiques en raison de différences physiologiques ou 
génétiques. Autant que possible, tous ces sous-groupes de 
population doivent être considérés lors de l’évaluation de la 
toxicité. 

Dans la plupart des cas, les organismes de réglementation 
qui publient des VTR utilisent un facteur d’incertitude 
(habituellement de 10) pour protéger les populations et les 
stades de la vie potentiellement sensibles. Toutefois, 
l’évaluateur des risques devrait examiner la documentation 
de soutien de la VTR pour s’assurer que les populations 
sensibles sont bien protégées.  

Santé Canada examine actuellement sa politique concernant 
le calcul de la dose moyenne dans le cadre de l’évaluation 
des risques de cancer associés à une exposition de courte 
durée. Tant que cette politique n’est pas fournie 
officiellement, tout amortissement des expositions de courte 
durée doit être justifié scientifiquement et de façon 
spécifique à chaque substance. Pour certaines substances 
chimiques, il pourrait exister des informations pertinentes 
permettant de quantifier la toxicité pour des populations ou 
des stades de vie sensibles; dans de tels cas, il peut exister 
des VTR distinctes pour différents groupes (p. ex., une VTR 
différente pour les adultes et les enfants). L’évaluateur des 
risques doit s’assurer que les VTR utilisées sont appropriées 
à chaque groupe susceptible d’être exposé. 

Si la population potentiellement exposée identifiée lors de 
l’énoncé du problème est vraiment différente de la 
population générale (par ex.,  population autochtone, 
communauté ethnique, personnes âgées), l’évaluateur des 
risques doit s’assurer que les VTR utilisées conviennent à la 
population locale. 

5.7 Livrables recommandés  
Les résultats de l’étude de toxicité devraient être résumés 
dans un tableau indiquant la ou les VTR utilisées pour 
chaque CPP. Si l’on tient compte de la biodisponibilité, la 
biodisponibilité et la VTR corrigée en fonction de la 
biodisponibilité doivent aussi figurer dans le tableau. Le 
tableau doit être organisé de façon logique, la présentation 
et les unités de mesure doivent être compatibles avec celles 
qui ont été utilisées dans la présentation des résultats de 
l’évaluation de l’exposition et de la caractérisation des 
risques. Les substances chimiques doivent être classées 
comme substances à seuil d’effet ou substances sans seuil 
d’effet; dans la plupart des cas les substances chimiques en 
interaction (c.-à-d., celles dont les effets toxiques 
s’additionnent) devraient être regroupées dans le tableau. 

La sélection ou l’élaboration d’une VTR devrait être 
documentée. S’il s’agit d’une VTR provenant d’un organisme 
de réglementation, la source devrait être notée de même 
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que les raisons de l’adoption de cette VTR. S’il s’agit d’une 
VTR modifiée ou nouvelle (VTR de novo), on doit décrire en 
détail la méthodologie de même que les sources 
d’information utilisées, avec suffisamment de détails pour 
que Santé Canada puisse évaluer la façon dont la VTR a été 
élaborée. L’élaboration d’une VTR de novo est présentée 
dans le détail à l’annexe B. 
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6.0 CARACTÉRISATION DES 
 RISQUES 

6.1 Introduction et liens avec les autres 
 tâches de l’évaluation des risques 
La caractérisation des risques (figure 6.1) est la 
quantification et l’évaluation des risques et dangers estimés 
associés à l’exposition à des substances chimiques 
provenant d’un site contaminé. Les risques et  les dangers 
sont quantifiés en comparant l’exposition estimée associée 
au site (section 4.0) avec la VTR (section 5.0). L’évaluation 
consiste à déterminer si les risques et les dangers prédits 
sont acceptables, tolérables ou essentiellement 
négligeables, et elle comprend une évaluation quantitative 
ou qualitative des incertitudes associées aux prédictions.  

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 

Figure 6.1 Caractérisation des risques 

 

La caractérisation des risques constitue la dernière des 
quatre grandes étapes de l’évaluation des risques, 
puisqu’elle utilise les résultats de l’évaluation de l’exposition 
(section 4.0) et de l’évaluation de la toxicité (section 5.0). 
Les résultats de la caractérisation des risques peuvent 
mener à la révision des premières étapes de l’évaluation des 
risques afin de corriger des lacunes dans les données ou 

pour affiner des hypothèses; elle peut mener également à 
une étape subséquente de gestion des risques. 
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6.2 Objectifs de la caractérisation des 
 risques 
La caractérisation des risques vise à fournir une estimation 
et une explication des risques potentiels associés à 
l’exposition aux substances chimiques provenant du site. La 
caractérisation des risques vise également à mettre en 
perspective les taux d’exposition en les comparant aux 
risques potentiels pouvant être associés au bruit de fond 
environnemental qui existe indépendamment du site. 

Les résultats de la caractérisation des risques ainsi que 
diverses considérations d’ordre technique, économique et 

social sont utilisées pour prendre des décisions de gestion 
des risques pour le site particulier à l’étude. 

6.3 Estimation des risques 

6.3.1 Substances non cancérogènes – 
 expositions à une seule substance 

Pour les substances présentant des risques autres que le 
cancer, un IR est le rapport de l’exposition estimée (pour 
chaque récepteur critique) à la DJT ou à la CT. Il est calculé 
comme suit :  

(6.1) 

Indice de risque  = Exposition estimée (site + bruit de de fond) (µg/kg/j) 
     Dose journalière tolérable (µg/kg/j) 

OU, lorsqu’il s’agit de contaminants atmosphériques dont la CT dans l’air est exprimée en µg/m3 

Indice de risque  =  Concentration dans l'air (µg/m3) × fraction du temps correspondant à l'exposition 
   Concentration tolérable dans l'air (µg/m3) 
 

Les IR pour les voies de pénétration individuelles (voie 
cutanée, ingestion, inhalation) doivent être présentés 
lorsqu’il y a des VRT spécifiques à une de ces voies 
d’exposition. Lorsque les expositions par voies multiples sont 
additionnées pour permettre la comparaison à une seule 
VTR (par exemple, lorsque seule une DJT par voie orale est 
disponible), il suffit d’indiquer l’IR pour l’exposition totale. 

Aux fins d’une ÉQDR lorsque l’exposition au site et 
l’exposition au bruit de fond sont combinées (c.-à.-d., lorsque 
l’exposition totale est évaluée), un IR  1,0 sera considéré 
représenter un risque acceptable ou négligeable. 

Il est essentiel que l’exposition estimée et la VTR soient 
exprimées avec les mêmes unités de mesure et qu’elles 
reflètent la même durée d’exposition (aiguë, subchronique, 
chronique). Par exemple, une exposition chronique exprimée 
en mg/kg p.c./j doit être divisée par une DJT chronique, elle 
aussi exprimée en mg/kg p.c./j. Une concentration 
d’exposition subchronique amortie exprimée en mg/m3 peut  

 

être divisée par une concentration subchronique tolérable, 
elle aussi exprimée en mg/m3. Si l’estimation de l’exposition 
est ajustée selon la biodisponibilité, il est aussi important que 
cette correction soit effectuée selon celle qui est observée 
dans l’étude clé servant à l’établissement de la DJT (voir la 
section 4.7).  

L’IR indique si l’exposition estimée dépasse ou non la VTR. 
Un IR inférieur à l’unité indique que l’exposition totale 
(exposition au site + exposition au bruit de fond) est 
inférieure à la VTR alors qu’un IR supérieur à l’unité indique 
que l’exposition dépasse la VTR. Il est important de noter 
que l’ordre de grandeur de l’IR ne correspond pas 
nécessairement à l’ordre de gravité des effets attendus sur 
la santé. Une DJT ou RfD ne fait pas de distinction entre la 
santé et la maladie. La DJT est une estimation prudente de 
la dose humaine qui n’aura aucun effet sur la santé pour la 
grande majorité de la population. L’importance du 
dépassement de la DJT avant l’apparition d’effets sur la 
santé n’est pas connue.  

Le calcul de l’IR  est illustré à l’exemple 6.1. 



     
 

 

L'évaluation quantitative détaillée des risques pour la santé humaine associés aux substances chimiques (ÉQDRchim) 

Septembre 2010 85 

Exemple 6.1 Calcul des estimations des risques 

Problème 
L’évaluateur des risques découvre que les risques doivent être caractérisés pour cinq substances préoccupantes. L’évaluation de 
l’exposition a fourni les estimations d’exposition suivantes pour les substances et les récepteurs d’intérêt. 

 

Substance Dose journalière moyenne à vie estimée 

(mg/kg pc/j) 

Benzo[a]pyrène 1,33 x 10-5 

Benzo[a]anthracène 7,54 x 10-4 

Dibenzo[a,h]anthracène 7,12 x 10-4 

Naphtalène 5,33 x 10-4 

Phénanthrène 9,78 x 10-5 

 
L’évaluation de la toxicité a fourni les estimations de toxicité suivantes pour les substances préoccupantes. 

 

 Estimation de la toxicité (non ajustée pour la biodisponibilité) 

Substance Valeur de référence toxicologique 
(VTR)  

Facteur d’équivalence de puissance 
(FÉP) 

 

Benzo[a]pyrène* 2,3 (mg/kg pc/j)-1 1 

Benzo[a]anthracène* 0,23 (mg/kg pc/j)-1 0,1 

Dibenzo[a,h]anthracène* 2,3 (mg/kg pc/j)-1 1 

Naphtalène† 0,02 (mg/kg pc/j) Sans objet 

Phénanthrène* 0,0023 (mg/kg pc/j) -1 0,001 

 * Les VTR sont exprimées comme des coefficients de cancérogénicité et ajustées en fonction des  
FÉP, selon L’évaluation des risques pour les sites contaminés fédéraux au Canada, Partie I : L’évaluation quantitative 
préliminaire des risques (ÉQPR) pour la santé humaine, Version 2.0 (SC, 2010). 

 † Pour cette substance, les VTR sont exprimées comme des doses journalières tolérables (DJT) puisqu’il s’agit d’une substance 
chimique à seuil d’effet. 

 
Quels sont les risques associés aux expositions au site? 

 
Solution 
Pour ce problème, une approche d’analyse déterministe est utilisée. Cependant, une approche probabiliste emploierait les mêmes 
techniques sauf qu’un programme informatique serait utilisé pour fournir des estimations des risques sous la forme de distributions de 
probabilité. 
 
Les solutions suivantes ne tiennent pas compte de considérations générales telles que l’évaluation des expositions de durée plus courte 
que la vie, l’amortissement des estimations des risques en fonction des groupes d’âge, et les expositions à plusieurs substances chimiques. 
Les approches à utiliser pour tenir compte de ces considérations générales sont discutées dans des sections ultérieures. 

 
1.   Substances à seuil d’effet 
 
L’indice de risque (IR) peut être estimé pour les substances présentant un seuil d’effet. Tel qu’indiqué précédemment, des IR devraient être 
calculés pour toutes les substances à seuil d’effet l (dans ce cas, le naphtalène), tous les récepteurs et tous les scénarios d’exposition 
préoccupants. En utilisant l’équation présentée plus tôt (c.-à-d., IR = exposition divisée par la VTR), la valeur de l’IR a été calculée et est 
présentée au tableau suivant. 
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Substance Indice de risque 

Naphtalène 0,027 

 
Dans le calcul précédent, il est important de tenir compte du fait qu’un ajustement de la VTR et de l’estimation de l’exposition pour la 
biodisponibilité n’a pas été effectué pour cette substance, mais lorsque cela est fait, cet ajustement porte à la fois sur la VTR et l’estimation 
de l’exposition. 
 
2.  Substances sans seuil d’effet 
 
Les risques de cancer (valeurs numériques) sont estimés uniquement pour les substances ne présentant pas de seuil d’effet. Comme cela 
a été noté précédemment, le risque additionnel de cancer (RAC) à vie devrait être calculé pour toutes les substances sans seuil d’effet (c.-
à-d., benzo[a]pyrène, benzo[a]anthracène, dibenzo[a,h]anthracène et phénanthrène). En utilisant l’équation présentée plus tôt (c.-à-d., 
risque = exposition multipliée par le coefficient de cancérogénicité), les risques de cancer ont été calculés et sont présentés dans le tableau 
suivant. 
 

Substance RAC à vie estimé 

Benzo[a]pyène 3,06 x 10-5 

Benzo[a]anthracène 1,73 x 10-4 

Dibenzo[a,h]anthracène 1,64 x 10-3 

Phénanthrène 2,25 x 10-7 

 
Deux considérations importantes doivent être notées pour les calculs ci-dessus :  i) les estimations des risques de cancer n’ont pas été 
amorties en tenant compte de tous les groupe d’âge de la vie (des méthodes à ce sujet sont discutées plus loin dans cette section); et ii) un 
ajustement des estimations de puissance cancérogène et des estimations de l’exposition pour tenir compte de la biodisponibilité n’a pas été 
effectué pour toutes les substances, mais lorsque cela a été fait, cet ajustement portait à la fois sur l’estimation de puissance cancérogène 
et l’estimation de l’exposition. 
 
Pour l’estimation des risques de cancer, il est important de calculer les RAC à vie, qui est une estimation des risques de cancer associés au 
site en question et qui n’inclut pas les expositions au bruit de fond. 

 

Pour les substances à seuil d’effet, des effets nocifs peuvent 
se produire lorsque le seuil d’exposition est dépassé 
pendant un certain laps de temps, qui peut être bien en deçà 
de la durée de vie moyenne. Pour les substances chimiques 
à seuil d’effet, les estimations du risque ne devraient donc 
pas être pondérées entre les différents groupes d’âge ou 

durées d’exposition, et il serait inapproprié de calculer un 
risque moyen à partir des exposition estimées par groupe 
d’âge, à partir de la durée de l’exposition ou sur la vie 
entière. Le calcul d’une estimation des risques à vie 
associés à une exposition chronique à des substances 
chimiques à seuil d’effet est présenté à l’exemple 6.2.  
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Exemple 6.2 Estimation des risques totaux à vie liés à une exposition continue sur la vie entière à des substances à 
 seuil d’effet 

Problème 
Un récepteur de sexe féminin réside sur un site durant toute sa vie. Le site comporte des niveaux mesurables de naphtalène (une 
substance à seuil d’effet). En utilisant l’approche décrite plus tôt, l’évaluateur des risques calcule des indices de risque pour le naphtalène 
correspondant à chacun des groupes d’âge indiqués dans le tableau suivant. 
 

Groupes d’âge du récepteur Indice de risque 

 Nourrissons (0 à 6 mois incl.) 0,780 

Tout-petits (7 mois à  4 ans incl.) 9,91 

Enfants (5 ans à  11 ans incl.) 0,782 

Adolescents (12 ans à 19 ans incl.) 0,223 

Adultes (20 ans à 80 ans incl.) 0,0911 

 
Quels sont les risques à vie? 
 
Solution 
Puisque les valeurs des risques estimées sont calculées en comparant les estimations de l’exposition et les doses journalières tolérables, il 
n’est pas approprié de pondérer les valeurs des risques estimées en fonction de la fraction de la durée de vie qu’elles représentent pour 
obtenir un indice de risque moyen à vie. Cela est dû au fait que le dépassement de la valeur de référence toxicologique au début de la vie 
peut être suffisant pour causer de la toxicité ou au moins pour soulever une préoccupation quant à la toxicité potentielle, quels que soient 
les niveaux d’exposition rencontrés plus tard au cours de la vie. Par conséquent, les indices de risque sont exprimés individuellement pour 
chaque groupe d’âge.  Ce concept est particulièrement important dans cet exemple car il démontre que la dose journalière tolérable pour le 
naphtalène peut être dépassée chez le tout-petit âgé de 7 mois à 4 ans inclusivement (c.-à-d., l’indice de risque est supérieur à l’unité pour 
ces récepteurs). C’est pour cette raison que les estimations pour les substances avec seuil d’effet sont généralement effectuées pour le 
groupe d’âge correspondant aux tout-petits lorsqu’un tout-petit pourrait être présent sur un site. 

 

6.3.2 Substances cancérogènes – expositions à 
une seule substance 

Pour les substances réputées cancérogènes, seule 
l'exposition liée au site est prise en compte. L’exposition 
estimée (amortie, s’il y a lieu) est multipliée par le CC ou le 
RU approprié pour conduire à une estimation prudente du 
risque additionnel de cancer (RAC) à vie associé à cette 
exposition. Le RAC à vie se calcule de la façon suivante :  

RAC = exposition (µg/kg/j) x coefficient de cancérogénicité 
(µg/kg/j)-1  

OU, dans le cas de contaminants atmosphériques avec un 
risque unitaire (μg/m3)-1, 

RAC = concentration dans l'air (μg/m3) x fraction du temps 
correspondant à l'exposition x risque unitaire de cancer 
(μg/m3)-1 

Lorsqu’il existe des CC ou des RU spécifiques à une voie 
d’exposition, les risques associés à l’inhalation et les risques 
associés à l’exposition orale et cutanée doivent être estimés 
séparément. Dans les autres cas, les risques de cancer 

associés à une expositition simultanée par inhalation, 
ingestion et contact cutanée seront estimés. 

Les risques de cancer seront jugés « essentiellement 
négligeables » (de minimus) lorsque le RAC  1 sur 100 000 
(≤ 1 x 10-5). La justification de ce niveau de risque 
essentiellement négligeable est présentée dans un autre 
document (voir l’annexe 2 de L’évaluation des risques pour 
les sites contaminés fédéraux au Canada, Partie I : 
L’évaluation quantitative préliminaire (ÉQPR) pour la santé 
humaine, Version 2.0. [SC, 2010]). 

Les  unités des CC sont l’inverse des unités de l’exposition 
estimée. Ainsi, si l’exposition est exprimée en mg/kg p.c./j, le 
coefficient doit être exprimé comme suit : (mg/kg p.c./j)-1. Les 
risques de cancer sont normalement associés à des 
expositions chroniques. 

Le calcul du risque de cancer est illustré à l’exemple 6.1. 

Contrairement aux évaluations des risques associés à des 
substances chimiques à seuil d’effet, les estimations des 
risques associés à des substances sans seuil d’effet peuvent 
être pondérées en fonction des différents groupes d’âge ou 
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l’estimation moyenne peut être calculée, car les estimations 
du potentiel cancérogène de ces substances chimiques 
reposent sur l’hypothèse d’une exposition sur la vie entière. 
Deux approches peuvent être utilisées pour l’estimation des 
risques. 

1. On suppose que le stade de vie pendant lequel le risque 
de cancer le plus élevé s’étend sur la vie entière de 
l’individu. 

2. On applique une pondération arithmétique simple pour 
obtenir une moyenne des risques sur la vie entière. 

La pondération arithmétique simple peut fausser les 
estimations des risques, car les risques réels associés à des 

taux élevés d’exposition à une substance chimique sans 
seuil d’effet pendant une courte période (qui peut varier de 
plusieurs mois à quelques années) peuvent ne pas 
nécessairement représenter le même risque d’effets nocifs 
qu’une même exposition totale à cette substance chimique 
pendant une longue période (la vie entière). D’un autre côté, 
on peut surestimer les risques en supposant que la période 
durant laquelle le risque de cancer est le plus élevé dure la 
vie entière. Une justification doit être fournie pour les 
expositions à court terme avec amortissement. Un exemple 
de calcul de l’estimation des risques à vie associés à une 
exposition à des substances chimiques sans seuil d’effet est 
présenté à l’exemple 6.3. 
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Exemple 6.3 Estimation des risques totaux à vie liés à une exposition continue sur la vie entière à des substances sans 
 seuil d’effet 

Problème 
Une personne réside sur un site durant toute sa vie. Le site comporte des niveaux mesurables de benzo[a]pyrène (une substance sans 
seuil d’effet). En utilisant l’approche décrite plus tôt, l’évaluateur des risques calcule le risque additionnel de cancer*  lié au benzo[a]pyrène 
pour chacun des groupes d’âge suivants. 
 

Groupes d’âge du récepteur Risque additionnel de cancer 

Nourrissons (0 à 6 mois incl.) 5,45 x 10-6 

Tout-petits (7 mois à  4 ans incl.) 5,43 x 10-5 

Enfants (5 ans à  11 ans incl.) 6,32 x 10-5 

Adolescents (12 ans à 19 ans incl.) 3,22 x 10-5 

Adultes (20 ans à 80 ans incl.) 2,54 x 10-5 

*   Les risques additionnels de cancer sont calculés en multipliant la dose journalière estimée pour chaque des groupe d’âge 
par le coefficient de cancérogénicité. 

 
Quels sont les risques à vie? 
 
Solution 
 
Une pondération arithmétique simple peut être utilisée (on parle parfois d’un récepteur composite). La fraction de la durée de vie entière qui 
est représentée par chaque groupe d’âge est déterminée en divisant la durée du stade de vie par la durée d’une vie entière (p. ex., 80 ans). 
Pour chacun des groupes d’âge, l’estimation des risques non pondérée est alors multipliée par la fraction de la durée de vie 
correspondante, pour obtenir une estimation pondérée pour chaque groupe d’âge. L’estimation totale du risque additionnel de cancer à vie 
est alors réalisée en additionnant les estimations pondérées individuelles.  Le tableau suivant illustre ce processus. 

Groupes d‘âge des 
récepteurs 

Fraction d’une durée de vie 
de 80 ans représentée par le 

groupe d’âge 

Estimation des risques de 
cancer non pondérée 

Estimation des risques 
de cancer pondérée 

0 à 6 mois 0,006 5,45 x 10-6 3,4 x 10-8 

7 mois à  4 ans 0,06 5,43 x 10-5 3,1 x 10-6 

5 ans à 11 ans 0,09 6,32 x 10-5 5,5 x 10-6 

12 ans à 19 ans 0,1 3,22 x 10-5 3,2 x 10-6 

20 ans à 80 ans 0,75 2,54 x 10-5 1,9 x 10-5 

Estimation totale pondérée de risque additionnel de cancer à vie 3,1 x 10-5 

 
Ainsi, le niveau total de risque additionnel de cancer lié au benzo[a]pyrène serait estimé à 3,1 sur 100 000. L’approche de pondération 
arithmétique simple peut sous-estimer l’importance des expositions précoces au cours de la vie; cette approche peut donc ne pas être 
prudente pour certaines substances 
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Exemple 6.4 Estimation des risques totaux liés à une exposition continue pour toute la durée de vie à des substances à 
 seuil d’effet 

Scénario d’exposition chronique 
 

Problème 

Une personne travaille sur un site durant 1 an. Le site comporte des niveaux mesurables de biphényles polychlorés (BPC), qui sont des 
substances présentant un seuil d’effet. Les résultats de l’évaluation de l’exposition indiquent qu’un travailleur adulte est exposé à une dose 
de BPC de 0,02 mg/kg pc/j durant l’année passée sur le site, mais qu’ensuite il n’est plus exposé au site durant le reste de sa vie. Les BPC 
ont une VTR  de 0,00013 mg/kg pc/j. Quels sont les risques à vie? 

Solution 

Pour une substance à seuil d’effet, la dose n’est pas amortie sur la durée de vie entière. L’exposition quotidienne qui s’est produite durant la 
période d’exposition de 1 an dépasse la valeur de référence toxicologique  considérée être protectrice pour des scénarios d’exposition 
chronique. Par définition, la période de 1 an était un scénario d’exposition chronique. Le fait qu’il est prévu que les expositions ne durent 
que 1 an est communiqué de façon qualitative au sein du rapport d’évaluation des risques. 
 
Scénario d’exposition aiguë/subchronique 

Problème 

Si, sur un site, une personne est exposée pour une période de 30 minutes au formaldéhyde dans l’air à une concentration de 25 g/m3, 
quels sont les risques? 

Solution 

L’évaluateur des risques détermine que Santé Canada  a identifié une exposition de 1 heure de 123 µg/m3 pour le formaldéhyde, basée sur 
l’irritation des yeux (SC, 2006). L’évaluateur des risques conclut donc que l’exposition au formaldéhyde à cette concentration est peu 
probable d’être associée à des effets nocifs sur la santé. 

 

6.3.3 Exposition à des mélanges 

En ce qui concerne l’exposition simultanée à plusieurs 
substances chimiques préoccupantes, les IR d’effets non 
cancérogènes doivent être présumés additifs et être 
additionnés si l’évaluateur des risques juge que les 
substances touchent les mêmes organes cibles et qu’ils ont 
des effets semblables ou un mécanisme d’action similaire.  
Aux fins de l’ÉQDR, les expositions associées à un IR 1,0 
total seront jugées négligeables. Les risques associés aux 

substances chimiques touchant des organes cibles différents 
ou ayant des effets ou des mécanismes d’action différents 
doivent être démontrés individuellement. 

Pour ce qui est des susbtances cancérogènes touchant le 
même organe cible et causant la même forme de cancer, il 
est supposé que les IR sont additifs et ces derniers sont 
additionnés. Pour ces substances, le risque total de cancer 
devra être jugé « essentiellement négligeable » lorsque le 
RAC total estimé est ≤ 1 sur 100 000 (1 x 10-5). 
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Exemple 6.5 Estimation des risques liés à des expositions à des mélanges de substances chimiques 

Substances chimiques sans seuil d’effet 
 
Problème 
L’étude d’un site a indiqué que trois hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) cancérogènes sont présents sur le site. Une évaluation 
ultérieure des risques a estimé les risques additionnels de cancer (RAC) à vie dans le tableau suivant. 

 

Substance RAC à vie 

Benzo[a]pyrène 2,3 x 10-6 

Benzo[a]anthracène 9,1 x 10-6 

Benzo[g,h,i]pérylène 1,0 x 10-7 

 
Quel est le RAC à vie lié à l’exposition à ce mélange de HAP? 
 
Solution 
L’examen de l’information fournie dans l’évaluation de la toxicité indique que ces HAP pourraient agir sur des tissus et cellules cibles 
similaires et causer des effets toxiques similaires. Par conséquent, il est présumé que ces HAP agissent de façon additive pour causer le 
cancer. Pour estimer les risques additionnels de cancer liés au mélange complet de ces substances, les estimations individuelles de risque 
additionnel de cancer à vie correspondant à chaque substance sont donc additionnées. L’estimation du RAC à vie calculée pour le groupe 
de HAP est 1,15 x 10-5 (c.-à-d., 2,3 x 10-6 + 9,1 x 10-6 + 1,0 x 10-7 = 1,15 x 10-6). 
 
Substances chimiques à seuil d’effet 
 
Problème 
L’étude d’un site a indiqué que trois substances chimiques à seuil d’effet sont présentes sur le site. Une évaluation des risques ultérieure a 
estimé que les risques associés au site étaient comme nous les présentons dans le tableau suivant. 

   

Substance Indice de risque 

Éthylbenzène 0,031 

Toluène 0,055 

Xylène 0,019 

 
 
Quels est le risque additionnel de cancer à vie liés à l’exposition à ce mélange d’hydrocarbures pétroliers? 
 
Solution  
L’examen de l’information fournie dans l’évaluation de la toxicité indique que ces substances pourraient agir sur des tissus et cellules cibles 
similaires et causer des effets toxiques similaires. Par conséquent, il est présumé qu’elles agissent de façon additive pour causer la toxicité. 
Pour estimer les risques liés au mélange complet, les estimations individuelles de risque de cancer à vie correspondant à chaque substance 
sont donc additionnées. En utilisant une approche basée sur la valeur de l’indice de risque (IR), le risque de cancer à vie estimé pour le 
mélange correspond à un indice de risque de 0,105 (c.-à-d., 0,031 + 0,055 + 0,019 = 0,105). 
 

 

6.3.4 Risques associés aux substances 
chimiques à action locale 

En ce qui concerne les substances chimiques à action locale 
qui produisent des effets au point de contact avec le corps 
plutôt qu’après absorption dans l’organisme (p. ex., les 
irritants pour la peau ou pour les voies respiratoires), 

l’estimation des risques est calculée en fonction de la 
concentration d’exposition estimée et de la concentration 
acceptable dans le milieu d’exposition (c.-à-d., la VTR). La 
VTR est souvent présentée comme la concentration 
maximale acceptable ou CT. Il est important de reconnaître 
que dans le cas des substances chimiques à action locale, la 
durée de l’exposition est importante pour juger de la gravité 
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potentielle des effets qui pourraient survenir. L’évaluateur 
des risques doit donc déterminer s’il convient d’utiliser une 
VTR basée sur une durée d’exposition spécifique (c.-à-d., si 
cette durée d’exposition spécifique est au moins aussi 
longue que la durée de l’exposition au site prédite). Les 
estimations des risques associés aux substances chimiques 
à action locale ne tiennent pas compte de la biodisponibilité 
car l’absorption n’est pas nécessaire pour déclencher une 
réponse toxique. 

L’estimation des risques associés à une substance chimique 
à action locale est obtenue en divisant la concentration 
estimée de la substance dans le milieu par la VTR. Le ratio 
obtenu est appelé IR; il est similaire à ceux qui sont calculés 
pour les substances chimiques à seuil d’effet à action 
systémique. 

 
 
 

 

 

 

 

 

 

 

(6.2) 

IR = EXPOSITION ESTIMÉE 
VTR 

L’évaluateur de risque doit s’assurer que les concentrations 
d’exposition et les limites d’exposition sont exprimées dans 
les mêmes unités et que la durée d’exposition pour 
l’exposition au site et pour la VTR sont compatibles. 

6.3.5 Risques associés à des voies 
 d’exposition/de pénétration multiples 

Dans de nombreux sites contaminés fédéraux, les 
récepteurs humains peuvent être exposés à une substance 
chimique via plusieurs voies d’exposition de façon 
simultanée. Normalement, ces expositions par des voies 
d’exposition multiples auront déjà été abordées lors de 
l’évaluation des risques (voir la section 4.0). Comme il est 
expliqué à la section 4.8.2, les estimations de l’exposition 
par des voies d’exposition multiples aboutissant à une même 
voie de pénétration (par ex., ingestion du sol, ingestion d’eau 
et ingestion de produits du potager) devraient être 
additionnées; les risques subséquents seront estimés à 
partir de la somme de ces expositions. 

De la même manière, les estimations de l’exposition ou des 
risques peuvent être additionnées pour les diverses voies de 
pénétration (ingestion, contact cutané et inhalation) s’il est 
prouvé que les mêmes mécanismes de toxicité interviennent 
ou que les mêmes organes cibles sont touchés. Chaque fois 
qu’une même VTR est appliquée à des voies de pénétration 
multiples, les risques doivent être déterminés pour la somme 
des expositions (ajustées selon la biodisponibilité relative). 

L’évaluateur des risques ne doit additionner les estimations 
d’exposition ou de risque que si elles sont susceptibles de se 
produire simultanément sur un même récepteur; cependant, 
si des voies d’exposition et de pénétration sont combinées 

inutilement pour des récepteurs différents et uniques, cela 
conduira à une surestimation des risques. 

6.4 Interprétation des estimations des 
 risques 

6.4.1 Interprétation des estimations 
 déterministes 

Comme il a été mentionné à la section 6.6.3 et ailleurs dans 
le présent document, les estimations des risques sont 
sujettes à une incertitude considérable et peuvent être 
faussées. Par conséquent, les estimations des risques 
peuvent être appliquées avec un meilleur niveau de 
confiance lorsqu’elles sont utilisées pour comparer deux ou 
plusieurs scénarios d’exposition, en utilisant des 
méthodologies semblables (par ex., comparaison des 
risques pour un récepteur exposé à un site contaminé aux 
risques d’un individu qui ne serait touché que par l’exposition 
au bruit de fond). Puisque les VTR, les caractéristiques du 
récepteur et les méthodes d’évaluation de l’exposition 
utilisées dans chaque scénario sont les mêmes, les 
incertitudes associées à l’évaluation des paramètres sont 
souvent annulées. Cette approche est particulièrement 
efficace pour communiquer les risques au public. 

Pour les substances chimiques à seuil d’effet, un IR inférieur 
à l’unité indique que l’exposition estimée est inférieure à la 
VTR, ce qui ne constitue généralement pas un risque pour la 
santé des personnes exposées, pour autant que l’exposition 
au bruit de fond, l’exposition par des voies d’exposition et de 
pénétration multiples et l’exposition aux mélanges chimiques 
sont toutes prises en considération dans les estimations des 
risques. 
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Pour les substances chimiques à seuil d’effet, des IR 
supérieurs à l’unité représentent des scénarios préoccupants 
puisque le taux d’exposition prédit dépasse le niveau 
d’exposition acceptable. Cependant, cela ne signifie pas 
nécessairement que des effets sur la santé se produiront; 
une DJT ne fait pas la distinction entre la santé et la maladie. 
Le risque estimé devrait être comparé à l’exposition au bruit 
de fond car, dans certains cas, l’exposition au bruit de fond 
elle-même peut dépasser la DJT et conduire à un IR calculé 
qui est supérieur à l’unité. Par ailleurs, en raison de 
l’incertitude de certains paramètres servant à estimer le 
risque, les valeurs de certains facteurs servant à l’estimation 
des risques peuvent être prudentes. Une évaluation de 
l’incertitude de l’estimation des risques (voir la section 6.6.3) 
peut révéler certains éléments pour lesquels une recherche 
plus poussée pourrait réduire le degré d’incertitude et 
permettre d’affiner l’estimation des risques (IR) et d’en 
améliorer la précision.  

Lorsque l’exposition au bruit de fond à elle seule dépasse la 
DJT, l’approche d’estimation des risques doit être discutée 
de façon spécifique à chaque substance avec Santé 
Canada. 

Lorsque les estimations des risques sont fondées sur des 
paramètres d’entrée sensés représenter les valeurs 
extrêmes des divers paramètres numériques (c-à.-d., les 
valeurs les plus défavorables ou les valeurs représentant 
« l’exposition maximale raisonnable »), l’intégration de 
nombreuses hypothèses prudentes associées à l’évaluation 
de l’exposition, combinées aux facteurs d’incertitude et 
autres hypothèses prudentes dans les évaluations de la 
toxicité, signifient que le risque sera surestimé de façon 
substantielle, mais à un degré indéfini. Ainsi, les estimations 
déterministes des risques absolus associés à une substance 
chimique particulière ou à des substances chimiques sous 
certaines conditions d’exposition particulières pourraient être 
exagérées et devraient être interprétées avec prudence. Si 
l’estimation ponctuelle des risques est fondée sur des 
paramètres d’entrée sensés représenter des valeurs 
moyennes, l’estimation des risques sera  donc moins 
prudente. 

L’absence d’indicateurs quantitatifs de l’incertitude et de la 
variabilité dans les évaluations déterministes des risques 
écarte la toute la possibilité d’une estimation fiable du degré 
de prudence ou de confiance de l’estimation ponctuelle. De 
nombreux législateurs sont cependant satisfaits des résultats 
des évaluations déterministes des risques qui sont réalisées 
à l’aide de valeurs moyennes, notamment lorsque la 
prudence est appliquée à d’autres étapes de l’évaluation des 
risques (p. ex., VTR et (ou) hypothèses de modélisation 
prudentes). 

En résumé, une estimation déterministe des risques doit être 
interprétée en tenant compte du niveau de risque de fond et 
des niveaux de risque généralement acceptables, lorsque la 

prudence est appliquée dans les hypothèses d’exposition 
(par ex., exposition maximale raisonnable versus exposition 
moyenne).  

6.4.2 Interprétation des estimations 
 probabilistes 

La distribution de probabilité de risque estimé facilite 
l’interprétation des évaluations des risques fondées sur une 
évaluation probabiliste. La distribution des probabilités 
permet de connaître la probabilité de dépassement d’un 
niveau de risque donné, ce qui peut servir à estimer la 
proportion d’une population susceptible d’être exposée à un 
risque plus élevé qu’un niveau cible. Par ailleurs, une 
estimation de risque correspondant au degré quantitatif de 
prudence souhaité (par ex.,  95e centile) peut être retenue 
pour servir de base à la prise de décisions relatives à la 
gestion des risques. 

Pour les évaluations probabilistes des risques, Santé 
Canada recommande que la dose estimée au 95e centile 
(c’est-à-dire la dose pour le récepteur du 95e centile) doive 
avoir un IR ≤ 1,0 (c.-à-d., exposition ≤ DJT) ou un risque de 
cancer estimé ≤ 1 x 10-5. On reconnaît qu’il est impossible 
que tous les récepteurs possibles soient toujours exposés au 
niveau de risque cible ou à un niveau inférieur. Cependant, 
comme les expositions probabilistes représentent, au mieux, 
la distribution des expositions pour une journée choisie au 
hasard (voir Richardson, 1997), on croit que les variations 
quotidiennes et annuelles d’exposition sur une tranche de 
vie ou durant la vie entière font que la grande majorité des 
risques individuels seront essentiellement négligeables si le 
risque pour le 95e centile est essentiellement négligeable. 

D’autres précisions sur l’interprétation des évaluations 
probabilistes des risques sont présentées à la section 7.0. 

6.4.3 Analyse de l’incertitude et analyse de 
 sensibilité 

La description et l’évaluation de l’incertitude et de la 
variabilité associées aux estimations de risque et la 
sensibilité des estimations des risques à cette incertitude et 
cette variabilité jouent un rôle capital dans le processus 
d’évaluation des risques. Une analyse de l’incertitude et une 
analyse de sensibilité sont réalisées pour toutes les 
estimations des risques, peu importe qu’on utilise une 
approche déterministe ou probabiliste. Les approches 
probabilistes sont présentées plus en détail à la section 7.0. 

6.4.3.1 Incertitude et variabilité 

Bien qu’il soit souvent utilisé pour décrire vaguement la 
variabilité naturelle, le terme « incertitude » au sens strict 
désigne un manque de connaissances ou une insuffisance 
de données. L’incertitude dans les paramètres de modèles 
et les hypothèses peut résulter de l’insuffisance de données, 



 

   

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

 94 Septembre 2010 

de la caractérisation ou de la mesure des valeurs. 
L’incertitude peut être aussi présente dans les modèles eux-
mêmes en raison d’une compréhension imparfaite des 
processus qui sont modélisés et des simplifications 
nécessaires de la réalité dans les modèles. Comme toutes 
les évaluations des risques sont fondées sur des modèles, il 
y a une incertitude associée à toutes les estimations des 
risques. Cette incertitude n’invalide pas nécessairement les 
résultats de la modélisation ou de l’estimation des risques. 
Cependant, la reconnaissance et la description de 
l’incertitude ainsi que la qualité des hypothèses d’entrée sont 
des facteurs jouant un rôle important dans l’interprétation 
des estimations de risque. Le degré d’incertitude peut être 
réduit en consacrant suffisamment de temps et de 
ressources pour accroître et raffiner les données 
disponibles. 

La variabilité réfère à la diversité et à l’hétérogénéité à 
l’intérieur d’une population. À titre d’exemple, les taux 
d’inhalation d’air varient entre les personnes et aussi entre 
les périodes de temps ou les niveaux d’activité d’une même 
personne. De la même manière, bon nombre de propriétés 
du sol peuvent varier considérablement sur un site. Il est 
impossible de réduire la variabilité car il s’agit d’une 
caractéristique intrinsèque de la population. Cependant, la 
collecte de données supplémentaires peut permettre 
d’accorder un degré de confiance plus élevé à la 
quantification des limites et de l’amplitude de la variabilité. 

6.4.3.2 Analyse de sensibilité – Approche déterministe 

Il est impossible de prédire dans quelle proportion une 
population peut être à risque lorsque l’on utilise un scénario 
déterministe d’exposition moyenne, un scénario d’exposition 
maximale raisonnable ou de la pire exposition pour quantifier 
les risques. Dans une évaluation déterministe des risques, 
l’incertitude et la variabilité (et par conséquent le degré de 
confiance que l’on peut accorder aux résultats) sont 
généralement caractérisés qualitativement seulement. Une 
analyse de sensibilité pour une évaluation déterministe des 
risques devrait au moins consister à faire un résumé 
qualitatif des incertitudes et de la variabilité associées à 
chaque variable d’entrée et à prédire comment ces 
incertitudes sont sensées influer sur les estimations du 
risque. Par exemple, l’évaluateur de risque pourrait préciser 
que la moyenne des teneurs de carbone organique du sol 
mesurées a été utilisée dans les modèles de devenir et de 
transport, que la valeur moyenne est jugée représentative 
des conditions moyennes au site mais que les 
concentrations d’exposition estimées sont inversement 
proportionnelles à la teneur présumée en carbone 
organique, de telle sorte que les conséquences d’une erreur 
dans l’hypothèse pourront être signalées et discutées. 

Il est possible dans une certaine mesure d’évaluer l’influence 
de l’incertitude et de la variabilité sur les résultats d’une 
évaluation des risques en faisant varier individuellement des 

paramètres du modèle (c.-à-d., en estimant le risque à l’aide 
des valeurs inférieures, des valeurs supérieures ou des 
valeurs moyennes par exemple) pour évaluer la sensibilité 
des résultats du modèle au paramètre subissant la variation. 
Cette méthode est parfois appelée analyse discrète de 
sensibilité, le terme « discrète » implique la variation 
indépendante de paramètres d’entrée individuels. Cette 
méthode peut apporter des informations précieuses 
permettant d’identifier les paramètres critiques pour les 
calculs de l’évaluation des risques, de sorte que les efforts 
visant à réduire l’incertitude (par la collecte de données 
supplémentaires) peuvent être concentrés sur les variables 
vraiment importantes. 

Une fois achevée, l’analyse de sensibilité permet à 
l’évaluateur des risques d’apprécier le degré de confiance 
qu’il peut accorder aux évaluations des risques en tenant 
compte du degré d’incertitude et de variabilité de chaque 
paramètre du modèle en déterminant quels paramètres 
influent le plus sur les résultats et en identifiant les lacunes 
des données. Cependant, comme il a été mentionné 
précédemment, dans une évaluation déterministe des 
risques, l’incertitude globale dans l’évaluation des risques et 
le degré de confiance ne peuvent être évalués que 
qualitativement.  

6.4.3.3  Analyse de sensibilité – Approche probabiliste 

L’évaluation probabiliste des risques permet d’obtenir une 
évaluation quantitative de l’incertitude et de la prudence de 
l’évaluation des risques. La prudence est quantifiée en 
choisissant une estimation des risques correspondant à un 
centile spécifique de la distribution des estimations des 
risques prédite (par ex., le 95e centile). Les paramètres 
statistiques de la distribution des estimations des risques 
(par ex., valeur moyenne, écart type et centiles) permettent 
d’obtenir une évaluation quantitative de l’incertitude. En règle 
générale, les logiciels servant à effectuer des évaluations 
probabilistes des risques permettent de tester l’influence de 
paramètres individuels sur la variabilité des risques estimés. 
Il convient de noter cependant que la quantification de 
l’incertitude et de la prudence est futile lorsque des 
distributions inappropriées ou incorrectes sont attribuées aux 
paramètres d’entrée nécessaires à la modélisation. On 
trouvera à la section 7.0 d’autres précisions sur l’analyse de 
sensibilité servant aux évaluations probabilistes des risques. 

6.4.3.4 Communication de l’incertitude et de la 
 variabilité 

Il est important que l’évaluateur des risques soit en mesure 
de communiquer l’incertitude et la variabilité (et le degré de 
confiance) associées aux estimations de risque de façon 
qu’elles soient prises en considération adéquatement dans 
le processus décisionnel pour toute action future à un site 
contaminé. Selon l’évaluation de l’incertitude et de la 
variabilité, on peut décider de recueillir des données et de 
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l’information supplémentaires; autrement, l’incertitude et la 
variabilité peuvent être considérées comme étant dans des 
limites raisonnables et elles peuvent être prises en compte 
au cours du processus de prise de décisions sur la gestion 
des risques. 

L’évaluation des risques devrait clairement indiquer 
l’incertitude et la variabilité potentielles des paramètres 
d’entrée servant à la modélisation. Dans les évaluations 
déterministes des risques, le choix d’une estimation 
ponctuelle devrait être justifié; pour ce qui est des 
évaluations probabilistes des risques, le choix de la 
distribution devrait être justifié. Les paramètres ayant un 
effet significatif sur l’estimation des risques devraient être 
identifiés. 

L’incertitude globale dans l’évaluation des risques et le degré 
de confiance et de prudence doivent être discutés. Les 
hypothèses clés qui peuvent affecter le degré de prudence 
devraient être soulignées. Lorsque cela est opportun, les 
lacunes de données significatives devraient être identifiées 
et accompagnées de recommandations pour les corriger, si 
ces lacunes sont jugées importantes. 

6.5 Livrables recommandés 
L’utilisation des procédures et des considérations 
présentées dans la présente section permet d’obtenir des 
estimations des risques pour toutes les substances 
chimiques et tous les récepteurs humains concernés. Les 
estimations des risques peuvent se présenter sous la forme 
d’estimations ponctuelles, dans le cas d’une analyse 
déterministe, ou sous la forme de distributions, dans le cas 
d’une analyse probabiliste. Selon le mode d’action des 
substances chimiques, les risques estimés seront exprimés 
sous forme : 

 d’indices de risque (IR) (substances chimiques à seuil 
d’effet seulement) 

  des risques additionnels de cancer à vie (RAC) 
(substances chimiques sans seuil d’effet seulement) 

Les résultats de l’estimation des risques devraient être 
présentés de façon concise et lisible, de préférence à l’aide 
de tableaux et(ou) de figures. Les substances chimiques 
devraient être groupées de façon logique et présentées dans 
le même ordre que les estimations d’exposition et les VTR 
sont déterminées dans les sections 4.0 et 5.0. 

Santé Canada recommande que la caractérisation des 
risques suive les principes de transparence, de clarté, de 
cohérence et bien-fondé, tels qu’ils ont été définis par la U.S. 
EPA (2000) : 

 La transparence comprend une description claire de 
l’approche, des hypothèses, des extrapolations et des 
modèles; l’identification des lacunes de données, une 

distinction entre la science et les principes directeurs, et 
une description de l’incertitude. 

  La clarté comprend l’évitement de l’utilisation de termes 
ou expressions techniques superflus, la concision, 
l’utilisation de tableaux, de graphiques et d’équations 
simples. 

 La cohérence comprend le respect des directives 
réglementaires, la mise en contexte de l’évaluation des 
risques et une définition du niveau d’effort. 

 Le bien-fondé comprend l’utilisation des meilleures 
informations scientifiques disponibles, du discernement, 
et des alternatives plausibles. 

Une fois l’estimation des risques terminée, l’évaluateur des 
risques devrait déterminer si toutes les substances 
chimiques pouvant présenter des risques importants ont été 
évaluées. Cette étape de la description des risques est 
basée sur l’application du principe de Pareto (Wadsworth, 
1990). En termes simples, ce principe s’énonce comme suit : 
une proportion relativement élevée des problèmes qui sont 
examinés (dans le cas présent, une grande proportion des 
risques attribuables au site) dans toute situation donnée ne 
sont attribuables qu’à quelques facteurs (dans le cas 
présent, à quelques substances chimiques). 

Dans bon nombre de cas, la caractérisation des risques 
mène à une autre itération des premières étapes de 
l’évaluation des risques, surtout si des risques inacceptables 
ont été prédits et qu’on a identifié des lacunes de données 
ou des incertitudes qui influent significativement sur les 
résultats. 
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7.0 ÉVALUATION PROBABILISTE DES RISQUES  

7.1 Vue d’ensemble  

7.1.1 Qu’est-ce que l’évaluation probabiliste des 
risques? 

L’ÉRSH quantitative consiste généralement à attribuer des 
valeurs numériques à une variété de paramètres d’entrée qui 
servent, avec des modèles appropriés d’exposition ou de 
risque, à obtenir une évaluation quantitative des risques. Il 
faut attribuer des valeurs numériques aux paramètres 
décrivant les concentrations de contaminants dans 
l’environnement, le devenir et le transport de contaminants, 
l’exposition humaine et la réponse toxique. Ces valeurs 
peuvent être mesurées, supposées, prescrites ou fondées 
sur de la documentation publiée. La variabilité et l’incertitude 
de ces paramètres entraînent une variabilité et une 
incertitude dans l’estimation des risques.  

Les méthodes déterministes classiques de l’évaluation 
quantitative des risques emploient des valeurs ponctuelles 
pour les paramètres d’entrée et produisent une estimation 
unique des risques ou des dangers. Bien que les paramètres 
d’entrée puissent être sélectionnés avec une certaine 

connaissance de leur variabilité et de leur incertitude, une 
analyse déterministe ne procure normalement aucune 
information sur la variabilité des risques estimé obtenu. Par 
exemple, bien que les valeurs d’entrée soient souvent 
sélectionnées pour représenter des conditions d’exposition 
moyennes ou des conditions d’exposition maximale 
raisonnable, l’emplacement de l’estimation ponctuelle des 
risques par rapport à son étendue et à sa distribution 
potentielle ne peut pas être déterminé directement. Une 
analyse de sensibilité discrète, ou déterministe, peut donner 
une certaine indication de l’étendue potentielle des valeurs 
estimées des risques mais la variabilité réelle de l’évaluation 
des risques, et la confiance que l’on peut lui accorder, 
demeurent inconnues.  

L’évaluation probabiliste des risques emploie des 
distributions de probabilité pour caractériser la variabilité et 
l’incertitude de paramètres clés et produire une distribution 
de probabilité du risque estimé. En plus de donner une 
description de la variabilité et de l’incertitude des risques 
calculés, la distribution qui en résulte donne aussi, en vue 
d’une prise de décision, une base pour sélectionner une 
estimation des risques dont la probabilité de dépassement 
peut être quantifiée. L’évaluation probabiliste des risques est 
illustrée conceptuellement à la figure 7.1. 

 

Figure 7.1 Représentation conceptuelle de l’évaluation probabiliste des risques 
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7.1.2 Incertitude et variabilité dans l’évaluation 
 des risques  

L’incertitude découle d’un manque de connaissances ou 
d’une insuffisance de données. Par exemple, l’incertitude 
dans la détermination de la concentration moyenne d’un 
contaminant dans un milieu particulier (p. ex., une unité 
pédologique) peut être due à des mesures insuffisantes ainsi 
qu’à une erreur de mesure, une situation que l’on appelle 
l’incertitude des paramètres. L’incertitude est également 
présente dans la modélisation; l’incertitude d’un modèle est 
due à la caractérisation inadéquate d’un processus qui est 
modélisé (p. ex., transport ou absorption d’un contaminant) 
et résulte d’une connaissance insuffisante du processus, de 
la simplification du processus pour fins de modélisation, ou 
d’une insuffisance de données pour bien définir les 
paramètres qui régissent le processus. On peut 
généralement réduire le degré d’incertitude en recueillant 
des données supplémentaires ou plus précises. 

On entend par variabilité la diversité ou l’hétérogénéité à 
l’intérieur d’une population, comme la variation spatiale de la 
concentration d’un contaminant dans une unité pédologique 
ou la variation du poids corporel dans la population humaine. 
Cette variabilité est un attribut de la population et ne peut 
généralement pas être réduite. 

En évaluation des risques, la variation potentielle dans un 
paramètre mesuré ou supposé peut être le résultat de 
l’incertitude aussi bien que de la variabilité. La concentration 
d’un contaminant dans une unité pédologique en est un 
exemple. Par conséquent, la distribution estimée des risques 
peut aussi refléter à la fois l’incertitude et la variabilité. 
Lorsque c’est possible, l’incertitude et la variabilité doivent 
être distinguées afin de faciliter l’interprétation et la 
communication des résultats d’une évaluation des risques.  

7.1.3 Méthodes de simulation  

Les évaluations probabilistes des risques sont 
habituellement réalisées à l’aide d’une méthode que l’on 
appelle l’analyse de type Monte Carlo. Cette méthode 
emploie la simulation par ordinateur pour combiner les 
distributions de probabilité des variables d’entrée dans un 
modèle. Le modèle est exécuté un grand nombre de fois, et 
utilise chaque fois une valeur discrète pour chaque 
paramètre d’entrée qui est échantillonnée à partir de sa 
distribution de probabilité. Chaque étape, ou itération, 
produit une estimation des risques unique et la population 
résultante de valeurs calculées définit la distribution des 
probabilités des risques. 

Les simulations qui tiennent compte de toutes les 
distributions des variables d’entrée en même temps à 
l’intérieur de chaque itération sont appelées simulations 
unidimensionnelles. Dans certains cas, il faut distinguer 
l’influence de deux ensembles de distributions d’entrée, par 

exemple lorsqu’un ensemble représente la variabilité et 
l’autre représente l’incertitude. Dans ces cas, une simulation 
peut être effectuée sous forme de boucles imbriquées où 
une famille de distributions des risques est obtenue et où 
chaque distribution est fondée sur des itérations de la boucle 
« intérieure » pour une étape d’échantillonnage donnée de la 
boucle « extérieure ». La boucle extérieure est répétée pour 
produire la famille de distributions. Cette méthode est 
appelée simulation bidimensionnelle. 

7.1.4 Relation entre l’évaluation probabiliste des 
 risques et l’évaluation déterministe des 
 risques  

L’évaluation déterministe et l’évaluation probabiliste des 
risques ont toutes deux leur mérite selon la situation, et 
aucune de ces deux méthodes ne devrait être considérée 
comme étant supérieure à l’autre. Plutôt, les données 
requises et les données obtenues à l’aide de chacune de 
ces approches devraient être évaluées dans le contexte de 
chaque application spécifique et selon les objectifs de 
l’évaluation des risques. Pour une évaluation des risques 
associés à un site contaminé, une analyse déterministe 
serait presque toujours effectuée en premier lieu, même si 
dans certains cas, cette analyse pourrait être une étape 
préliminaire ou une étape de présélection avant d’effectuer 
une évaluation probabiliste des risques plus détaillée. 

Une évaluation déterministe des risques est une estimation 
ponctuelle pour un ensemble spécifique d’hypothèses 
d’exposition. Les hypothèses peuvent être choisies pour 
représenter une exposition moyenne, de pire cas ou 
maximale raisonnable, ou encore un autre niveau de 
protection, et peuvent être prescrites par une politique 
réglementaire ou par des directives visant à assurer 
l’uniformité et la transparence des évaluations des risques. 
Comme la plupart des recommandations et des normes 
canadiennes en matière de qualité environnementale sont 
élaborées à l’aide de méthodes d’évaluation déterministes 
ou ponctuelles, une évaluation déterministe des risques 
spécifiques à un site est un prolongement direct de 
l’utilisation de recommandations numériques génériques et 
un point de comparaison avec ces dernières. Le lien entre 
l’utilisation de recommandations numériques génériques 
basées sur les risques - ou une évaluation déterministe des 
risques spécifiques à un site – et une évaluation probabiliste 
des risques est moins évident puisque le niveau de 
protection inhérent aux hypothèses des méthodes 
déterministe et probabiliste ne se prête pas à une 
comparaison directe. Par ailleurs, alors que chaque itération 
d’une évaluation probabiliste des risques est un calcul 
déterministe du modèle d’évaluation de l’exposition ou des 
risques basé sur des valeurs d’entrée échantillonnées au 
hasard, une évaluation déterministe donnée des risques ne 
représente pas nécessairement un sous-groupe ou un 
échantillon reproductible des résultats de l’évaluation 
probabiliste des risques. En d’autres termes, les résultats 
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d’une évaluation probabiliste, selon la valeur statistique ou le 
centile sélectionné comme estimation des risques, ne 
peuvent pas être rattachés à un ensemble spécifique 
d’hypothèses d’exposition ponctuelles, que ce soit pour 
effectuer un suivi, aux fins d’une révision ou pour faire une 
comparaison à l’aide d’une analyse déterministe. 

L’analyse déterministe constitue souvent la première étape 
d’une évaluation probabiliste détaillée des risques; elle vise 
alors à évaluer la sensibilité de l’exposition ou des risques 
par rapport à des hypothèses clés (par une analyse de 
sensibilité discrète) ou à obtenir une estimation préliminaire 
des risques afin de sélectionner les récepteurs, les voies 
d’exposition ou les contaminants. 

Le résultat d’une analyse déterministe (exprimé comme une 
estimation ponctuelle de l’exposition ou des risques) se 
situerait normalement à l’intérieur d’une distribution des 
probabilités de l’exposition ou des risques obtenue à partir 
d’une analyse probabiliste (figure 7.2). Cependant, 

l’emplacement de l’estimation ponctuelle par rapport aux 
paramètres statistiques de la distribution probabiliste est 
fonction du niveau de protection visé par les hypothèses 
déterministes. Par exemple, une combinaison d’hypothèses 
représentant une exposition maximale raisonnable donnerait 
une estimation déterministe des risques qui serait près de 
l’extrémité supérieure de la distribution des risques, tandis 
qu’une combinaison d’hypothèses « moyennes » serait plus 
près de la moyenne de la distribution. Cependant, 
l’emplacement précis de l’estimation à l’intérieur de la plage 
des valeurs possibles ne peut pas être établi uniquement à 
partir d’une analyse déterministe. D’un autre côté, la 
distribution des probabilités des risques permet de 
déterminer le centile de toute estimation individuelle des 
risques, ce qui, en termes pratiques, permet à l’évaluateur 
de choisir une estimation des risques avec une probabilité 
de dépassement souhaitée ou spécifiée. En visant une 
exposition maximale raisonnable, il est courant de choisir 
une estimation des risques correspondant à un centile qui se 
situe entre 90 et 99,9, ce qui représente une probabilité de 
dépassement de 10 % à 0,1 %, respectivement (figure 7.2). 

 

Figure 7.2 Estimation ponctuelle versus distribution de probabilité 

 

Une évaluation complète de l’effet de la variabilité et de 
l’incertitude sur la distribution des risques, incluant une 
analyse de sensibilité, donne aussi une indication quant à la 
valeur de l’information et aide l’évaluateur des risques à 
décider si l’affectation de ressources à la collecte de 

données supplémentaires serait justifiée par une réduction 
de l’incertitude liée à l’estimation des risques. 
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7.1.5 Avantages et inconvénients de l’évaluation 
 déterministe et de l’évaluation probabiliste 
 des risques 

Les évaluations déterministe et probabiliste des risques 
diffèrent aux plans de la complexité et des données 

requises. Elles diffèrent aussi quant au niveau d’information 
fournie à l’évaluateur des risques et quant à leur valeur 
respective pour le processus décisionnel de la gestion des 
risques. Les avantages et les inconvénients de l’approche 
déterministe sont résumés au tableau 7.1; les avantages et 
les inconvénients de l’approche probabiliste sont résumés au 
tableau 7.2. 

 

Tableau 7.1 Avantages et inconvénients de la méthode déterministe pour l’évaluation des risques 

Avantages 

 

Inconvénients 

 

 En règle générale, les calculs sont simples et nécessitent 
peu de ressources. 

 Des directives sont disponibles pour des hypothèses par 
défaut. 

 La méthode est utile pour le dépistage – peut permettre 
de prendre des décisions sans exiger des travaux 
supplémentaires. 

 L’analyse de sensibilité sous forme discrète permet 
d’obtenir une mesure semi-quantitative de la variabilité. 

 La méthode est facile à décrire et à expliquer. 

 L’identification des sources de la méthode et une révision 
par les pairs peuvent être facilement réalisées. 

 La méthode est compatible avec les méthodes 
déterministes ayant servi à élaborer les recommandations 
réglementaires actuelles. 

 

 Les résultats sont souvent tenus pour définitifs; on ne 
tient pas toujours compte de l’importance de l’incertitude. 

 L’analyse de sensibilité se limite en général aux 
principales voies d’exposition; d’autres variables 
d’exposition importantes et des paramètres incertains 
risquent d’être négligés. 

 La méthode ne permet pas de mesurer la probabilité que 
les risques soient supérieurs au niveau réglementaire ou 
le degré de confiance dans l’évaluation des risques. 

 La méthode n’incite pas beaucoup à recueillir des 
données supplémentaires plus précises.  

 La méthode simplifiée peut empêcher l’utilisation de 
données disponibles pour caractériser la variabilité et 
l’incertitude. 

 
Source : adapté de U.S. EPA, 2001. 
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Tableau 7.2  Avantages et inconvénients de la méthode probabiliste pour l’évaluation des risques 

Avantages 

 

Inconvénients 

 

 La méthode permet davantage d’utiliser toutes les 
données disponibles lors de la définition des paramètres 
d’entrée. 

 La méthode permet une caractérisation plus précise de la 
variabilité et de l’incertitude des risques estimés, ce qui 
peut faciliter l’appréciation du degré de confiance à 
accorder à l’évaluation des risques et faciliter la 
communication des risques. 

 L’analyse de sensibilité peut aider à identifier les variables 
d’exposition et les paramètres du modèle qui influent sur 
les niveaux de risque estimés. 

 L’analyse de sensibilité, utilisée en combinaison avec la 
distribution de probabilité de risque, peut guider les 
décisions relatives à la valeur des informations. 

 L’approche permet de sélectionner de façon cohérente le 
niveau de risque estimé correspondant à un degré de 
protection choisi ou prescrit. 

 

 La méthode est plus complexe et se prête moins à la 
standardisation.  

 L’entrée de données nécessite des données plus 
exhaustives sur les variables d’exposition et les conditions 
du site. 

 La méthode alourdit la tâche de l’évaluateur des risques 
pour ce qui est des ressources et de la documentation, de 
même que la tâche du chargé de la réglementation et/ou 
du pair examinateur. 

 La complexité de la méthode risque de voiler les erreurs 
ou inexactitudes dans l’établissement d’hypothèses et de 
modèles. 

 La communication des résultats est plus complexe et 
risque de donner une illusion d’exactitude ou de 
raffinement lorsque les données sont rares; si la 
communication est inefficace, on risque de susciter un 
sentiment de méfiance à l’égard de la méthode et des 
résultats. 

 La méthode n’est pas directement compatible avec les 
méthodes déterministes servant à l’élaboration de 
recommandations, ce qui peut se solder par des niveaux 
de protection différents. 

 
Source : adapté de U.S. EPA, 2001. 
 

7.1.6 Quand effectuer une évaluation 
 probabiliste des risques? 

Tel qu’indiqué plus tôt, une analyse déterministe est presque 
toujours entreprise dans le cadre d’une évaluation 
quantitative des risques spécifiques à un site. Une analyse 
déterministe préliminaire peut être effectuée en guise de 
première étape d’une évaluation déterministe détaillée des 
risques ou d’une évaluation probabiliste des risques. Cette 
analyse préliminaire peut être réalisée pour un ou plusieurs 
des objectifs suivants : le dépistage des contaminants, des 
voies d’exposition ou des récepteurs; déterminer la 
pertinence d’une évaluation des risques plus détaillée, 
déterminer la sensibilité de l’estimation des risques par 
rapport à des hypothèses clés (par une analyse de 
sensibilité pour des valeurs discrètes); et (ou) évaluer la 
nécessité de recueillir des données supplémentaires (ce qui 
peut aussi mener à une évaluation des risques plus 
détaillée). Dans de nombreux cas, l’évaluation des risques 
peut ne pas aller au-delà de l’étape déterministe 
préliminaire, par exemple lorsque les risques déterminés 
selon un ensemble d’hypothèses conservatrices sont sous le 
seuil de risque préoccupant. L’analyse préliminaire sert 

toutefois souvent à établir la portée d’une évaluation des 
risques plus détaillée, qu’il s’agisse d’une évaluation 
déterministe ou probabiliste.  

Avant d’entreprendre une évaluation probabiliste des 
risques, l’évaluateur devrait juger si une analyse probabiliste 
est nécessaire ou appropriée compte tenu des objectifs de 
l’évaluation et de la disponibilité de données. La principale 
raison pour laquelle une analyse probabiliste est entreprise 
est de déterminer l’étendue et la distribution possible des 
risques estimé lorsqu’une estimation ponctuelle des risques 
est insuffisante. Les autres objectifs pouvant motiver une 
analyse probabiliste incluent: la quantification de l’influence 
de l’incertitude et la communication du degré de confiance 
vis-à-vis de l’estimation des risques; la quantification du 
choix d’une estimation des risques en termes de proportion 
de la population la plus exposée; la prise de décision quant à 
la valeur de l’information et la collecte de données 
additionnelles; l’analyse coûts-bénéfices et l’affectation de 
ressource à des stratégies de réhabilitation ou de gestion 
des risques. 
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Une analyse probabiliste demande la mobilisation de 
ressources plus importantes pour la collecte de données, la 
modélisation de l’évaluation des risques, ainsi que pour la 
présentation et la communication des résultats. Des 
données suffisantes devraient être disponibles pour bien 
caractériser les distributions de probabilité pour toutes les 
variables d’entrée clés, et il est important de reconnaître 
qu’une évaluation probabiliste des risques basée sur des 
données insuffisantes peut être trompeuse. Dans la pratique, 
les analyses probabilistes sont généralement effectuées 
pour des sites importants ou complexes, lorsqu’on prévoit 
que les ressources supplémentaires requises seront 
justifiées par une estimation plus complète des risques 
potentiels et possiblement par le choix éclairé d’une stratégie 
de gestion des risques plus rentable.  

Une analyse probabiliste ne se prête pas à certaines 
situations, par exemple : lorsque les données disponibles 
sont insuffisantes pour définir les distributions de probabilité 
pour les variables d’entrée, lorsque des politiques ou 
directives disponibles prescrivent le choix d’estimations 
ponctuelles pour des hypothèses d’entrée, ou lorsqu’il s’agit 
de calculer spécifiquement pour un site l’écart par rapport à 
une recommandation générique basée sur le risque et 
élaborée selon une méthode déterministe prescrite (par ex.,  
objectif de réhabilitation du sol de niveau 2). 

La décision d’effectuer une analyse probabiliste détaillée est 
normalement prise après une évaluation déterministe initiale, 
pendant ou après l’étape de l’énoncé du problème de 
l’évaluation des risques. 

7.2 Marche à suivre pour l’évaluation 
 probabiliste des risques 
Les étapes d’une évaluation probabiliste des risques sont 
décrites dans les sections suivantes, lesquelles reprennent 
les quatre étapes principales d’une évaluation des risques. 
Les sections suivantes décrivent la marche à suivre ou les 
modifications d’une marche à suivre qui sont spécifiques à 
une analyse probabiliste et ne répètent pas plusieurs des 
aspects de chaque étape qui sont communs aux deux types 
d’évaluation. Les sections qui suivent viennent donc 
compléter les sections précédentes concernant ces 
directives, et le lecteur devrait consulter celles-ci lorsqu’il 
effectue une évaluation probabiliste des risques. Le lecteur 
est également invité à consulter d’autres directives (p. ex., 
Oregon DEQ, 1998; U.S. EPA, 2001) pour obtenir plus de 
renseignements. 

7.2.1 Énoncé du problème 

La méthode à suivre pour énoncer le problème pour une 
évaluation probabiliste des risques est essentiellement la 
même que celle qui sert à l’évaluation déterministe, les 
principaux objectifs étant : de revoir l’information existante; 
d’identifier et de sélectionner les contaminants, les 

récepteurs et les voies d’exposition; et d’élaborer un MCS 
pour le site en question. La définition de la portée de 
l’évaluation des risques et la détermination de la pertinence 
d’effectuer une analyse probabiliste plutôt qu’une analyse 
déterministe font normalement partie de cette étape. Les 
facteurs à considérer lors du choix entre une évaluation 
probabiliste et une évaluation déterministe des risques sont 
décrits aux sections 3.3.3 et 7.1.6. La décision 
d’entreprendre une évaluation probabiliste des risques 
dépend des objectifs de l’évaluation des risques, des enjeux 
sociétaux et du niveau de préoccupation du public, de la 
complexité du site, ainsi que de la disponibilité de données 
suffisantes pour permettre une caractérisation probabiliste 
des paramètres pertinents. En l’absence de données 
suffisantes, il y a lieu d’identifier les besoins d’une collecte 
de données supplémentaires. L’optimisation des activités de 
collecte de données supplémentaires, le cas échéant, peut 
nécessiter une évaluation déterministe des risques ainsi 
qu’une analyse de sensibilité préalables afin d’identifier les 
paramètres les plus importants. La marche à suivre peut 
donc être itérative dans une certaine mesure. 

7.2.2 Évaluation de l’exposition  

L’estimation de l’apport de chaque CPP pour les 
combinaisons récepteur/voie d’exposition identifiées à l’aide 
du MCS fait partie de l’évaluation probabiliste de l’exposition, 
tout comme elle fait partie de l’évaluation déterministe de 
l’exposition. L’évaluation de l’exposition comprend une 
caractérisation des concentrations de contaminant dans les 
milieux applicables, une caractérisation des récepteurs et 
des facteurs d’exposition, ainsi qu’une estimation de l’apport 
de contaminant au récepteur. L’estimation de l’apport peut 
inclure une modélisation du devenir, du transport et de 
l’exposition, ce qui nécessite la sélection de valeurs pour les 
paramètres nécessaires à la modélisation. 

L’évaluation probabiliste de l’exposition utilise des 
distributions de probabilité plutôt que des valeurs estimatives 
ponctuelles pour refléter la variabilité et, lorsque c’est 
approprié, l’incertitude des hypothèses clés et des 
paramètres employés dans l’évaluation. Bien que la nature 
et la forme des distributions choisies puissent différer selon 
le type de paramètre étudié (concentrations de 
contaminants, paramètres hydrogéologiques, facteurs 
d’exposition humaine, etc.), les principes qui guident la 
sélection des distributions sont semblables et sont décrits de 
manière générale dans les sections qui suivent. Les 
considérations propres aux concentrations des 
contaminants, à leur devenir et leur transport ainsi qu’à 
l’exposition humaine, sont discutées dans leurs sections 
suivantes respectives. 

7.2.2.1 Caractérisation des variables d’entrée servant à 
 une évaluation probabiliste de l’exposition  
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Généralités  

Il existe plusieurs méthodes pour caractériser les variables 
d’entrée servant à une évaluation probabiliste de l’exposition 
et des risques. La méthode appropriée dépend de la nature 
des variables particulières à caractériser de même que de la 
disponibilité de données. De plus, comme nous l’avons 
mentionné précédemment, la variabilité et l’incertitude sont 
deux facteurs qui contribuent à des variations dans 
l’estimation de l’exposition ou des risques, et il est 
normalement recommandé que celles-ci soient séparées 
dans une analyse probabiliste. Les méthodes de 
caractérisation de la variabilité et de l’incertitude sont 
généralement différentes. 

Une évaluation type de l’exposition humaine ou des risques 
tient compte d’une série de paramètres d’entrée et 
d’hypothèses, y compris les concentrations à la source et au 
point d’exposition, les caractéristiques du récepteur ou les 
facteurs d’exposition, ainsi que les facteurs d’absorption. De 
plus, selon la voie d’exposition, des modèles peuvent être 
employés pour décrire le devenir et le transport des 
contaminants, qui dépendent eux-mêmes des hypothèses et 
des paramètres qui décrivent les processus de transport. 

Dans une analyse probabiliste, les variables d’entrée 
peuvent être caractérisées par des valeurs estimatives 
ponctuelles, des plages de valeurs, des ensembles de 
données ou par des distributions de probabilité, selon la 
disponibilité des données et l’influence de la variable sur les 
résultats de l’analyse. L’influence de chaque variable est 
généralement déterminée au départ à l’aide d’une analyse 
de sensibilité pour des valeurs discrètes. Les paramètres qui 
n’influent pas beaucoup sur les résultats sont habituellement 
entrés comme estimations ponctuelles, bien que des plages 
de valeurs (p. ex., limites supérieure et inférieure) puissent 
être utilisées dans l’analyse de sensibilité elle-même. Si le 
paramètre est sujet à une certaine incertitude, ceci est 
fréquemment reflété dans la sélection de l’estimation 
ponctuelle (p. ex., limite supérieure de l'intervalle de 
confiance à 95 % de la moyenne), bien qu’une analyse plus 
complexe puisse être effectuée par la suite pour quantifier 
l’effet de cette incertitude. 

Les variables d’entrée qui influent sur les résultats de 
l’analyse sont généralement caractérisées par des plages de 
valeurs ou des distributions de probabilité. Dans la plupart 
des cas, il est recommandé que ces plages de valeurs ou 
ces distributions soient sélectionnées de manière à refléter 
la variabilité à travers une population ou un continuum 
spatio-temporel, et non pour refléter l’incertitude découlant 
d’un manque de données, d’erreurs de mesure ou de 
l’incertitude du modèle. Les résultats d’une évaluation des 
risques où la variabilité et l’incertitude ont été considérées 
ensemble seraient une seule distribution de probabilité où 
l’on ne pourrait pas faire de distinction entre les effets de 
l’incertitude et ceux de la variabilité. 

L’incertitude peut être représentée par des valeurs 
statistiques de la moyenne estimée (par ex.,  centiles ou 
limites de confiance) ou par une distribution de probabilité. 
Toutefois, ses effets devraient idéalement être évalués d’une 
manière itérative ou à l’aide d’une simulation 
bidimensionnelle, comme décrit précédemment. 

Les méthodes de caractérisation des variables d’entrée sont 
présentées dans les prochains paragraphes portant sur la 
variabilité et l’incertitude. Il peut ne pas être approprié de 
tenir compte à la fois de la variabilité et de l’incertitude pour 
tous les types de variables d’entrée. Par exemple, les 
concentrations au point d’exposition sont souvent spécifiées 
comme des valeurs estimatives ponctuelles représentant 
des concentrations moyennes auxquelles un récepteur ou 
une population sont exposés; dans ce cas, les valeurs 
ponctuelles choisies (par ex.,  limite supérieure de l'intervalle 
de confiance à 95 % de la moyenne) tiendraient compte de 
l’incertitude. Dans certains cas, cependant, la variabilité 
spatiale ou temporelle d’une concentration peut être 
pertinente et importante pour une estimation des risques. 
D’un autre côté, les facteurs d’exposition de la population 
peuvent être définis à l’aide d’une quantité très importante 
de données qui minimise l’incertitude; la variabilité au sein 
de la population devient alors la question d’intérêt. 

Variabilité 

Les méthodes servant à représenter la variabilité dans une 
évaluation probabiliste des risques peuvent généralement 
appartenir à une des deux catégories suivantes : les 
méthodes paramétriques et les méthodes non-
paramétriques (U.S. EPA, 1997a, 2000, 2001 et autres). La 
sélection de la méthode appropriée dépendra des données 
disponibles, de la nature de la variable et, dans une certaine 
mesure, des préférences de l’évaluateur des risques. La 
sélection peut aussi être dictée par des directives existantes 
en ce qui concerne des paramètres par défaut, comme pour 
les facteurs d’exposition humaine. L’objectif ultime de la 
sélection d’une méthode est de s’assurer que la population 
de valeurs possibles pour un paramètre est représentée 
adéquatement par la distribution choisie sur toute l’étendue, 
y compris les extrémités ou queues, de la distribution. 

Les méthodes paramétriques sont généralement subjectives 
en ce qu’elles nécessitent un certain degré de jugement. Les 
méthodes non paramétriques sont plus objectives 
puisqu’elles utilisent directement des données mesurées et 
sont donc empiriques, bien que ces méthodes fassent aussi 
intervenir le discernement de l’évaluateur et deviennent donc 
subjectives dans une certaine mesure. Une méthode 
subjective ne devrait pas être considérée comme inférieure 
puisque le jugement permet de tenir compte de 
connaissances antérieures ou de la compréhension du 
comportement sous-jacent d’une variable. 
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Méthodes paramétriques 

Dans une méthode paramétrique, on choisit une distribution 
jugée appropriée pour la variable ou l’ensemble de variables, 
et l’on précise cette distribution à l’aide des paramètres 
statistiques qui la définissent. Le processus de sélection 
d’une distribution tient compte des processus mécanistes 
sous-jacents qui régissent la variabilité du paramètre, de 
même que de la capacité des données disponibles à définir 
les limites ou les contraintes de la variable. 

Voici des éléments dont il faudrait tenir compte en 
choisissant une distribution (d’après U.S. EPA, 1997a, 
2001) : 

•  Y a-t-il une base mécaniste pour choisir une famille de 
distributions? 

•  La forme de la distribution est-elle vraisemblablement 
dictée par des propriétés physiques ou biologiques ou 
d’autres mécanismes? 

•  La variable est-elle discrète ou continue? 

•  Quelles sont les limites de la variable? 

•  La distribution est-elle asymétrique ou symétrique? Si 
elle est asymétrique, dans quelle direction? 

•  Quels autres aspects de la forme de la distribution sont 
connus? 

•  Dans quelle mesure les extrémités de la distribution 
choisie représentent bien les observations? 

Il est bien connu que plusieurs phénomènes naturels 
peuvent être représentés par des distributions normales et 
log-normales. Ceci repose sur le théorème central limite; une 
variable qui est influencée par la somme d’un assez grand 
nombre de processus aléatoires est généralement distribuée 
normalement, alors que la distribution d’une variable qui est 
influencée par le produit d’un assez grand nombre de 
processus aléatoires est typiquement log-normale. D’autres 
distributions peuvent être appropriées à d’autres types de 
données. Des exemples de distributions communément 
employées dans des évaluations probabilistes des risques 
pour la santé humaine sont illustrés à la figure 7.3 et sont 
résumés avec les paramètres (ou contraintes) qui les 
définissent, avec d’autres informations, au tableau 7.3. 
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Figure 7.3 Exemples de distributions de probabilité employées fréquemment 
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Figure 7.3 (suite) Exemples de distributions de probabilité employées fréquemment 
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Tableau 7.3 Distributions de probabilité employées fréquemment 

Distribution Contraintes Base mécaniste Application 
Normale 
 
 
 

Moyenne, écart type Variables dépendantes de 
l’effet additif d’un grand nombre 
de processus indépendants; 
décrit un bon nombre de 
processus naturels  

Erreurs de mesure; incertitude dans 
les  moyennes des échantillons; 
certains phénomènes 
environnementaux. Peut inclure 
des valeurs négatives; peut 
nécessiter la troncation 

Log-normale 
 
 
 

Moyenne, écart-type Variables dépendantes de 
l’effet multiplicatif d’un grand 
nombre de processus 
indépendants; décrit un bon 
nombre de processus naturels 

Concentrations de contaminants 
dans des milieux 
environnementaux; facteurs 
d’exposition humaine; autres 
phénomènes naturels et processus 
environnementaux 

Uniforme  
 
 
 

Maximum, minimum Variables qui ont toutes la 
même probabilité de prendre 
une valeur à l’intérieur d’un 
intervalle; distribution brute 
sans base mécaniste 

Variables avec des limites 
supérieure et inférieure connues, 
mais aucun renseignement sur la 
nature de la variation; fréquence 
d’exposition et autres hypothèses 
sur le comportement ; hypothèses 
reliées à des systèmes mécaniques 
(ex., taux d’échange d’air) 

Triangulaire 
 
 
 

Maximum, mode, 
minimum 

Variables pouvant toutes 
prendre une valeur à l’intérieur 
d’un intervalle mais selon une 
tendance centrale; distribution 
brute sans base mécaniste 

Variables avec des limites 
supérieure et inférieure et une 
valeur la plus probable connues, 
mais aucun autre renseignement 
sur la nature de la variation; 
fréquence d’exposition et autres 
hypothèses sur des comportements 

Exponentielle 
 
 
 

Fréquence Fonction de la décroissance 
exponentielle; représente aussi 
le temps écoulé entre des 
événements aléatoires (inverse 
de la fréquence d’événements 
aléatoires) 

Temps écoulé entre des 
événements aléatoires comme des 
tempêtes, des inondations; 
processus susceptibles d’avoir une 
décroissance exponentielle; 
représentation des extrémités des 
distributions de données 
empiriques 

Bêta 
 
 

Échelle, alpha, bêta 
(coefficients de forme) 

Fonction mathématique 
pouvant varier entre une limite 
supérieure et une limite 
inférieure, mais sans base 
mécaniste; forme très souple  

Variables avec une limite 
supérieure et inférieure connues, 
avec ou sans tendance centrale 
connue 

 

Une variable peut souvent être bien caractérisée par plus 
d’une distribution. En fait, dans certains cas, une distribution 
non intuitive peut se révéler supérieure sur la base d’un test 
de validité de l’ajustement. Le choix préféré est 
généralement la distribution la plus simple qui correspond 
aux observations et qui est cohérente avec la base 
mécaniste sous-jacente. 

Il est important que la forme de la distribution concorde avec 
les données observées ou avec la variabilité attendue dans 
la population représentée par les données. Ceci est 
particulièrement vrai en ce qui concerne les limites 
supérieure et inférieure de la distribution. La distribution 

choisie doit non seulement être cohérente avec les limites 
théoriques supérieure et inférieure de la variable, mais les 
extrémités de la distribution devraient aussi refléter la 
variabilité probable à l’intérieur de ces régions puisque 
celles-ci sont souvent les régions d’intérêt dans une 
évaluation des risques (p.ex., le 90e ou le 95e centile de la 
distribution des risques). On peut traiter ces questions en 
sélectionnant le type de distribution (p. ex., sélection d’une 
distribution log-normale pour représenter une variable 
présentant une asymétrie positive et qui ne peut pas être 
négative, comme une concentration d’exposition) et (ou) en 
tronquant une distribution à ses limites théoriques supérieure 
et inférieure (p. ex., une distribution normale tronquée à 0 et 
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à 1 pour représenter un facteur d’absorption). Dans certains 
cas, la troncation peut servir à éviter la production de valeurs 
irréalistes comme des poids corporels pour l’adulte 
excessivement faibles ou excessivement élevés. 

Si les données disponibles ne sont pas suffisantes pour 
choisir et définir une distribution ou si le mécanisme sous-
jacent de la variable n’est pas compris, l’évaluateur des 
risques devrait se demander si la variable devrait être 
caractérisée à l’aide d’une méthode probabiliste ou si 
l’utilisation d’une valeur estimative ponctuelle prudente serait 
plus appropriée. Si une distribution demeure toujours 
souhaitable pour refléter la variabilité attendue, il est 
recommandé d’employer la distribution la plus simple qui est 
cohérente avec les contraintes connues de la variable. Par 
exemple, une distribution uniforme peut être appropriée pour 
décrire un paramètre que l’on sait varier entre des limites 
supérieure et inférieure mais dont la nature de la variation 
est très peu connue.  

De même, on peut utiliser une distribution triangulaire, avec 
ou sans troncation aux limites supérieure et inférieure, 
lorsqu’on sait que la variable est caractérisée par une 
certaine tendance centrale autour d’une valeur modale. Une 
approche alternative, lorsqu’une variable est très peu 
connue, consiste à utiliser une distribution paramétrique qui 
reflète l’incertitude maximale à l’intérieur d’un ensemble de 
contraintes donné, telle qu’une distribution bêta. Cette 
approche a toutefois un inconvénient : la spécification d’une 
telle distribution peut être complexe. De plus, la forme de la 
distribution résultante peut être non intuitive et créer 
l’impression d’un meilleur niveau de connaissance de la 
variable, alors qu’une simple distribution donne 
immédiatement à l’auditoire ou à l’examinateur les limites 
des données sur lesquelles elle est fondée. Il faut faire 
preuve de prudence en établissant les limites supérieure et 
inférieure d’une variable qui n’est pas bien caractérisée 
puisque les résultats d’une analyse probabiliste sont 
généralement plus sensibles à l’étendue qu’à la forme d’une 
distribution. 

Le mode de sélection ou d’attribution d’une distribution de 
probabilité à l’aide d’une approche paramétrique peut être 
résumé comme il est indiqué dans le texte qui suit. 

 On détermine la forme appropriée de la distribution en 
fonction du ou des mécanismes sous-jacents de la 
variable. 

 On établit les contraintes de l’ensemble ou de la 
population de données (paramètres statistiques 
connus, limites, etc.). 

 On choisit et on définit la distribution appropriée selon 
ses contraintes.  

 On examine et on ajuste la distribution au besoin de 
manière à ce que la variable soit bien représentée sur 

toute son étendue, incluant les valeurs extrêmes de la 
distribution.  

À noter que si des paramètres statistiques comme la 
moyenne et l’écart type sont employés pour définir la forme 
d’une distribution qui est subséquemment modifiée (par 
troncation, par exemple), les paramètres statistiques ne 
seront généralement par représentatifs de la population 
résultante. 

Méthodes non paramétriques 

Parmi les méthodes non paramétriques servant à établir la 
distribution des probabilités figurent l’utilisation d’ensembles 
de données réelles, les distributions empiriques et les 
méthodes graphiques ou statistiques d’ajustement de la 
distribution. Bien que les méthodes fondées sur des 
données empiriques tendent à être objectives dans une 
large mesure et donc défendables, il faut noter qu’une 
connaissance préalable et le jugement sont souvent 
introduits dans ces méthodes pour remédier aux limitations 
des données; ces méthodes peuvent donc devenir 
subjectives dans une certaine mesure. 

1. Utilisation d’ensembles de données réelles  

La plupart des méthodes de calcul pour l’évaluation 
probabiliste des risques permettent de spécifier les variables 
d’entrée sous forme d’ensembles de données réelles, 
appelés fonctions de distribution empiriques ou 
personnalisées. Bien que de telles méthodes soient 
objectives et donnent une représentation complète des 
données sans perte d’information, le fait que cette approche 
nécessite de disposer d’un ensemble important de données 
fondées sur un échantillonnage aléatoire pour bien 
représenter une population constitue une limite significative 
de cette approche. Les données représentant les extrémités 
de la distribution de la population peuvent être limitées, et 
les valeurs situées à l’extérieur de la plage de données 
réelles ne peuvent pas être représentées. Les fonctions de 
distribution empiriques sont toutefois utiles pour décrire des 
variables complexes comme des distributions bimodales qui 
peuvent être associées à des sous-groupes distincts à 
l’intérieur d’une population. 

En l’absence d’un ensemble important de données 
aléatoires, l’utilisation de données empiriques peut être 
améliorée par certaines modifications apportées à la fonction 
de distribution empirique. Par exemple, la distribution 
empirique peut être lissée à l’aide d’une méthode de lissage 
comme l’interpolation linéaire ou d’une méthode des 
moindres carrés (figure 7.4). De plus, les extrémités de la 
distribution peuvent être prolongées par l’ajout des limites 
supérieure et inférieure et (ou) par une distribution 
paramétrique (par ex.,  distribution exponentielle) aux 
extrémités. 
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Figure 7.4 Ajustement d’une distribution à partir d’une série de données empiriques  à l’aide de méthodes 
 graphiques 

 

2. Ajustement d’une distribution  

Une distribution peut être ajustée graphiquement 
(visuellement) et (ou) statistiquement. Dans les méthodes 
visuelles et graphiques, on superpose une distribution de 
probabilité hypothétique sur une distribution empirique à 
l’aide d’un format graphique approprié, et on estime les 
paramètres statistiques d’une distribution appropriée. Les 
meilleurs résultats sont obtenus en utilisant un espace 
graphique qui est transformé de manière à ce qu’un type de 
distribution donné se présente par une ligne droite. Par 
exemple, une distribution normale serait une ligne droite sur 
un diagramme de distribution de probabilité ou de valeur de 
z; de même, des valeurs log-transformées à partir d’une 
distribution log-normale seraient aussi représentées par une 
ligne droite sur un diagramme de distribution de probabilité. 
D’autres types de graphiques pouvant être employés pour 
faciliter l’ajustement visuel d’une distribution comprennent la 
fonction de distribution cumulative (FDC) ou une forme de 
diagramme de distribution de probabilité où les valeurs de la 
FDC  pour la distribution hypothétique sont remplacées par 
des probabilités ou des centiles. Dans le dernier cas, la 
distribution hypothétique serait une ligne droite et les 
données empiriques peuvent alors être facilement 
comparées. Ces approches sont illustrées à la figure 7.4. 

Les méthodes statistiques d’ajustement de distributions 
emploient essentiellement des tests de validité de 

l’ajustement pour évaluer les différences entre la distribution 
hypothétique et les données empiriques. Ces méthodes 
comprennent l’utilisation de courbes de résidus pour illustrer 
et évaluer les différences entre des points de données 
empiriques et une distribution candidate, des méthodes de 
régression des moindres carrés conjointement avec des 
tracés graphiques pour déterminer la ligne d’ajustement 
optimal, ainsi que des tests de signification ou d’hypothèse 
conjointement avec un test statistique de validité de 
l’ajustement comme le test du chi carré. Cette dernière 
approche donne une valeur p qui est une mesure de la 
probabilité que l’ensemble de données représente un 
échantillon indépendant d’une population représentée par la 
distribution candidate. Une valeur p de 0,05 ou de 0,1 est 
souvent employée comme valeur seuil; une valeur p située 
sous ce niveau suggère qu’il est peu probable que les 
données empiriques et la distribution candidate représentent 
la même population. Il faut faire attention à l’interprétation 
des valeurs p puisque plusieurs distributions peuvent donner 
une valeur p élevée lorsque comparée à différents 
ensembles de données. La valeur p ne devrait pas être 
utilisée comme un indicateur absolu dans le choix de la 
distribution la plus appropriée; elle devrait plutôt servir à 
rejeter des distributions qui sont, d’un point de vue 
statistique, significativement différentes des données 
empiriques. 
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Incertitude 

Comme nous l’avons vu plus tôt, l’incertitude devrait, autant 
que possible, être traitée séparément de la variabilité. Des 
ensembles de données mesurées, comme des 
concentrations de contaminants sur une grande surface de 
sol, revêtent à la fois une variabilité et une incertitude qui ne 
peuvent pas être facilement distinguées sans une évaluation 
détaillée de l’incertitude des techniques d’échantillonnage et 
d’analyse. La distribution des risques estimé résultante 
refléterait également la variabilité et l’incertitude, qui 
contribuent toutes deux au niveau de confiance global 
accordé à l’évaluation des risques, mais dont l’influence ne 
peut être ni évaluée ni communiquée séparément. 

Lorsque les erreurs d’échantillonnage et de mesure sont 
connues ou qu’elles peuvent être évaluées de façon 
indépendante, l’incertitude peut alors être distinguée de la 
variabilité. De plus, dans le cas de paramètres pour lesquels 
on ne s’attend pas à un degré de variabilité significatif ou 
pour lesquels la variabilité n’est pas importante (comme 
dans le cas de concentrations de contaminants sur une 
petite superficie et pour lesquels on établit une moyenne 
pour les besoins de l’évaluation de l’exposition), des 
variations dans l’ensemble des données mesurées peuvent 
être interprétées comme reflétant principalement 
l’incertitude. 

Selon sa source, l’incertitude peut être caractérisée de 
plusieurs manières dans une évaluation probabiliste des 
risques. Si l’incertitude est principalement due aux effets de 
la taille de l’échantillon, on en tient souvent compte en 
déterminant et en utilisant des intervalles de confiance 
(p.ex., la limite supérieure de l’intervalle confiance à 95 % de 
la moyenne) ou une autre statistique prudente appropriée (p. 
ex, 90e centile). Si on sait qu’une méthode de mesure est 
sujette à une erreur de ± x %, elle peut aussi être 
représentée par une limite supérieure (ou inférieure) 
prudente. Dans ces cas, les valeurs appropriées du 
paramètre peuvent être des estimations ponctuelles 
constantes ou des plages de valeurs que l’on peut faire 
varier de façon discrète. 

L’incertitude peut aussi être représentée par des 
distributions de probabilités. Celles-ci comprennent, par 
exemple, la distribution (généralement normale) de la 
moyenne d’une population estimée à partir d’un échantillon 
donné, ou une distribution représentative d’un paramètre 
mesuré déterminée à partir de la distribution d’un ensemble 
de données types. Il existe aussi des méthodes spécifiques 
pour déterminer les distributions de probabilités pour des 
paramètres de population clés qui ne se prêtent pas à une 
estimation fiable à l’aide des données statistiques obtenues 
à partir d’échantillons de petite taille. La méthode bootstrap 
(d’auto-amorçage) en est un exemple. Cette méthode 
consiste au ré-échantillonnage répété d’une population pour 
produire des distributions de probabilité pour les paramètres 

clés basées sur ces échantillons. Puisque la population elle-
même n’est pas disponible pour un ré-échantillonnage, on 
suppose que la population présente les mêmes 
caractéristiques que l’échantillon ou l’ensemble de données 
réels, et que l’on peut reproduire l’échantillon un grand 
nombre de fois. En pratique, le ré-échantillonnage d’une 
population est effectué en ré-échantillonnant l’échantillon 
original avec remise en place de la valeur. Le résultat est un 
ensemble de distributions de probabilité qui reflète 
l’incertitude dans tout paramètre clé comme la moyenne, 
l’écart type ou un centile spécifié. Ces distributions peuvent 
alors être employées directement pour caractériser un terme 
incertain dans une évaluation probabiliste des risques. 

Si l’on tient compte de l’incertitude avec une seule statistique 
prudente pour un paramètre donné, aucune variation due à 
l’incertitude n’est reflétée dans la distribution résultante des 
risques estimés. Si l’incertitude dans un paramètre est 
reflétée par une gamme de valeurs ou par une distribution 
de probabilité, l’effet de cette incertitude peut être évalué à 
l’intérieur de la « boucle extérieure » d’une analyse 
probabiliste bidimensionnelle, ou par une réexécution 
discrète du modèle probabiliste unidimensionnel pour 
différentes valeurs du ou des paramètres incertains (ce qui 
équivaut essentiellement à une évaluation de sensibilité). 

Les sections qui précèdent ont décrit les principes généraux 
de la caractérisation de la variabilité et de l’incertitude dans 
les paramètres d’entrée pour une évaluation probabiliste de 
l’exposition. Les méthodes présentées peuvent être 
appliquées à la caractérisation des concentrations de 
contaminants, des paramètres physiques et chimiques 
régissant le devenir et le transport, ainsi que des 
caractéristiques d’exposition des récepteurs, selon la nature 
de la variabilité à l’intérieur des paramètres respectifs. 
D’autres considérations spécifiques à la caractérisation des 
contaminants et des récepteurs sont présentées dans les 
sections suivantes. 

7.2.2.2 Caractérisation des concentrations de 
 substances chimiques 

La manière dont les concentrations de contaminants sont 
représentées dans une évaluation probabiliste des risques 
dépend de la nature de la variation dans les concentrations 
et du but de l’évaluation des risques. Les risques associés à 
des sites contaminés sont habituellement évalués pour 
l’exposition des récepteurs selon les concentrations 
moyennes du milieu source (par ex.,  sol et eau souterraine). 
Ces concentrations moyennes sont représentées par des 
paramètres comme la limite supérieure de l’intervalle de 
confiance supérieure à 95 % de la moyenne. Si la variabilité 
spatiale ou temporelle est importante, on peut alors utiliser 
des distributions de probabilités pour décrire les 
concentrations. Par exemple, si les récepteurs sont 
potentiellement exposés à des sols contaminés d’une 
manière aléatoire sur une superficie relativement importante, 
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comme résultat du dépôt aléatoire d’un contaminant par 
exemple, une représentation plus complète de la variabilité 
des concentrations dans le sol est appropriée. De même, si 
les concentrations d’un contaminant dissous dans l’eau 
souterraine varient avec le temps en raison de la fluctuation 
des taux d’infiltration et des conditions d’écoulement de l’eau 
souterraine, une distribution de probabilité fondée sur des 
mesures historiques peut alors être utilisée. 

La forme de la distribution employée pour représenter la 
variabilité des concentrations de contaminants serait 
déterminée à partir des données disponibles et de la 
connaissance des processus de dépôt des contaminants et 
du mouvement du milieu contaminé. Les concentrations de 
contaminants dans l’environnement présentent souvent des 
distributions normales ou log-normales; cependant, de telles 
distributions peuvent nécessiter des modifications pour 
exclure les valeurs négatives et les valeurs qui dépassent 
les limites théoriques de solubilité ou de saturation, ou 
encore d’autres contraintes. Aussi, si une évaluation des 
risques vise à évaluer l’exposition à des concentrations de 
contaminant variables dans l’espace, la distribution 
employée doit refléter les parties non touchées, c’est-à-dire 
qui présentent des concentrations de bruit du fond ou des 
concentrations nulles, le cas échéant. Dans ce cas, ou 
lorsqu’il y a plusieurs sources de contaminants, une 
distribution multimodale des probabilités peut être requise. 

L’évaluateur des risques devrait user de son jugement 
professionnel pour déterminer la meilleure manière de 
représenter les concentrations de contaminants dans une 
situation donnée. À noter que l’utilisation d’une distribution 
de probabilité complète pour estimer l’exposition, lorsque 
l’exposition moyenne nous intéresse, augmenterait la 
variabilité de l’exposition ou des risques estimés, ce qui peut 
mener à la sélection d’une valeur plus prudente pour gérer le 
risque en visant l’atteinte d’un niveau de protection donné. 

7.2.2.3 Caractérisation des hypothèses régissant le 
 devenir et le transport des contaminants  

La modélisation du devenir et du transport de contaminants 
requiert généralement un grand nombre d’hypothèses liées à 
des facteurs comme les conditions du sol, les paramètres 
hydrogéologiques, les propriétés physiques et chimiques des 
contaminants, les conditions météorologiques, ainsi que les 
processus de transformation chimiques ou biologiques 
tributaires du temps. Plusieurs de ces facteurs sont 
essentiellement variables et incertains. 

La plupart des propriétés physiques et chimiques pertinentes 
des contaminants sont relativement bien établies et 
fréquemment présentées dans la littérature, bien que 
certaines propriétés spécifiques des contaminants 
déterminées expérimentalement, comme les coefficients de 
partage sur le carbone organique et les coefficients de 
partage octanol-eau, puissent varier sur plusieurs ordres de 

grandeur. Les propriétés pédologiques et hydrogéologiques 
présentent une variabilité naturelle; certains paramètres 
comme la conductivité hydraulique peuvent aussi varier par 
plusieurs ordres de grandeur. Toutefois, les conditions du sol 
et l’hydrogéologie devraient normalement être évalués de 
façon spécifique au site afin d’établir des valeurs ou des 
plages de valeurs représentatives pour modéliser le devenir 
et le transport de contaminants, Les facteurs régissant des 
processus chimiques ou biologiques tributaires du temps, 
comme les taux de biodégradation et d’autres processus qui 
peuvent être influencés par les conditions météorologiques 
ou par des phénomènes saisonniers, peuvent être évalués à 
l’aide d’une combinaison d’informations publiées, de 
données spécifiques au site et de données historiques (dans 
le cas de données météorologiques). 

Lorsque de tels facteurs sont susceptibles d’être importants 
dans l’estimation des risques, il peut être approprié de tenir 
compte de la variabilité et de l’incertitude dans les 
paramètres clés. En raison du grand nombre de paramètres 
employés dans une modélisation du devenir et du transport, 
on effectue normalement une analyse de sensibilité pour des 
valeurs discrètes pour identifier les paramètres qui auront le 
plus d’incidence sur les résultats de l’évaluation des risques 
selon leur incertitude et leur variabilité respectives. Cette 
méthode contribuerait à réduire la complexité de l’évaluation 
probabiliste des risques et permettrait de mieux cibler les 
efforts liés à la collecte de données supplémentaires. En 
tenant compte de la variabilité et de l’incertitude dans les 
paramètres de modèles, il faudrait aussi reconnaître que les 
modèles eux-mêmes sont sujets à une certaine incertitude 
comme nous l’avons mentionné précédemment.  

Compte tenu du grand nombre et de la diversité des 
variables qui influent sur le devenir et le transport de 
contaminants, la portée du présent document ne vise pas à 
fournir des directives concernant la sélection de types de 
distribution spécifiques pour représenter ces paramètres. 
Cependant, les approches présentées précédemment à la 
section 7.2.2 devraient normalement être suivies; elles visent 
à sélectionner la distribution la plus simple qui décrit 
adéquatement les données ou qui tient compte des 
contraintes tout en étant cohérente avec la base mécaniste 
sous-jacente de la variable. 

7.2.2.4 Caractérisation des facteurs d’exposition 
 humaine et des caractéristiques des récepteurs  

Les facteurs d’exposition humaine et les caractéristiques des 
récepteurs sont généralement tirés de sources publiées pour 
la population dans son ensemble, mais ils peuvent aussi être 
déterminés de façon spécifique au site pour des groupes de 
récepteurs et des sous-populations d’intérêt. Pour une 
évaluation déterministe des risques, il ne manque pas de 
paramètres statistiques pour plusieurs des variables clés 
comme le poids corporel et le taux d’exposition à divers 
milieux, ainsi que pour des profils d’activité comme le temps 



     
 

 

L'évaluation quantitative détaillée des risques pour la santé humaine associés aux substances chimiques (ÉQDRchim) 

Septembre 2010 111 

passé à l’extérieur et le temps consacré au travail. Dans 
plusieurs cas, les paramètres correspondants et les 
distributions associées à utiliser dans une évaluation 
probabiliste des risques existent aussi, bien qu’il puisse être 
nécessaire de consulter les études ou les enquêtes 
originales pour obtenir des données exhaustives sur la 
variabilité des caractéristiques spécifiques. 

Santé Canada recommande l’utilisation de données 
canadiennes autant que possible (Richardson, 1997). 
Richardson (1997) présente une compilation de l’information 
tirée des données de Statistique Canada et d’autres sources 
d’information sur les facteurs d’exposition et d’autres 
caractéristiques qui s’appliquent à la population canadienne. 
Comme on l’a expliqué à la section 4.5, des valeurs 
moyennes recommandées sont fournies pour plusieurs 
facteurs pertinents pour une évaluation déterministe des 
risques. Richardson (1997) fournit aussi des paramètres et 
des distributions recommandés pour une évaluation 
probabiliste des risques. Pour la plupart des facteurs 
d’exposition humaine, les distributions normales ou log-
normales sont celles qui représentent le mieux les données 
concernant la population. Particulièrement, Richardson 
(1997) recommande l’utilisation de distributions log-normales 
pour décrire les facteurs d’exposition recommandés ici. Le 
lecteur est invité à consulter le document de Richardson 
(1997) pour obtenir les données relatives à la consommation 
d’aliments (y compris les caractéristiques pour les 
populations autochtones du Canada) et d’autres profils 
d’activité choisis. 

Parmi les autres sources d’information publiée, citons les 
bases de données de la US EPA (1997b) qui, bien qu’elles 
soient spécifiques à la population des États-Unis, 
contiennent une information considérable sur les profils 
d’activité, incluant les fonctions de distribution cumulatives 
pour le temps consacré à diverses activités. Dans son site 
Web, la US EPA fournit des liens vers des études à jour sur 
diverses caractéristiques d’exposition humaine. 

Bien que les distributions log-normales soient 
recommandées pour plusieurs facteurs d’exposition 
humaine, il faut faire preuve de prudence en interprétant et 
en utilisant ces distributions pour la consommation de 
certains aliments. Les valeurs statistiques sur le taux de 
consommation d’aliments qui sont sujets à des préférences 
personnelles, comme le poisson, sont souvent présentées 
comme étant celles d’une sous population de 
consommateurs de l’aliment spécifique (p. ex., 
consommateurs de poisson), par opposition à la population 
dans son ensemble. Une évaluation de l’exposition à une 
substance chimique par la consommation de poisson se 
rapporterait alors uniquement à la partie de la population qui 
consomme du poisson. La distribution de probabilité 
correspondant à la consommation de poisson dans 
l’ensemble de la population serait une distribution bimodale 
comprenant une distribution log-normale avec une « masse 

globale » à un taux de consommation nul (représentant ceux 
qui ne mangent pas de poisson). 

Il faut aussi faire preuve de prudence dans l’utilisation de 
distributions des probabilités pour la consommation 
d’aliments. La plupart des enquêtes sur la consommation 
d’aliments sont fondées sur les profils individuels de 
consommation quotidienne ou hebdomadaire d’un 
échantillon de la population selon ce que les répondants se 
rappellent. Les données représentent donc la consommation 
de la population dans son ensemble à un moment donné 
plutôt que la variabilité du taux de consommation d’un 
individu au cours d’une période d’exposition prolongée (par 
ex., toute une vie). Il est donc théoriquement inapproprié 
d’utiliser de telles données pour évaluer le risque à long 
terme pour un individu causé par la consommation 
d’aliments (Richardson, 1997). 

Plusieurs caractéristiques comportementales présumées 
sont liées au « terme d’exposition »  (défini à la section 
4.6.1) dans l’équation générale pour l’exposition. Ces 
caractéristiques comprennent les profils d’activité comme le 
temps consacré quotidiennement à une activité particulière 
ou le temps passé quotidiennement dans un endroit 
particulier, la fréquence d’exposition et la durée d’exposition 
(p. ex., le nombre d’années dans une habitation ou un lieu 
de travail). Bien qu’il existe des données obtenues au sein 
de la population pour plusieurs de ces paramètres (p. ex., 
U.S. EPA, 1997b), des distributions de probabilité simplifiées 
comme des distributions uniformes ou triangulaires sont 
souvent employées en raison de l’absence d’une base 
mécaniste pour la variabilité des paramètres. L’évaluateur 
doit faire preuve de jugement professionnel en attribuant des 
distributions à ces variables, et il doit justifier la sélection de 
la distribution. 

7.2.2.5 Corrélations entre variables 

Dans une analyse probabiliste, les valeurs des paramètres 
sont échantillonnées de façon aléatoire à partir de leurs 
distributions respectives et elles sont utilisées comme 
valeurs d’entrée pour chaque itération de l’analyse. Sauf 
indication contraire, les variables sont échantillonnées 
indépendamment les unes des autres. En réalité cependant, 
il peut exister une corrélation entre les variables clés du 
modèle d’exposition, c’est-à-dire qu’il peut y avoir un lien 
mathématique entre deux variables ou plus. Par exemple, 
dans l’évaluation de l’exposition humaine, il est attendu que 
la superficie de la peau exposée augmente dans une 
certaine mesure si le poids corporel augmente. D’un autre 
côté, le taux d’inhalation d’air peut diminuer lorsque le poids 
corporel augmente en raison d’une baisse du niveau 
d’activité d’un individu. Il y a corrélation positive lorsque deux 
variables augmentent ou diminuent ensemble; la corrélation 
est négative lorsqu’une variable augmente alors que l’autre 
diminue. À noter qu’il ne faut pas nécessairement de relation 
causale entre deux variables pour qu’il y ait une corrélation. 
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Si on permet la variation indépendante de paramètres 
corrélés, la variabilité de l’estimation des risques peut être 
sous-estimée ou surestimée, selon l’effet de la combinaison 
des valeurs extrêmes. Pour cette raison, la plupart des 
méthodes de calcul pour une analyse probabiliste permettent 
de spécifier les corrélations entre variables et ces 
corrélations sont alors reflétées dans l’échantillonnage 
réalisé pour la simulation, ce qui donne une distribution plus 
réaliste des risques estimés. L’effet des variables corrélés 
sera vraisemblablement plus évident aux extrémités d’une 
distribution que dans les valeurs moyennes ou médianes. 

Des corrélations peuvent être spécifiées par des coefficients 
de corrélation mathématique qui mesurent la force d’une 
relation linéaire entre deux variables. Comme il est peu 
probable que des variables ayant des distributions de 
probabilité différentes aient une relation linéaire, l’utilisation 
d’une corrélation des rangs (décrivant la corrélation entre 
le rang ou l’ampleur relative de deux séries de valeurs) peut 
être plus appropriée. Puisqu’une quantité considérable de 
données peut être nécessaire pour établir des corrélations 
entre variables, une analyse de sensibilité visant à 
déterminer l’importance relative des corrélations entre 
variables sur les résultats du modèle peut être réalisée. 

7.2.3 Évaluation de la toxicité  

Parmi les paramètres et hypothèses clés servant à 
l’évaluation quantitative des risques, la toxicité et la 
biodisponibilité d’un contaminant sont parmi ceux dont le 
degré d’incertitude et de variabilité est le plus élevé. La 
variabilité au sein de la même espèce, l’extrapolation à une 
faible dose, l’extrapolation entre espèces, la détermination 
de la dose absorbée et d’autres facteurs contribuent à une 
variabilité et à une incertitude considérables dans 
l’établissement d’une VTR. Bien que des données 
statistiques exhaustives soient souvent produites dans une 
étude de toxicité et qu’elles peuvent être suffisantes pour 
caractériser au moins une partie de la variabilité et de 
l’incertitude de la VTR, la pratique courante dans une 
évaluation des risques pour la santé humaine associés à un 
site contaminé consiste à utiliser une valeur estimative 
ponctuelle prudente comme VTR. Par exemple, les CC sont 
habituellement déterminés à partir de la limite supérieure de 
l'intervalle de confiance à 95 % de la relation dose-réponse, 
et les valeurs limites d’exposition pour les substances à seuil 
d’effet sont habituellement établies en appliquant des 
facteurs d’incertitude à des niveaux « sans effet » établis de 
façon prudente. 

Dans la plupart des évaluations probabilistes des risques, la 
toxicité d’un contaminant donné est donc exprimée par une 
VTR unique et constante, alors que d’autres paramètres 
régissant l’exposition humaine peuvent adéquatement être 
considérés de façon probabiliste. L’estimation probabiliste 
des risques qui en résulte ne tient donc pas explicitement 
compte de l’incertitude et de la variabilité de la toxicité. 

Toutefois, l’utilisation d’une VTR prudente permet, en 
principe, de s’assurer que l’incertitude et la variabilité de la 
toxicité ne conduiront pas à une sous-estimation de 
l’exposition ou des risques. 

De certains points de vue, l’effort requis pour caractériser 
l’incertitude et la variabilité et pour en tenir compte dans 
d’autres domaines du processus d’évaluation des risques 
peut être remis en question compte tenu de l’importance 
relative potentielle de l’incertitude dans la toxicité. Par 
contre, du point de vue de l’évaluateur des risques, le 
traitement probabiliste d’autres variables dans le modèle 
d’évaluation des risques permet de représenter les 
conditions du site et les caractéristiques des populations 
d’une manière plus réaliste tout en maintenant une certaine 
« marge de sécurité » procurée par l’emploi d’une VTR 
prudente. 

7.2.4 Caractérisation des risques 

Dans une évaluation des risques, l’étape de caractérisation 
des risques implique l’estimation quantitative des risques, 
l’interprétation des résultats de l’évaluation, ainsi que 
l’évaluation des incertitudes dans l’évaluation. 

7.2.4.1 Estimation des risques  

Comme pour une évaluation déterministe des risques, dans 
une évaluation probabiliste, on évalue le risque en 
combinant l’exposition estimée à l’étape de l’évaluation de 
l’exposition avec la VTR appropriée obtenue par l’évaluation 
de la toxicité, ce qui permet d’établir l’IR et (ou) du risque de 
cancer. Avec l’utilisation de modèles intégrés d’évaluation 
des risques, particulièrement dans une analyse probabiliste, 
la combinaison de l’exposition et de la toxicité n’est pas 
nécessairement une étape discrète mais elle est 
généralement réalisée comme partie intégrante de chaque 
itération du modèle d’évaluation des risques. Généralement, 
les données de sortie d’une analyse probabiliste 
comprennent donc une distribution de probabilité du résultat 
calculé (c.-à-d., de l’IR et (ou) du risque de cancer). 

La distribution de probabilité des risques estimés donne une 
description complète de la variabilité des risques comme 
résultat de la variabilité et (ou) de l’incertitude spécifiées 
dans les paramètres d’entrée. Des valeurs statistiques clés, 
comme la moyenne, l’écart type, l’étendue, ainsi que le 
centile désiré, peuvent être tirées de la distribution. Il peut 
être nécessaire, aux fins de la communication des risques 
ou de la gestion des risques, de déterminer une valeur 
unique pour représenter le risque; la valeur choisie est 
habituellement celle qui correspond à une valeur statistique 
prédéterminée reflétant une politique réglementaire ou la 
tolérance au risque du gestionnaire des risques et des 
autres intervenants, ou les deux à la fois. Par exemple, le 
risque estimé peut être exprimé sous forme de risque moyen 
(ou risque « attendu »), ou comme le 90e centile de la 
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distribution des risques (un niveau de risque qui peut être 
dépassé dans 10 % des scénarios possibles englobés par 
l’analyse probabiliste). 

7.2.4.2 Interprétation des résultats de l’évaluation des 
 risques  

En plus de permettre le choix éclairé d’une estimation 
ponctuelle des risques, les résultats d’une analyse 
probabiliste donnent une indication quant à l’amplitude et à 
la variabilité des risques. En termes pratiques, cette 
information peut être interprétée de plusieurs manières. La 
capacité de déterminer les niveaux de risque correspondant 
à divers centiles facilite la sélection d’une valeur de risque 
correspondant au niveau de prudence souhaité (p. ex., pire 
cas, 90e ou 95e centile). Inversement, la probabilité de 
dépassement d’un niveau de risque cible peut aussi être 
facilement évaluée. Par exemple, si un 90e centile des 
risques est une base jugée appropriée pour prendre une 
décision de gestion des risques, il peut survenir une situation 
où l’estimation des risques au 90e centile est considérée 
comme acceptable (c’est-à-dire sous la valeur qui a été 
déterminée par l’organisme de réglementation comme étant 
essentiellement négligeable), mais où il existe encore un 
risque de 5 % (p. ex.) de dépassement de la valeur établie. 
Une telle information est utile pour mettre en contexte 
l’estimation des risques. 

La probabilité de dépassement d’une valeur de risque 
donnée reflète le pourcentage des scénarios possibles 
(combinaison des facteurs d’exposition, des conditions du 
site et des concentrations de contaminants à la source) qui 
mènent à un niveau de risque plus élevé. Selon les 
hypothèses pour lesquelles la variabilité et l’incertitude sont 
considérées, l’interprétation de la probabilité de 
dépassement peut varier de la probabilité d’une sous-
estimation des risques (lorsque la variation prédite est 
principalement due à l’incertitude des paramètres) au 
pourcentage de la population susceptible d’être exposée à 
des risques inacceptables (lorsque la variation est 
principalement due à la variabilité des facteurs d’exposition 
dans une population). Limiter l’utilisation de distributions de 
probabilité à certaines catégories de paramètres 
sélectionnées (p. ex., des facteurs d’exposition) faciliterait ce 
dernier type d’interprétation. 

Finalement, les résultats d’une analyse probabiliste donnent 
une base pour l’évaluation du niveau de prudence inhérent à 
une estimation ponctuelle des risques. 

7.2.4.3 Incertitude et analyse de sensibilité 

Les résultats d’une évaluation probabiliste des risques, 
comme ceux d’une analyse déterministe, sont influencés par 
l’incertitude et la variabilité des hypothèses clés. Les 
paramètres qui présentent une variabilité naturelle peuvent 
être à la fois variables et incertains; cependant, en règle 

générale, la variabilité ne peut pas être réduite par la collecte 
de données supplémentaires, et les effets de la variabilité 
sont pris en compte dans l’interprétation des résultats de 
l’évaluation des risques, comme on l’a expliqué ci-dessus. 
L’évaluation de l’incertitude permet entre autres d’évaluer le 
niveau de confiance dans les résultats de l’évaluation des 
risques, et d’évaluer la sensibilité des résultats à l’incertitude 
afin de cibler les efforts de collecte de données 
supplémentaires. Diverses approches peuvent être 
employées pour évaluer l’incertitude dans chacun de ces 
contextes. 

La variabilité et l’incertitude influent toutes deux sur le niveau 
de confiance à accorder aux résultats d’une évaluation des 
risques. Cependant, comme nous l’avons vu précédemment, 
la variabilité et l’incertitude devraient, dans la mesure du 
possible, être traitées séparément dans une analyse 
probabiliste. On tient généralement compte des incertitudes 
à l’aide d’estimations ponctuelles prudentes pour les 
paramètres incertains; les effets de ces incertitudes ne 
peuvent toutefois être quantifiés qu’en faisant varier les 
paramètres respectifs à l’intérieur de leurs plages 
d’incertitude. Dans une évaluation déterministe, ceci est 
normalement accompli par une analyse de sensibilité pour 
des valeurs discrètes; dans une évaluation probabiliste, on 
attribue aux paramètres incertains des distributions de 
probabilité mais on les place dans la boucle extérieure d’une 
simulation Monte Carlo bidimensionnelle, où l’effet des 
variations dans le ou les paramètres incertains sur la 
distribution des risques estimés - ou sur les statistiques clés 
qui en découlent - peut être évalué soit par étapes, soit par 
une simulation probabiliste complète. D’autres sources 
traitent aussi de la simulation Monte Carlo bidimensionnelle 
(p. ex., U.S. EPA, 2001); par ailleurs, des outils d’évaluation 
probabiliste des risques disponibles sur le marché, comme 
Crystal BallMC, permettent de réaliser de telles analyses 
bidimensionnelles. 

Une analyse de sensibilité peut être utile pour cibler les 
efforts de collecte de données visant à réduire les 
incertitudes. Une analyse de sensibilité pour des valeurs 
discrètes qui est normalement réalisée conjointement avec 
une évaluation déterministe, indique l’influence relative de 
variations indépendantes ou discrètes dans des paramètres 
d’entrée individuels sur le risque estimé; les variations 
considérées peuvent être dues à l’incertitude ou à la 
variabilité naturelle. Les informations découlant d’une 
analyse discrète de la sensibilité sont souvent employées, 
comme nous l’avons indiqué précédemment, pour identifier 
les paramètres clés à utiliser dans une analyse probabiliste 
subséquente, ainsi que pour la collecte de données 
supplémentaires. L’analyse de sensibilité pour des valeurs 
discrètes est toutefois limitée par le fait que l’influence d’un 
paramètre sur le risque dépend, en grande partie, de la 
plage possible des valeurs de ce paramètre; l’analyse ne 
fournit pas d’information sur les contributions relatives des 
paramètres clés à l’intérieur d’un scénario réaliste, 
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particulièrement lorsqu’il existe des corrélations entre 
paramètres. Une analyse de sensibilité peut être réalisée 
conjointement avec une évaluation probabiliste. Parfois 
appelée analyse de sensibilité du modèle ou de la 
simulation, cette analyse donne des renseignements sur la 
relation entre la variation dans le risque estimé et les 
variations dans tous les paramètres clés que l’on fait varier 
parallèlement à l’intérieur de leurs distributions respectives 
spécifiées. Un exemple des résultats d’une telle analyse est 
présenté à la figure 7.5. Ces résultats sont présentés comme 

la contribution de chaque paramètre à la variance des 
risques estimés, mais ils peuvent aussi être présentés sous 
forme de corrélation des rangs entre chaque paramètre et le 
risque estimé. Un résultat clé de ce type d’analyse de 
sensibilité est un classement clair de la contribution relative 
de différents paramètres d’entrée. À noter toutefois qu’on 
n’obtient pas ainsi de distinction entre les effets de 
l’incertitude et de la variabilité, sauf dans la mesure où les 
distributions définies pour les paramètres d’entrée reflètent 
principalement l’une ou l’autre source de variation. 

 

Figure 7.5 Graphique de l’analyse de sensibilité issue de l’évaluation probabiliste 

 

7.3 Utilisation de méthodes 
 probabilistes pour l’établissement 
 d’objectifs de réhabilitation basés 
 sur le risque  
Les sections précédentes ont traité de l’interprétation 
d’évaluations probabilistes des risques réalisées d’une 
manière prospective, où les concentrations de 
contaminants à la source sont employées pour estimer le 
risque pour les récepteurs humains sur un site et pour 
déterminer le besoin d’une gestion des risques. Les 
évaluations des risques sont aussi habituellement effectuées 
par un calcul rétrograde afin de déterminer les 
concentrations acceptables correspondant à un certain 
niveau de risque cible, comme des objectifs de réhabilitation 
du sol et de l’eau souterraine particuliers à un site et basés 
sur le risque. Cependant, l’utilisation et l’interprétation 
d’analyses probabilistes conduites parallèlement à des 
calculs rétrogrades ne sont pas nécessairement aussi 
transparentes et évidentes que les méthodes déterministes 
et méritent donc qu’on s’y attarde. 

Les méthodes présentées dans le présent document sont 
traitées dans le contexte d’une détermination des objectifs 
de réhabilitation du sol, mais les principes peuvent 
s’appliquer aux concentrations acceptables dans tout milieu 
source. Les méthodes de calcul rétrograde d’une 
concentration dans le sol qui correspond à un niveau de 
risque cible se répartissent dans deux catégories : (i) la 
réorganisation des termes du modèle de risque de manière à 
ce que la spécification des risques cibles donne une 
concentration calculée dans le sol; et (ii) le calcul prospectif 
itératif jusqu’à ce que l’on arrive à une concentration qui 
donne le niveau de risque cible. Les deux méthodes sont 
équivalentes dans une évaluation déterministe, mais leur 
équivalence dans une analyse probabiliste dépend de la 
manière dont la concentration dans le sol et le risque sont 
exprimés. 

Dans une analyse probabiliste prospective, la concentration 
dans le sol peut être spécifiée comme une estimation 
ponctuelle ou comme une distribution de probabilités; dans 
les deux cas, le résultat est une distribution de probabilités 
des risques. Dans un calcul rétrograde, le risque cible est 
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précisé comme une valeur unique et non comme une 
distribution; la concentration résultante dans le sol est 
encore présentée sous forme de distribution. Utiliser une 
concentration unique dans le sol pour estimer la distribution 
des risques équivaut à utiliser une valeur de risque unique 
pour estimer une distribution de concentrations dans le sol, 
pourvu que les autres paramètres variables dans le modèle 
soient indépendants les uns des autres de même que de la 
concentration dans le sol et des termes des risques. Aussi, il 
faut utiliser les valeurs statistiques appropriées pour 
sélectionner des valeurs à partir des distributions de sortie. 
Par exemple, le 90e centile des risques dans un calcul 
prospectif correspond au 10e centile de la concentration 
dans le sol dans un calcul rétrograde (c’est-à-dire que le 
même niveau de protection est représenté). D’autres 
facteurs liés à la représentation de la concentration et aux 
termes des risques, ainsi qu’à la modélisation elle-même, 
font aussi que les deux méthodes ne sont pas équivalentes 
(U.S. EPA, 2001). Si des concentrations dans le sol sont 
déterminées par un calcul rétrograde, il est recommandé 
d’effectuer un calcul prospectif pour confirmer que ces 
concentrations donnent bien une estimation des risques qui 
est égale ou inférieure au risque cible. L’utilisation de calculs 
prospectifs itératifs permet d’éviter ces préoccupations mais 
peut impliquer davantage de calculs. Si la concentration 
dans le sol est spécifiée comme une distribution de 
probabilités dans le dernier type de calcul, l’incertitude et la 
variabilité devraient être rajustées en conséquence avec la 
concentration dans le sol à chaque itération. 

Il est important de noter qu’une concentration acceptable 
dans le sol correspondant à un niveau de risque cible, 
obtenue par une analyse probabiliste prospective ou 
rétrograde, n’est pas nécessairement la même qu’un objectif 
de réhabilitation, selon la manière dont les concentrations 
dans le sol sont représentées dans le modèle et dont les 
objectifs de réhabilitation sont mis en œuvre. La 
concentration dans le sol peut être spécifiée comme une 
distribution de probabilités (reflétant l’incertitude et (ou) la 
variabilité) ou comme une limite de confiance supérieure de 
la moyenne appropriée (reflétant l’incertitude). Un objectif de 
réhabilitation est généralement une concentration maximale 
tolérable au-dessus de laquelle le sol doit être enlevé ou 
assaini. Théoriquement, il s’agirait de la valeur maximale 
d’une distribution de concentrations qui donnerait un niveau 
de risque acceptable, ce qui ne serait pas la même valeur 
que la limite de confiance supérieure de la moyenne. 
Ensuite, la distribution de probabilité des concentrations 
dans le sol après l’assainissement sera vraisemblablement 
différente de celle utilisée pour caractériser la situation avant 
l’assainissement en raison de la suppression des 
concentrations élevées. Certaines de ces considérations ne 
sont pas spécifiques à des concentrations dans le sol 
établies à l’aide d’une méthode probabiliste, et elles 
devraient être gardées à l’esprit lors de l’établissement et de 
la mise en œuvre de tout objectif de réhabilitation basé sur le 

risque. L’élaboration d’objectifs de réhabilitation spécifiques 
à un site est discutée plus en détail à la section 8.0. 
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8.0 ÉLABORATION D’OBJECTIFS 
 DE RÉHABILITATION BASÉS 
 SUR LES RISQUES 
 SPÉCIFIQUES À UN SITE 

8.1 Introduction 
L’application classique des méthodes d’évaluation des 
risques associés à un site contaminé consiste à estimer les 
risques associés à un certain niveau de contamination. 
Cependant, les mêmes méthodes servent souvent aussi à 
élaborer des objectifs de réhabilitation (concentrations 
cibles) ou de gestion des risques (soit les concentrations 
acceptables de substances chimiques dans des milieux). Au 
lieu d’estimer des risques en fonction des concentrations de 
substances chimiques spécifiées, on évalue les 
concentrations de substances chimiques qui seraient 
associées à un niveau de risque spécifié (acceptable ou 
négligeable).  

Bon nombre de recommandations génériques pour la qualité 
de l’environnement ont été élaborées à l’aide de méthodes 
d’évaluation des risques, comme les Recommandations 
canadiennes pour la qualité de l’environnement (CCME, 
1999) et d’autres recommandations et normes semblables 
élaborées par plusieurs provinces. En règle générale, ces 
recommandations sont élaborées à l’aide de protocoles (p. 
ex., CCME, 2006) précisant les équations d’exposition, les 
caractéristiques de récepteurs, les modèles de devenir et de 
transport, ainsi que les paramètres d’entrée pour les 
modèles et les équations. Dans la plupart des cas, quelques 
scénarios courants d’usage du terrain sont définis (ex., 
usage agricole, résidentiel, commercial ou industriel) et des 
recommandations génériques pour le dépistage sont 
élaborées pour chacun de ces usages. Les 
recommandations génériques sont souvent appelées 
recommandations de niveau 1. 

Les recommandations génériques sont élaborées afin de 
refléter un nombre limité d’usages courants des terrains et 
de scénarios d’exposition, mais elles ne peuvent englober 
toutes les situations possibles. Les usages du terrain et (ou) 
les scénarios d’exposition spécifiques à certains sites 
peuvent être très différents des usages et des scénarios 
d’exposition « génériques » spécifiés pour l’élaboration des 
recommandations; de la même manière, les caractéristiques 
du sol ou d’autres caractéristiques par défaut qui sont 
présumées pour l’élaboration des recommandations peuvent 
être très différentes des caractéristiques d’un site particulier. 
Dans les deux cas, il serait approprié d’élaborer des objectifs 
de réhabilitation spécifiques au site qui reflètent les 
caractéristiques particulières du site ayant une influence sur 
l’exposition, tout en visant le même niveau de réduction de 
risque ou de protection de la santé que les 
recommandations génériques. Par ailleurs, les 

recommandations génériques sont généralement élaborées 
en se basant sur des hypothèses et des modèles de 
dépistage relativement prudents; l’utilisation d’approches 
plus raffinées pourrait permettre l’élaboration d’objectifs 
d’assainissement plus réalistes pour un site donné. 

8.2 Degrés de complexité 
Il existe plusieurs approches pour élaborer des objectifs de 
réhabilitation spécifiques à un site, selon le site et les 
besoins du requérant : 

Exclusion des voies d’exposition incomplètes : 
Habituellement, les recommandations génériques (de niveau 
1) basées sur les risques fournissent, ou englobent en 
même temps, des valeurs pour diverses voies d’exposition. 
Lorsqu’une ou plusieurs de ces voies d’exposition ne sont 
pas applicables au site en question, les valeurs ou les 
contributions à la dose établies pour ces voies d’exposition 
inactives peuvent être éliminées. À titre d’exemple, lorsque 
l’aquifère d’eau souterraine situé sous le site n’est pas utilisé 
comme source d’eau potable, les recommandations 
calculées pour assurer la protection de l’eau souterraine 
pour fins de consommation ou la dose par ingestion d’eau 
souterraine contaminée peuvent être éliminées dans la 
mesure où les autres voies d’exposition (par ex., l’intrusion 
de vapeurs dans l’air intérieur, si pertinente) sont prises en 
compte et inclues dans le calcul. 

Ré-estimation des recommandations en utilisant des 
valeurs de paramètres propres au site : En utilisant des 
valeurs spécifiques au site pour les paramètres d’entrée des 
modèles (par ex., propriétés du sol, profondeur de la nappe 
souterraine, caractéristiques de construction, etc.) avec les 
mêmes modèles et méthodes que ceux utilisés pour élaborer 
les recommandations  génériques, des objectifs de 
réhabilitation spécifiques au site peuvent être élaborés. 
Cette approche est souvent dite de niveau 2.  

Élaboration d’objectifs de réhabilitation en utilisant une 
évaluation des risques spécifiques au site : Les 
équations, les scénarios et les paramètres d’une évaluation 
des risques spécifiques à un site plus complexe peuvent être 
utilisés pour élaborer des objectifs de réhabilitation en 
déterminant les concentrations dans des milieux 
correspondant à une dose de substance chimique 
acceptable ou négligeable; il s’agit de l’approche de 
niveau 3, qui constitue le principal objet de la présente 
section. 

La plupart des organismes de réglementation canadiens 
exigent que le même niveau de protection de la santé soit 
assuré, peu importe l’approche utilisée. 



     
 

 

L'évaluation quantitative détaillée des risques pour la santé humaine associés aux substances chimiques (ÉQDRchim) 

Septembre 2010 117 

8.3 Calcul des objectifs de réhabilitation 
 basés sur les risques spécifiques au 
 site  
L’approche utilisée pour calculer les objectifs de 
réhabilitation basés sur les risques spécifiques au site est 
essentiellement la même que celle utilisée pour l’évaluation 
des risques spécifiques à un site, laquelle est expliquée 
dans les sections précédentes. Toutefois, les calculs sont 
faits dans le sens inverse (calcul rétrograde); un risque cible 
est défini, la dose d’exposition qui conduirait à ce risque est 
déterminée, et la concentration de substance chimique dans 
chaque milieu d’exposition pertinent qui conduirait à cette 
dose d’exposition est calculée. 

Les objectifs de réhabilitation spécifiques à un site peuvent 
être calculés à l’aide d’une méthode déterministe ou d’une 
méthode probabiliste. Si l’on utilise une méthode 

probabiliste, on sélectionne une valeur ponctuelle parmi la 
distribution de probabilité des objectifs calculés, comme le 5e 
centile, ce qui permet de s’assurer qu’au moins 95 % des 
récepteurs reçoivent une dose ≤ à la dose acceptable ou 
négligeable. 

Il convient de tenir compte à la fois de l’exposition au bruit de 
fond aux CPP et de l’exposition à d’autres milieux 
contaminés sur le site. Pour ce faire, selon le protocole du 
CCME (2006) pour l’élaboration des recommandations 
génériques pour les substances chimiques sans seuil d’effet, 
il faut soustraire l’exposition de bruit de fond estimée de la 
DJT pour déterminer une dose journalière tolérable 
résiduelle (DJTR), puis répartir cette DJTR uniformément 
entre les divers milieux d’exposition potentiels au site (sol, 
eau, air, produits alimentaires et produits de consommation) 
et ajouter la concentration de bruit de fond dans le sol à 
l’objectif de qualité du sol calculé. La méthode du CCME 
(2006) est présentée à l’exemple 8.1.  

 

Exemple 8.1 Méthode du Conseil canadien des ministres de l’environnement 

Un objectif de réhabilitation basé sur les risques spécifiques au site et visant à protéger la santé humaine est en cours d’estimation pour 
le cuivre présent dans le sol d’un site industriel. Il est prévu que les principales voies d’exposition soient le contact direct avec le sol 
contaminé (ingestion occasionnelle de sol, contact cutané avec le sol et inhalation de particules de sol). Il est prévu que seuls les adultes 
puissent être exposés au sol, à raison de 10 heures par jour, 5 jours par semaine, 50 semaines par année. Les travailleurs portent toujours 
des vêtements à manches longues, donc seules les mains sont considérées comme pouvant être exposées par contact cutané. La 
concentration de particules de sol dans l’air est approximativement de 200 μg/m3. 
 
Une évaluation de l’exposition au bruit de fond indique que pour un adulte non fumeur type, l’exposition au bruit de fond dans cette région 
serait estimée à 0,022 mg/kg p c/j. Une concentration de bruit de fond de cuivre dans le sol égale à 85 mg/kg a été déterminée. L’évaluation 
de la toxicité indique que la dose journalière acceptable (DJA) pour le cuivre présentée dans L’évaluation des risques pour les sites 
contaminés fédéraux au Canada, Partie II : Valeurs toxicologiques de référence (VTR) de Santé Canada et  paramètres de substances 
chimiques sélectionnées, Version 2.0. (SC, 2010) (0,1 mg/kg pc/j) est appropriée. Une évaluation de la biodisponibilité indique qu’un 
facteur d’absorption relatif (FAR) de 0,06 pour le contact cutané est approprié. 
 
Les récepteurs sont présumés présenter les caractéristiques suivantes : 
 Poids corporel = 70,7 kg 
 Taux d’ingestion de sol = 0,02 g/j 
 Taux d’inhalation = 16,6 m3/j 
 Surface de peau – mains = 890 cm2 
 Charge de sol sur la peau – mains = 1 x 10-4 g/cm2/événement 
 Événements d’exposition au sol par jour = 1 
 
Un objectif de réhabilitation peut être calculé comme suit, selon l’approche du CCME pour élaborer une recommandation de qualité du sol 
(adapté de CCME, 2006) : 
 
RPQSSH  =  (DJA  DJE) × CPS x PC + CFS 
 [(FARI × TIS) + (FARPO × TIH × TE2) + (FARPE × TCC)] × TE1 
où, 
 
RPQSSH = Recommandation préliminaire pour la qualité du sol basée la santé humaine (mg/kg) 
DJT = Dose journalière tolérable (mg/kg pc/j) 
DJE = Dose journalière estimée (évaluation de l’exposition au bruit de fond) (mg/kg/j) 
CPS = Coefficient de pondération du sol (sans unité) 
PC = Poids corporel (kg) 
CFS = Concentration de fond dans le sol (mg/kg) 
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FARtgi = Facteur d’absorption relatif par le tractus gastro-intestinal (sans unité) = 1 
FARinh = Facteur d’absorption relatif par inhalation (sans unité)  = 1 
FARcut = Facteur d’absorption relatif par la peau (sans unité) 
TIS = Taux d’ingestion de sol (kg/j) 
TIH = Taux d’inhalation de particules de sol (kg/j) 
 = Taux d’inhalation d’air (m3/j) x concentration de particules de sol dans l’air (kg/m3) 
TCC = Taux de contact cutané avec le sol (kg/j) – voir plus loin 
TE1 = Terme d’exposition (sans unité) correspondant aux jours d’exposition/semaine et aux  
  semaines d’exposition/année  
TE2 = Terme d’exposition (sans unité) correspondant aux heures d’exposition/j 
 
Taux de contact cutané avec le sol  
 
TCC = (SPmSCm + SPoSCo) × FE 
 
où, 
 
SPm = Surface de peau exposée – mains (m2) 
SPo = Surface de peau exposée – autres parties du corps (m2) 
SCm = Charge de sol sur la peau exposée - mains (kg/m2/événement) 
SCo = Charge de sol sur la peau exposée – autres parties du corps (kg/m2/événement) 
FE = Fréquence d’exposition (événements/jour) 
 
Donc, 
 
TCC = (890 cm2 × 10-4 g/cm2/événement) × 1 événement/j = 0,089 g/j = 8,9 × 10-5 kg/j 
 
TIH = 16,6 m3/j × 200 µg/m3 = 3320 µg/j = 3,3 x 10-6 kg/j 
 
RPQSSH  =  (0,1 mg/kg/j  0,022 mg/kg/j) × 0,2 x 70,7 kg + 85 mg/kg 
 [(1 × 0,00002 kg/j) + (1 × 3,3 × 10-6 kg/j × 10/24) + (0,06 × 0,000089 kg/j)] × 5/7 ×50/52 
 
RPQSSH  =  1,1 mg/j  + 85 mg/kg = 300804 mg/kg 
 0,00000367 kg/j 
 
L’objectif  de réhabilitation basé sur les risques spécifiques au site et visant à protéger la santé humaine serait donc approximativement de 
300 800 mg/kg, aroundi à deux figures significatives.  S’il se trouvait d’autres voies d’exposition actives (p. ex., migration de poussières 
transportées par le vent vers des propriétés alentours plus sensibles ou migration vers l’eau souterraine utilisée comme source d’eau 
potable), celles-ci devraient aussi être évaluées. 
 

 

Les principales étapes de l’élaboration d’objectifs de 
réhabilitation spécifiques à un site sont essentiellement les 
mêmes que celles des autres évaluations des risques: 

  Énoncé du problème 

o  fixer les objectifs 

o  déterminer la portée/le degré de complexité 

o  identifier les CPP 

o  identifier les récepteurs humains potentiels 

o  identifier les voies d’exposition potentielles 

o  élaborer le MCS 

o  établir les niveaux cibles de risque et de danger 

  Évaluation de l’exposition 

o  caractériser les récepteurs 

o  réaliser toute les modélisations du devenir et du 
transport nécessaires 

o  calculer l’exposition moyenne et l’amortissement 

o  évaluer la biodisponibilité 

o  définir les équations d’exposition 

 

 

 Évaluation de la toxicité 
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o  classer les substances chimiques selon leur action 
toxicologique 

o  déterminer les VTR 

o  évaluer la biodisponibilité 

  Caractérisation des risques 

o  calculer les objectifs de réhabilitation spécifiques au 
site 

o  réaliser les analyses de l’incertitude et de la 
sensibilité 

o  comparer les concentrations mesurées aux objectifs 
de réhabilitation  

L’approche servant à l’élaboration des objectifs de 
réhabilitation basés sur les risques spécifiques à un site 
présente quelques différences fondamentales. Comme nous 
l’avons mentionné plus haut, il faut remanier les équations 
pour obtenir la concentration d’une substance chimique dans 
un milieu d’intérêt qui conduit à un risque spécifié 
(acceptable ou négligeable). Aussi, alors que les 
concentrations de substances chimiques sont étudiées avant 

de procéder à une évaluation du risque, il n’est pas toujours 
essentiel que les concentrations de substances chimiques 
soient bien caractérisées avant d’élaborer des objectifs de 
réhabilitation spécifiques au site (toutefois, les 
caractéristiques physiques du site et les caractéristiques de 
la population réceptrice doivent être définies adéquatement). 

Habituellement, l’estimation du danger et du risque cibles 
sont les concentrations qui seraient réputées acceptables 
par l’organisme de réglementation dans une évaluation des 
risques. Cependant, les organismes de réglementation 
exigent souvent que l’indice de risque cible soit inférieur à 
l’unité (par ex.,  0,2) de façon à refléter l’exposition à de 
multiples milieux contaminés, l’exposition au bruit  de fond et 
(ou) les interactions toxiques entre les différentes 
substances chimiques présentes sur le site, à moins que 
celles-ci ne soient explicitement prises en compte durant 
l’élaboration des objectifs de réhabilitation. 

Les méthodes servant à élaborer des objectifs de 
réhabilitation spécifiques à un site sont illustrées à l’exemple 
8.2. 

 

Exemple 8.2 Objectifs de réhabilitation spécifiques au site 

Problème 
De l’essence provenant de la fuite d’un réservoir souterrain de stockage a contaminé le sol et l’eau souterraine situés sous une station-
service dans une petite ville. Des concentrations de benzène, de toluène, d’éthylbenzène et de xylènes (BTEX) dépassant largement les 
recommandations génériques de réhabilitation ont été mesurées dans le sol à des profondeurs comprises entre 3 m et 7 m sous la 
surface du sol, et dans un aquifère d’eau souterraine dont le niveau d’eau est approximativement situé à une profondeur de 6 m sous la 
surface du sol. Plusieurs résidences sont situées à proximité de la station-service, et les puits privés constituent la principale source 
locale d’approvisionnement en eau. Dans le plan de gestion des risques en cours, le propriétaire du site a choisi de recourir à 
l’élaboration d’objectifs de réhabilitation spécifiques au site pour les BTEX. Suite aux discussions avec l’autorité réglementaire, un 
risque additionnel de cancer à vie de 1 sur 100 000 serait considéré essentiellement négligeable, et un indice de risque cible de 1 serait 
acceptable si tous les milieux contaminés, l’exposition au bruit de fond et les interactions chimiques potentielles sont considérés. 
 
Solution 
Sur la base de l’utilisation actuelle du site, les récepteurs pour lesquels il y a une préoccupation incluraient les employés de la station-
service (adultes) et les habitants (de tous âges) des résidences voisines. Si les objectifs de réhabilitation visent à ce qu’il n’y ait aucune 
restriction concernant l’usage futur du site, tous les âges devraient aussi être considérés pour le site lui-même. L’exposition directe au 
sol contaminé est improbable dans ce cas; les voies d’exposition à prendre en compte incluraient l’inhalation de vapeurs à la station-
service, l’inhalation de vapeurs dans les résidences voisines (migration hors-site sous forme de vapeurs ou via l’eau souterraine), et 
l’ingestion d’eau souterraine contaminée provenant des puits  à proximité immédiate. 
 
Des valeurs toxicologiques de référence (VTR) pour l’inhalation ont été publiées par Santé Canada dans L’évaluation des risques pour 
les sites contaminés fédéraux au Canada, Partie II : Valeurs toxicologiques de référence (VTR) de Santé Canada et  paramètres de 
substances chimiques sélectionnées, Version 2.0 (SC, 2010). Puisque l’ingestion d’eau souterraine est la seule voie d’exposition 
concernant l’exposition par voie orale, les concentrations de BTEX sont dépistées par comparaison avec les Recommandations 
canadiennes pour la qualité de l’eau potable. 
 
Les caractéristiques des récepteurs sont basées sur celles présentées dans L’évaluation des risques pour les sites contaminés 
fédéraux au Canada, Partie I : L’évaluation quantitative préliminaire des risques (ÉQPR) pour la santé humaine, Version 2.0 (SC, 2010). 
L’amortissement de l’exposition devrait être effectué sur la base de scénarios d’exposition commerciale (sur le site) et résidentielle 
(hors-site). 
 
Bien que l’exposition actuelle aux BTEX puisse être évaluée à l’aide de mesures effectuées aux points d’exposition (p. ex., échantillons 
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d’air intérieur et d’eau potable), des modèles de devenir et de transport seraient probablement nécessaires pour évaluer l’exposition 
future et prédire des concentrations acceptables dans le sol et l’eau souterraine. Des modèles peuvent être utilisés pour évaluer : 
 
 la biodégradation des BTEX au cours du temps; 
 le transport hors site des BTEX vers les résidences via l’eau souterraine (pour l’inhalation des vapeurs) et vers les puits d’eau 

potable; 
 la migration des vapeurs de BTEX dans le sol et l’eau souterraine vers le bâtiment situé sur le site et vers les résidences situées 

a l’extérieur du site; et 
 la volatilisation des BTEX à partir de l’eau utilisée à des fins domestiques (douche, lavage, etc.). 
 

Les modèles spécifiques utilisés seraient sélectionnés en se basant sur les données disponibles, le niveau de réalisme désiré et 
l’applicabilité au scénario. Quelques modèles et progiciels peuvent permettre le calcul direct d’objectifs de réhabilitation du sol et de 
l’eau souterraine à partir des concentrations tolérables au point d’exposition. Si ce n’est pas le cas, les concentrations initiales dans le 
milieu source peuvent devoir être spécifiées. Si les concentrations à la source et au point d’exposition sont directement proportionnelles 
(c.-à-d. si le doublement de la concentration à la source conduit au doublement de la concentration au point d’exposition), alors l’objectif 
de réhabilitation peut être estimé à l’aide de l’équation suivante : 
 
Objectif de réhabilitation  =  Danger ou risque cible × Concentration initale à la source 
    Danger ou risque calculé 
 
Si les concentrations à la source et au point d’exposition ne sont pas directement proportionnelles pour le modèle sélectionné, alors il 
peut être nécessaire de procéder à plusieurs itérations pour déterminer les objectifs de réhabilitation appropriés. 

 

8.4 Restrictions d’usage d’un site 
Selon les hypothèses émises durant l’élaboration d’objectifs 
de réhabilitation basées sur les risques spécifiques à un site, 
il pourrait être nécessaire de restreindre l’usage d’un site ou 
d’établir un plan de gestion des risques. On élabore souvent 
des objectifs de réhabilitation en tenant compte de ces 
conditions lorsque le requérant conserve la gestion du site. 

Bien que les exigences puissent varier selon l’organisme de 
réglementation, en règle générale, toute hypothèse ne se 
rapportant pas à des conditions de site fixes et stables peut 
nécessiter des restrictions d’usage, un plan de gestion des 
risques, ou les deux à la fois. À titre d’exemple, si l’on 
élabore des objectifs de réhabilitation en supposant que les 
récepteurs humains ne passeraient pas plus de 4 heures par 
jour sur le site, ou que tout édifice sur le site serait équipé 
d’un dispositif de suppression d’émanation de vapeurs, on 
doit mettre en œuvre des mesures qui permettront de 
s’assurer que ces hypothèses restent valides. Par contre, si 
l’on spécifie que l’objectif est propre au site du fait des 
propriétés du sol (comme la teneur en carbone organique) 
qui ont été mesurées sur le site, aucune restriction d’usage à 
long terme ne devrait être nécessaire. 

De la même manière, si des voies d’exposition potentielles 
ont été exclues, des restrictions d’usage ou un plan de 
gestion des risques pourraient être nécessaires. À titre 
d’exemple, l’exclusion de l’exposition via ingestion d’eau 
souterraine contaminée pourrait nécessiter l’imposition de 
restrictions quant à l’utilisation de l’eau souterraine sur le 
site. 

8.5 Livrables recommandés 
Les exigences relatives à la présentation dans le cadre de 
l’élaboration d’objectifs de réhabilitation spécifiques à un site 
sont essentiellement les mêmes que celles des autres 
évaluations des risques. Les principales étapes de 
l’évaluation des risques (énoncé du problème, évaluation de 
l’exposition, évaluation de la toxicité et caractérisation des 
risques) doivent être pleinement documentées. Les objectifs 
finaux de réhabilitation basés sur le risque sont normalement 
présentés sous forme de tableaux, organisés de la même 
façon que les tableaux des résultats de l’évaluation de 
l’exposition et de l’évaluation de la toxicité. Si plusieurs 
ensembles d’objectifs de réhabilitation sont élaborés pour un 
site (c.-à-d., des objectifs pour diverses zones, ou pour les 
usages actuels du terrain et pour les usages futurs 
éventuels), chaque ensemble devrait être clairement 
identifié. 
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9.0 QUESTIONS RELIÉES À LA 
 DILIGENCE RAISONNABLE 
 POUR LA GESTION DES 
 SITES CONTAMINÉS  
 FÉDÉRAUX 

Les ministères fédéraux et les sociétés d’État consolidées 
qui évaluent les risques potentiels pour la santé humaine 
associés à un site contaminé et qui, par la suite, utilisent les 
résultats de cette évaluation pour concevoir et mettre en 
œuvre un plan de gestion des risques ou un plan de 
réhabilitation, devraient consulter un conseiller juridique de 
l’agence dont ils relèvent pour connaître, au cas par cas, les 
responsabilités en matière de diligence raisonnable. 

Les sites contaminés au Canada sous juridiction fédérale 
sont l’héritage d’une époque où l’on utilisait des méthodes 
de gestion sans en évaluer les répercussions sur 
l’environnement. Ces sites sont sous la surveillance et la 
responsabilité de ministères fédéraux et de sociétés d’État 
consolidées. Parmi de nombreuses catégories, citons entre 
autres des havres et des ports, des bases militaires, des 
sites de la ligne DEW (pour Distant Early Warning, ou alerte 
avancée), certains sites sur des terres de réserve des 
Premières nations et des mines abandonnées du Nord. Les 
sites contaminés sous juridiction fédérale représentent pour 
le gouvernement fédéral un passif financier évalué à 3,5 
milliards. Certains présentent des risques significatifs pour la 
santé humaine et l’environnement, incluant la flore, la faune 
et l’habitat. 

Les ministères fédéraux et les sociétés d’État consolidées 
ont le devoir de diligence raisonnable en échantillonnant, 
évaluant, gérant et décontaminant les sites sous leur 
responsabilité. La diligence raisonnable doit s’appliquer en 
tout temps à la gestion et à la garde du site. Les principes et 
activités en matière de diligence raisonnable doivent viser la 
minimisation des effets nocifs potentiels associés à la 
gestion et l’intendance du site. Ils doivent être compatibles 
avec la nature du site, sa configuration au sein de son 
environnement, la nature des risques potentiels et les 
scénarios de risque associés au site, de même qu’avec la 
nature et l’étendue des conséquences des risques 
potentiels, qui peuvent aller d’événements raisonnablement 
possibles à très rares. 

Au sens large, la diligence raisonnable est un principe à 
respecter en matière de santé et sécurité au travail, de santé 
et sécurité publiques et de protection de l’environnement. En 
élaborant des plans de réhabilitation, il faut tenir compte des 
méthodes et normes en vigueur dans l’industrie de 
l’environnement de même que des normes découlant du 
droit civil et criminel. En termes simples, la diligence 
raisonnable requiert d’aviser en temps opportun les autres 

autorités (provinciales, territoriales et municipales), les 
propriétaires des terrains adjacents et (ou) les collectivités 
locales touchées (voisinage, municipalités, collectivités 
autochtones) si des impacts hors site sont connus ou 
suspectés, ou si l’accès au site par les populations locales 
(par le biais d’activités de loisir, de chasse, de pêche, entrée 
sur propriété interdite, etc.) est connu (et que cet accès 
présente ou risque de présenter des niveaux d’exposition 
inacceptables). 

Il incombe au gardien du site de s’assurer que des mesures 
et programmes soient élaborés et mis en œuvre avec une 
diligence raisonnable afin d’éviter de potentiels effets nocifs 
pour les êtres humains ou l’environnement, et ainsi éviter 
des poursuites contre le gestionnaire du site, le ministère 
gardien ou le gouvernement fédéral, ou les trois à la fois, 
pour ne pas avoir pris de mesures raisonnables visant à 
informer les personnes potentiellement à risque ou pour ne 
pas avoir pris de mesures raisonnables afin d’empêcher, de 
réduire ou de mettre fin à l’exposition en temps opportun. 
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10.0 GLOSSAIRE 

Absorption : Processus impliquant la pénétration de 
substances chimiques dans l’organisme, par la peau, des 
muqueuses ou des vaisseaux. 

Dose-réponse : Caractérisation du rapport entre la dose 
administrée ou reçue d’une substance chimique et 
l’incidence d’un effet nocif sur la santé dans les populations 
exposées. 

Analyse des risques : Processus et méthodes utilisés pour 
identifier et évaluer la nature et l’ampleur des risques, de 
même que les méthodes permettant d’utiliser le mieux 
possible les informations qui en résultent. L’analyse des 
risques comprend l’évaluation des risques, la communication 
des risques et la gestion des risques. 

Analyse probabiliste : Analyse dans laquelle on utilise des 
distributions de probabilités pour représenter au moins 
quelques variables dans les calculs (voir l’annexe A). 

Anlayse déterministe : Analyse dans laquelle on utilise des 
valeurs ponctuelles pour représenter toutes les variables 
dans les calculs. 

Approche déterministe : Modélisation à l’aide d’une 
approche analytique qui utilise des évaluations ponctuelles 
de paramètres d’entrée et de sortie et qui ne tient pas 
compte de l’incertitude ni de la variabilité des paramètres. 

Approche probabiliste : Modélisation à l’aide d’une 
approche analytique qui utilise des fonctions de distribution 
de probabilité pour décrire des paramètres d’entrée et de 
sortie et qui, par conséquent, tient compte de l’incertitude 
et(ou) de la variabilité. 

Biodisponibilité : Tendance d’une substance chimique à 
entrer dans la circulation générale systémique après une 
administration ou une exposition. En règle générale, la 
biodisponibilité est exprimée comme la fraction de substance 
chimique qui entre dans la circulation générale. 

Cancérogène : Agent assez réactif ou toxique pour agir 
directement et causer le cancer. 

Coefficient de cancérogénicité : Mesure de la puissance 
cancérogène. Pente de la portion faible dose du modèle 
dose-réponse pour l’estimation du risque suivant l’exposition 
à un cancérogène. 

Concentration associée à un risque spécifique (CRS) : 
Concentration maximale d’exposition moyenne établie pour 
des substances chimiques sans seuil d’effet. La CRS est 
fonction du risque unitaire et d’un niveau de risque défini 
(par ex., 1 sur 1 million). Par exemple, la CRS pour un risque 

de 1 sur 1 million (10-6) se calcule de la façon suivante : 
1 x 10-6 ÷ risque unitaire. 

Concentration maximale acceptable (CMA) : 
Concentration d’exposition à ne jamais dépasser. 

Concentration tolérable (CT) : Estimation de la 
concentration maximale à laquelle l’être humain (y compris 
des sous-groupes sensibles) peut être exposé de façon 
continue sans risque appréciable d’effets nocifs sur la santé. 

Contaminant (substance chimique) potentiellement 
préoccupant : Substance chimique que n’est pas exclue 
lors du dépistage et qui est retenue pour évaluer les risques 
qu’elle représente. 

Corrélation : Degré de la relation entre deux variables, 
souvent exprimé par une valeur comprise entre 0 (aucune 
relation) et 1 (relation complète); une valeur de corrélation 
négative indique une relation inverse. Une corrélation 
n’implique pas nécessairement un lien de cause à effet entre 
les variables. 

Danger : Effet nocif sur la santé qui peut résulter de 
l’exposition à une substance. 

Dose : Les doses sont souvent exprimées par unité de 
temps (p. ex., mg/j) et par unité de masse corporelle, ce qui 
conduit à des unités comme des mg/kg/j qui représentent 
des moyennes sur une certaine période de temps - par 
exemple, la durée de vie. 

Dose absorbée : Quantité de substance chimique traversant 
les barrières d’absorption (surface d’échange) d’un 
organisme par des processus physiques ou biologiques. Aux 
fins du présent document, l’expression est synonyme de 
dose interne. 

Dose administrée : Quantité de substance chimique à 
laquelle un sujet est exposé expérimentalement (humain ou 
animal). 

Dose associée à un risque spécifique (DRS) : VTR établie 
pour les substances chimiques présumées agir comme des 
carcinogènes génotoxiques sans seuil d’effet. La DRS est 
fonction de la puissance cancérogène (coefficient de 
cancérogénicité) et d’un niveau de risque défini (par ex., un 
sur cent mille). À titre d’exemple, la DRS pour une exposition 
humaine correspondant à un risque d’un sur cent mille (10-5) 
se calcule de la façon suivante : DRS = 1 x 10-5 ÷ coefficient 
de cancérogénicité. 

Dose journalière tolérable (DJT) : Estimation (avec une 
marge d’incertitude de peut-être un ordre de grandeur) de la 
dose quotidienne à laquelle la population humaine (y 
compris des sous-groupes sensibles) peut être exposée 
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sans risque appréciable d’effets nocifs sur la santé durant 
toute la vie. 

Dose potentielle : Quantité d’une substance chimique 
contenue dans une matière ingérée, l’air inhalé ou une 
matière appliquée sur la peau. 

Estimation des risques : Intégration de l’évaluation de 
l’exposition et de l’évaluation de la toxicité afin d’évaluer la 
probabilité que surviennent des effets nocifs pour la santé 
humaine associés à l’exposition à une substance chimique 
présente dans l’environnement.  

Évaluation du risque de base : Évaluation du risque pour 
la santé basée sur les conditions existantes (actuelles) d’un 
site. Ne tient pas compte des conditions futures potentielles 
à la suite de la réhabilitation du site. 

Exposition aiguë : Exposition à court terme; habituellement 
une dose unique ou des expositions de courte durée. 

Exposition au bruit de fond : Exposition d’un récepteur à 
une substance chimique préoccupante provenant de sources 
n’ayant aucun rapport avec le site contaminé. 

Exposition chronique : Exposition à long terme. 

Exposition subchronique : Exposition dont la durée se 
situe entre celle de l’exposition aiguë et celle de l’exposition 
chronique. 

Facteur de de puissance : Voir coefficient de 
cancérogénicité. 

Distribution de probabilité (FDP) : Distribution statistique 
de valeurs numériques utilisée pour représenter la variabilité 
d’un paramètre.  

Incertitude : Manque de certitude résultant de lacunes de 
connaissances sur un élément ou un paramètre. En 
évaluation des risques, les principaux types d’incertitude 
concernent l’incertitude des paramètres, incertitude du 
modèle et incertitude de la règle de décision. Ceci se 
rapporte au mesure du manque de connaissances sur la 
valeur exacte d’un paramètre particulier, qui peut résulter de 
données insuffisantes, d’une erreur d’échantillonnage, des 
limites d’un modèle, etc. 

Indice de risque (IR) (synonyme d’indice de danger) : 
Évaluation du risque établie pour les substances chimiques 
à seuil d’effet. Aussi appelé rapport d’exposition, cet indice 
s’obtient en divisant l’exposition estimée (mg/kg pc/j) par une 
VTR  (mg/kg pc/j). 

Limites de confiance : Limites à l’intérieur desquelles un 
paramètre de population est censé se situer avec un degré 
donné de certitude. Par exemple, il est 95 % sûr que la 

moyenne de la population se situe à l’intérieur des limites de 
confiance à 95 % de la moyenne (voir l’annexe A). 

Micro-environnements : Environnements bien définis à 
l’intérieur d’un site et qui peuvent être considérés 
homogènes (ou bien caractérisés) en ce qui concerne les 
concentrations d’une substance chimique ou d’un autre 
agent. Sur un site, les micro-environnements peuvent être 
intérieurs ou extérieurs. 

Milieu environnemental : L’une des grandes catégories de 
matière présente dans l’environnement physique entourant 
ou touchant les organismes (par ex., eau, sol ou air), dans 
laquelle les substances chimiques peuvent se déplacer et 
par laquelle elles peuvent atteindre des organismes. 

Modèle conceptuel : Modèle qualitatif qui représente la 
façon dont des risques pour la santé spécifiques à un site 
pourraient survenir, en s’appuyant sur des hypothèses 
décrivant la source, l’émission, le transport dans 
l’environnement et l’absorption biologique du contaminant. 

NOAEL (No-Observable-Adverse-Effects Level) : Dose la 
plus élevée d’une substance chimique administrée au cours 
d’une étude de toxicité et pour laquelle aucun effet nocif pour 
la santé des organismes expérimentaux n’est observé. Aussi 
appelée dose sans effet nocif observé (DSENO). 

Objectif de réhabilitation basé sur le risque : Critère de 
qualité environnementale élaboré à l’aide de principes 
d’exposition de base (équations) et en utilisant une 
estimation préfinie du risque cible.  

Récepteur : Une personne ou un autre organisme qui 
peuvent être exposées aux substances qui sont élevées à 
un site contaminé. 

Risque : Possibilité, ou probabilité, que les effets toxiques 
associés à une substance chimique peuvent être produit 
chez les populations d’individus exposées dans des 
conditions réelles. Le risque est habituellement exprimé 
comme la probabilité qu’un effet nocif se produise (c-à-d. 
rapport attendu du nombre de personnes qui subiraient des 
effets nocifs au cours d’un certain laps de temps et du 
nombre total de personnes exposées au facteur de risque). 
Le risque est exprimé comme une fraction, sans unités, et 
peut prendre des valeurs comprises entre 0 (certitude 
absolue de l’absence de risque, ce qui ne peut jamais être 
démontré) et 1,0. 

Risque additionnel de cancer (RAC) à vie : Probabilité de 
développer un cancer au cours d’une vie humaine en plus de 
la probabilité « normale » qui est liée à l’exposition au bruit 
de fond. 
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Risque de cancer : Estimation numérique du risque de 
cancer utilisée par certains législateurs pour estimer les 
risques associés à des expositions à des substances 
chimiques sans seuil d’effet (c.-à-d., des carcinogènes 
génotoxiques). La valeur numérique du risque de cancer est 
obtenue en multipliant l’exposition estimée par le coefficient 
de cancérogénicité. 

Risque unitaire (RU) : Niveau de risque prédit par unité de 
concentration (par ex., risque par mg/m3 dans l’air) auquel 
un récepteur humain est exposé de façon continue. La 
multiplication du risque unitaire par la concentration 
d’exposition amortie donne le risque estimé. 

Scénario d’exposition : Ensemble de faits, d’hypothèses et 
de déductions sur la façon dont l’exposition se produit et qui 
permettent à l’évaluateur des risques d’évaluer, d’estimer ou 
de quantifier l’exposition. 

Simulation Monte Carlo : Méthode d’analyse probabiliste 
dans laquelle des valeurs ponctuelles pour chaque variable 
sont choisies au hasard parmi la distribution de probabilité 
correspondante ce qui conduit à une estimation ponctuelle 
comme résultat; on reprend plusieurs fois ce calcul pour 
obtenir une distribution de probabilité des résultats du calcul 
(voir  l’annexe A).  

Substance chimique à seuil d’effet : Substance chimique 
qui produit des effets toxiques uniquement lorsqu’une 
certaine dose limite (seuil) d’exposition est dépassée et dont 
la toxicité suit un mécanisme dose seuil-réponse. La toxicité 
est exprimée sous forme de DJT, de DJA ou de RfD pour 
ces substances chimiques. 

Substance chimique sans seuil d’effet : Substance 
chimique qui, en théorie, est réputée pouvoir causer des 
effets nocifs sur la santé à tout niveau d’exposition supérieur 
à zéro. En règle générale, les cancérogènes génotoxiques 
se classent dans cette catégorie. En générale,  la toxicité est 
exprimée sous forme de DRS ou de coefficient de 
cancérogénicité. 

Toxicité : Production de tout type de lésions, permanentes 
ou temporaires, de la structure ou du fonctionnement de 

toute partie du corps. Conditions d’exposition sous 
lesquelles les effets toxiques se produisent : l’importance de 
la dose (± élevée) et la durée de l’exposition requises 
peuvent varier considérablement entre les substances 
chimiques. Voir aussi Toxicité aiguë, chronique et 
subchronique. 

VTR aiguë : Effets nocifs qui surviennent après un court 
délai suivant l’administration d’une dose unique ou de 
plusieurs doses d’une substance chimique pendant une 
période ne dépassant pas 24 heures. Voir Toxicité 
chronique et Toxicité subchronique. 

Toxicité chronique : Développement d’effets nocifs à la 
suite d’une exposition de longue durée (habituellement après 
au moins un dixième de l’espérance de vie d’un organisme) 
à une substance chimique. 

Toxicité subchronique : Effets nocifs résultant de 
l’exposition quotidienne répétée à une substance chimique 
pendant une courte durée (c.à-d. entre 14 et 90 jours). Voir 
Toxicité aiguë, Toxicité chronique. 

Valeur toxicologique de référence (VTR) : Valeur comme 
la DJT, la CT, la DRS, CRS, le coefficient de cancérogénicité 
ou le RU utilisée pour représenter la toxicité d’une substance 
chimique. 

Variabilité : Mesure de la diversité ou de l’hétérogénéité 
inhérente au sein d’une population. 

Voie d’exposition : Combinaison des voies de transferts 
d’un contaminant (incluant l’émission et le transport) via 
divers milieux environnementaux qui résultent en un contact 
avec un récepteur. L’ingestion d’eau, de nourriture, de sol, 
l’inhalation d’air et de poussière et l’absorption par voie 
cutanée sont des voies d’exposition.   

Voie de pénétration : Voie physiologique par laquelle une 
substance chimique pénètre dans l’organisme. Terme 
habituellement utilisé pour l’ingestion, l’inhalation ou 
l’absorption par la peau (absorption cutanée).
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A1.0 VUE D’ENSEMBLE 

Lorsque les risques pour la santé humaine ne sont ni 
négligeables, ni acceptables, une évaluation probabiliste des 
risques peut être utile pour mieux cerner le risque. 
L’évaluation probabiliste des risques tient compte des 
incertitudes et de la variabilité des données et fournit une 
estimation de la probabilité que des seuils de toxicité soient 
dépassés ou de la probabilité de survenue d’effets plus ou 
moins importants sur la santé. En règle générale, les 
incertitudes découlent d’un manque de connaissance qui 
empêche de définir avec exactitude les variables d’entrée et 
leur distribution sous-jacente. Cette incertitude indique que 
les risques estimés par le processus d’évaluation des 
risques sont associés à un manque de connaissance des 
niveaux d’exposition réels et des risques réels générés par 
le processus d’évaluation des risques.  La variabilité est 
quant à elle liée aux différences stochastiques (souvent 
naturelles et inhérentes) connues et quantifiables dans un 
corpus de données (p. ex., les poids corporels au sein d’une 
population, les concentrations dans un plan d’eau). La 
variabilité ne peut pas être diminuée. Par contre, il est 
possible de réduire le degré d’incertitude en effectuant des 
recherches plus poussées et en procédant à la collecte de 
données supplémentaires. L’évaluation, le calcul et la 
communication du degré et de l’ampleur de la variabilité et 
de l’incertitude liées à chacune des composantes du 
processus d’évaluation des risques fournissent une solide 
assise scientifique aux décideurs et à la population et 
devraient faciliter la compréhension des risques et 
l’évaluation de la crédibilité des estimations finales des 
risques. 

L’évaluation probabiliste des risques ne se limite pas à 
l’analyse de type Monte Carlo, à l’élaboration d’une liste de 
choses incertaines ou au choix d’une statistique préférée. 
Une telle analyse est un processus qui sert à établir un 
degré de croyance ou de probabilité concernant le niveau de 
risque possible pour un effet donné. L’incertitude et la 
variabilité sont habituellement inhérentes aux diverses 
étapes d’une analyse des risques associés à la plupart des 
problèmes du monde réel. Par exemple, le choix d’un 
ensemble de données, le traitement de données ponctuelles 
aberrantes, le choix d’un modèle, le choix des échelles 
spatiales et temporelles, etc. sont des décisions qui 
contribuent à l’incertitude dans le cadre d’une estimation des 
risques. Certaines incertitudes sont quantifiables, d’autres 
pas. Chaque source d’incertitude joue un rôle au moment de 
l’interprétation des risques et de la prise de décisions 
s’appuyant sur l’évaluation des risques. Une évaluation 
probabiliste des risques effectuée correctement fournit au 
lecteur un ensemble d’informations quantitatives et 
qualitatives qui lui permet de mesurer la gravité, la validité, la 
robustesse et l’utilité des résultats de l’évaluation  des 
risques. 

L’objectif de la présente annexe est de décrire le processus 
d’évaluation probabiliste des risques (ÉPR) pour la santé 
humaine associés à un site contaminé. La section A1.0 
décrit brièvement en quoi consiste une ÉPR et aborde les 
sujets suivants : quand effectuer une ÉPR, pourquoi 
effectuer une ÉPR, les sources d’incertitude dans 
l’évaluation des risques pour la santé humaine (ÉRSH), le 
fonctionnement général d’une ÉPR, et les techniques et les 
résultats des ÉPR. La section A2.0 fournit des directives et 
décrit les diverses étapes d’une ÉPR, en mettant l’accent sur 
la question de l’exposition dans le cadre de l’ÉRSH. Les 
autres sections décrivent de quelles façons les méthodes de 
l’ÉPR peuvent être utilisées pour évaluer des risques d’effets 
(section A3.0) et pour aider à la prise de décision (section 
A4.0). Cette annexe se termine par une description des 
principes des bonnes pratiques de l’ÉPR (section A5.0). Un 
glossaire se trouve à la section A7.0. 

A1.1 Quand effectuer une évaluation 
 probabiliste des risques? 
L’évaluation quantitative des risques pour la santé humaine 
associés à un site contaminé est presque toujours effectuée 
selon une approche déterministe. L’évaluation des risques 
selon une approche déterministe est réalisée pour l’un ou 
plusieurs des objectifs suivants : le dépistage des 
contaminants, des voies d’exposition et (ou) des récepteurs; 
la détermination de la pertinence d’une évaluation 
probabiliste des risques; la détermination de la sensibilité 
des risques estimés par rapport aux hypothèses clés (au 
moyen d’une analyse de sensibilité); et (ou) l’évaluation de la 
nécessité de recueillir des données supplémentaires (U.S. 
EPA, 2001). Dans de nombreux cas, l’évaluation des risques 
n’ira pas au-delà de l’analyse déterministe, notamment parce 
que les risques estimés selon une approche délibérément 
très prudente sont considérés négligeables ou sont 
évidemment inacceptables. Toutefois, il arrive souvent que 
l’analyse déterministe constitue une étape préliminaire 
permettant de définir la portée d’une étude plus détaillée 
basée sur une EPR.  

Avant d’entreprendre une ÉPR, l’évaluateur doit juger si une 
telle évaluation est nécessaire ou appropriée compte tenu 
des objectifs de l’évaluation et de la disponibilité des 
données. Une analyse probabiliste demande la mobilisation 
de ressources importantes pour la collecte des données 
d’entrée, l’analyse, la présentation et la communication des 
résultats. Dans la pratique, les analyses probabilistes sont 
généralement effectuées pour des sites importants ou 
complexes, où les coûts et les conséquences d’une décision 
erronée sont inacceptables (omission de prévoir la possibilité 
d’événements catastrophiques, ou dépense de millions de 
dollars pour un assainissement inutile). Dans de tels cas, les 
ressources supplémentaires consacrées à une ÉPR sont 
justifiées par le besoin d’une compréhension approfondie 
des risques et des incertitudes qui lui sont associées, et pour 
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s’assurer que la stratégie de gestion des risques développée 
soit rentable. 

A1.2 Qu’est-ce qu’une évaluation 
 probabiliste des risques? 
Le risque est généralement défini comme la probabilité qu’un 
danger donné (effet sur la santé ou dépassement d’un 
niveau réputé protéger contre les effets nocifs sur la santé) 
survienne à un certain niveau d’exposition. Toutefois, la 
plupart des évaluations de sites contaminés effectuées au 
Canada (et ailleurs) ne définissent pas cette probabilité, car 
le risque est généralement estimé selon des méthodes 
déterministes. L’évaluation quantitative des risques pour la 
santé humaine consiste généralement à attribuer des 
valeurs numériques aux divers paramètres d’entrée requis 
par des équations ou des modèles appropriés pour estimer 
l’exposition ou le risque, ce qui permet d’obtenir une 
estimation quantitative des risques. Des valeurs numériques 
sont requises pour les paramètres décrivant les 
concentrations de contaminants dans les milieux 
environnementaux, l’interaction des humains avec ces 
milieux, le devenir et le transport des contaminants dans 
l’environnement, l’exposition humaine et la réponse toxique. 
Ces valeurs peuvent être mesurées, supposées, prescrites 
ou fondées sur des documents publiés. La variabilité et 
l’incertitude de ces paramètres d’entrée ou des modèles de 
risque entraînent une variabilité et une incertitude dans le 
niveau de risque qui en résulte. 

Selon les approches déterministes traditionnelles de 
l’évaluation quantitative des risques, une seule valeur, ou 
« estimation ponctuelle », est attribuée à chaque paramètre 
d’entrée, ce qui conduit à l’obtention d’une seule estimation 
du risque ou du danger. Bien que les paramètres d’entrée 
puissent être choisis avec une certaine connaissance de leur 
variabilité et de leur incertitude, une analyse déterministe ne 
procure généralement pas d’information sur la variabilité des 
risques estimés qui en découle. Par exemple, bien que les 
valeurs d’entrée soient souvent choisies pour représenter 
des conditions d’exposition moyenne ou maximale 
raisonnables, l’emplacement de l’estimation ponctuelle des 
risques vis-à-vis de l’intervalle et de la distribution de ses 
valeurs potentielles ne peut pas être déterminé directement. 
Une analyse de sensibilité discrète (déterministe) peut 
donner une certaine indication de l’intervalle potentiel des 
valeurs de risque, mais la variabilité réelle de l’estimation 
des risques, et la confiance qu’on peut lui accorder, 
demeurent inconnues. 

Une ÉPR emploie des distributions de probabilité pour 
caractériser la variabilité et l’incertitude des paramètres 
d’entrée et produire une distribution des probabilités 
relativement à l’exposition ou au risque estimé. La 
distribution de l’exposition peut être comparée à un seuil de 
toxicité pour estimer la probabilité d’un dépassement. La 
distribution de l’exposition peut aussi être combinée à une 

courbe dose-réponse afin de générer une courbe de risque 
indiquant les probabilités que surviennent des effets plus ou 
moins importants.  

A1.3 Pourquoi effectuer une évaluation 
 probabiliste des risques? 
Bien qu’il soit reconnu que l’incertitude est un élément 
important de l’ÉRSH, cet aspect est souvent ignoré du point 
de vue réglementaire. Plusieurs motifs valables justifient 
d’entreprendre une ÉPR pour éclairer la prise de décision au 
sujet des sites contaminés, notamment pour dissiper 
l’impression erronée que les résultats du modèle sont précis 
et bien compris (Finkel, 1994; Reckhow, 1994). 

 Les gestionnaires des risques doivent connaître les 
incertitudes liées aux prédictions du modèle afin de bien 
cibler leurs interventions (p. ex., demande d’analyses ou 
d’expériences complémentaires, poursuite du suivi, prise 
de décisions permettant d’éviter des pertes importantes). 
De plus, la connaissance des incertitudes liées au risque 
est essentielle pour appliquer de manière judicieuse le 
principe de précaution1. 

 Une analyse d’incertitude permet de cibler les priorités 
pour obtenir des informations supplémentaires, 
lesquelles permettront de réduire l’incertitude et 
d’augmenter le niveau de confiance des décideurs quant 
à leur décision finale.  

Selon l’approche traditionnelle, l’évaluation déterministe des 
risques fait preuve de prudence en ce qui a trait aux 
incertitudes en utilisant des hypothèses et des estimations 
ponctuelles extrêmes ainsi que des facteurs de sécurité 
élevés. Toutefois, cette approche a un coût (Moore et Elliott, 
1996). Dans le cadre des programmes réglementaires qui 
appliquent systématiquement les hypothèses du pire des 
cas, de coûteuses mesures d’atténuation des risques 
peuvent être mises en place pour des substances chimiques 
qui présentent peu de risques pour la santé humaine ou 
l’environnement. À l’inverse, dans le cas des programmes 
qui s’appuient sur le meilleur scénario possible ou sur des 
hypothèses dites raisonnablement prudentes, des 
substances chimiques ayant de faibles, mais réelles 
possibilités de causer des effets peuvent être ignorées. Cela 
serait une erreur si les effets étaient potentiellement 
désastreux (p. ex., l’appauvrissement de l’ozone 
stratosphérique).  

                                                             
1  Principe de précaution (défini par le gouvernement du Canada) : Ce 

principe est appliqué dans le contexte du processus réglementaire 
d’évaluation des risques par rapport à des hypothèses et des 
scénarios d’exposition qui ne sont pas censés sous-estimer 
l’exposition. En d’autres mots, en cas d’incertitude, l’estimation de 
l’exposition et des risques qui en découle surestiment l’exposition et 
les risques réels. 
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L’analyse d’incertitude permet de distinguer les éléments 
connus et inconnus d’une variable particulière, d’une 
exposition ou d’un risque global, ce qui représente un net 
avantage par rapport au simple emploi d’hypothèses 
prudentes et de facteurs de sécurité. L’analyse d’incertitude 
est une méthode objective et transparente qui permet de 
comparer les hypothèses, les modèles et les données 
présentées par les intervenants dans le cadre de l’évaluation 
d’un site contaminé. À la suite d’une ÉPR, on peut toujours 
convenir de faire preuve de prudence dans le choix et la 
mise en œuvre des mesures de gestion des risques. Cela 
est tout à fait justifié puisque l’étape de la gestion des 
risques est le moment idéal pour considérer les enjeux 
sociaux et définir « ce qui constitue un risque acceptable ». 
L’emploi d’hypothèses prudentes et de facteurs de sécurité 
dans le cadre d’une analyse a pour effet d’estomper la 
distinction entre la science et la prise de décision. Les 
évaluateurs ont le mandat d’estimer les événements 
susceptibles de se produire, qui pourraient se produire et qui 
ne sont pas susceptibles de se produire afin de dresser une 
liste des options de gestion des risques sans pour autant 
estomper la distinction entre la science et les politiques. 
Pour paraphraser une analogie formulée par Reckhow 
(1994), une prévision du type « il est fort probable qu’il 
pleuve » lorsque le risque de pluie est très improbable n’est 
pas utile. Il est préférable de connaître les probabilités 
réelles pour agir en tenant compte de l’attitude de la 
population face au risque en question. Ainsi, au lieu de venir 
au travail avec un parapluie tous les jours, il sera possible de 
l’apporter uniquement lorsque la probabilité de pluie excède 
30 %. L’approche probabiliste ne renie pas la prudence de 
l’approche d’évaluation des risques, mais la fait plutôt 
évoluer vers un niveau de gestion des risques plus 
approprié. 

Chao et al. (1994) fournissent un excellent exemple qui 
explique comment le traitement des incertitudes au sujet de 
l’ozone troposphérique et de ses effets peut conduire à un 
processus de décision plus rentable. Dans leur exemple, ils 
ont tenu compte des incertitudes relatives à l’inventaire des 
émissions, au processus de formation de l’ozone, au 
transport de l’ozone et de ses précurseurs, et aux impacts 
sur la santé humaine et l’environnement. Ils ont ensuite créé 
un outil analytique d’aide à la décision pour évaluer les effets 
de ces incertitudes dans le cadre de l’élaboration d’une 
stratégie de réduction optimale. Leur analyse a montré 
qu’une stratégie souple, qui requiert au départ des 
investissements moindres et tire profit des nouvelles 
informations à venir, permet de réduire les coûts prévus pour 
atteindre les objectifs de qualité de l’air par rapport aux 
stratégies rigides d’abord considérées. L’analyse 
d’incertitude permet donc d’effectuer un tri parmi les options 
de gestion, d’identifier les besoins d’information essentiels 
et, comme l’illustre cet exemple, « de stimuler la recherche 
itérative de nouvelles options susceptibles de surclasser 
celles qui s’offraient à première vue » (Finkel, 1994). 

A1.4 Sources d’incertitude dans 
 l’évaluation des risques pour la santé 
 humaine 
La première étape pour mener une analyse d’incertitude 
fructueuse consiste à dresser une liste des différentes 
sources d’incertitude pouvant influencer l’ÉRSH. Cette liste 
aide à structurer l’analyse et fait en sorte que les principales 
sources d’incertitude sont soit prises en considération ou 
clairement exclues de l’étude (Finkel, 1990). Les incertitudes 
peuvent être classées de diverses manières (p. ex., voir 
Finkel, 1990; Hoffman et Hammonds, 1994; Rowe, 1994; 
Hora, 1996; Cullen et Frey, 1999; Paté-Cornell, 2002). Dans 
la présente section, les sources habituelles d’incertitude 
relatives à l’ÉRSH associés à des sites contaminés sont 
décrites et classées par type d’incertitude. 

Une évaluation type des risques compte de nombreuses 
sources ou composantes d’incertitude. L’évaluation des 
risques pour la santé humaine associé à un site contaminé 
peut comprendre des incertitudes au sujet de la sous-
population la plus susceptible d’être exposée, des voies 
d’exposition possibles, du modèle d’exposition multimédia 
approprié, des taux d’ingestion, des concentrations de 
substances chimiques dans les divers milieux, de la 
sensibilité des différents groupes d’âge à la substance 
d’intérêt, de l’importance de facteurs modificatifs (p. ex., 
diète, génétique, santé), etc. Malgré la longue liste des 
sources d’incertitudes possibles, celles-ci appartiennent 
toutes à au moins une des quatre catégories d’incertitude 
suivantes : la variabilité; l’incertitude découlant du manque 
de connaissances au sujet des valeurs du paramètre; la 
structure du modèle; et les règles de décision. Pour une 
analyse plus approfondie de ces catégories d’incertitude, 
voir Finkel (1990). 

La variabilité se rapporte aux différences observées au sein 
d’une population ou d’un paramètre attribuables à 
l’hétérogénéité réelle (Warren-Hicks et Moore, 1998; U.S. 
EPA, 2001). Elle est le résultat de processus aléatoires ou 
stochastiques naturels et découle notamment de différences 
génétiques, environnementales ou de mode de vie. La 
variabilité peut être quantifiée, mais elle ne peut être 
éliminée par la collecte de données supplémentaires. La 
variabilité est une caractéristique inhérente aux processus et 
aux systèmes biologiques. Comme exemple de variabilité, 
on peut citer les différences entre individus au niveau de la 
taille (p. ex., poids, grandeur) et de la physiologie (p. ex., 
taux de métabolisme, taux d’ingestion de nourriture) et les 
différences   environnementales (p. ex., type de sol, climat, 
concentrations de substances chimiques dans 
l’environnement). 

L’incertitude des paramètres se rapporte à l’incertitude 
concernant les valeurs réelles des paramètres ou des 
variables d’un modèle (Warren-Hicks et Moore, 1998; U.S. 
EPA, 2001). Les paramètres sont généralement estimés à 
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partir d’études en laboratoire, sur le terrain ou d’autres types 
d’études, ou sont fondées sur le jugement professionnel ou 
« les meilleures estimations possibles ». Ce type 
d’incertitude tient au fait que les valeurs estimées s’appuient 
généralement sur de l’information insuffisante, non fiable ou 
partiellement pertinente par rapport au paramètre étudié. 
L’incertitude des paramètres peut notamment provenir 
d’erreurs de mesure, d’erreurs fortuites ou d’erreurs 
systématiques (Finkel, 1990). Les erreurs de mesure sont 
souvent le résultat de l’imprécision des outils et des 
méthodes d’analyse (p. ex., ceux qui servent à mesurer les 
concentrations de substances chimiques dans divers 
milieux, ou les niveaux d’enzymes de détoxification chez les 
humains). Les outils d’analyse ne sont pas les seuls à 
produire des erreurs de mesure. Des erreurs de mesure 
peuvent aussi survenir dans le cadre de la reconstitution de 
déversements passés sur un site contaminé, lorsque les 
données historiques sont déficientes ou ambiguës. Les 
erreurs fortuites ou d’échantillonnage sont une source 
fréquente d’incertitude lors de l’ÉRSH. Elles surviennent 
lorsque l’on tente de tirer une conclusion concernant une 
quantité à partir d’un nombre restreint d’observations. Dans 
le cas des moyennes d’échantillon, il est possible d’évaluer 
l’importance de l’erreur d’échantillonnage en calculant 
l’écart-type de la moyenne de l’échantillon (Sokal et Rohlf, 
1981). Les moyennes d’échantillon fondées sur 3000 
observations auront un écart-type égal à un dixième 
seulement de celui correspondant à un échantillon de 30 
observations. L’erreur systématique survient lorsque les 
erreurs dans les données ne sont pas réellement fortuites ou 
aléatoires, comme cela peut se produire lorsque la 
population échantillonnée n’est pas représentative de 
l’ensemble de la population (p. ex., lorsque l’échantillonnage 
comporte un biais envers les secteurs les plus contaminés). 
L’erreur systématique, contrairement à l’erreur fortuite, ne 
diminue pas avec un nombre plus élevé d’observations et 
n’est pas prise en considération lors du calcul des 
statistiques d’échantillon (p. ex., moyenne arithmétique, 
écart-type). Lorsque l’erreur systématique est généralisée, 
les statistiques comme les intervalles de confiance à 95 % 
peuvent se révéler passablement trompeurs. Par exemple, 
près de la moitié des 27 mesures de la vitesse de la lumière 
prises entre 1875 et 1956 avaient des intervalles de 
confiance à 95 % ou à 99 % qui ne correspondent pas aux 
données plus précises disponibles de nos jours (c = 299 
792,458 km/sec.) (Henrion et Fischhoff, 1986). 

Des modèles mathématiques ou des équations sont utilisés 
lors de l’évaluation des risques pour déterminer quelles 
variables doivent être mesurées, préciser les relations entre 
les variables, et estimer la valeur des variables qui ne 
peuvent pas être mesurées directement. L’incertitude du 
modèle constitue un défi de taille dans l’évaluation des 
risques (Finkel, 1990; Reckhow, 1994). Par exemple, les 
estimations de doses toxiques à faible niveau d’effet (p. ex., 
DE05 ou DL10) par des modèles dose-réponse différents 
entraînent fréquemment des résultats qui diffèrent du double 

ou plus, même lorsque la liste des modèles se limite à ceux 
qui conduisent à un ajustement similaire aux données et qui 
sont théoriquement plausibles (Moore et Caux, 1997). Dans 
le cas de l’évaluation des risques de cancer, l’incertitude du 
modèle est accrue par le besoin d’extrapoler à des niveaux 
d’effet très faibles. Cothern et al. (1986) ont noté qu’une 
concentration de 50 �g/L de trichloroéthylène dans l’eau 
potable correspond à un risque estimé à 1 x 10-2 selon le 
modèle dose-réponse de Weibull, et à 1 x 10-10 selon un 
modèle probit. Ces estimations ont une portée d’incertitude 
qui équivaut « à ne pas savoir si quelqu’un a suffisamment 
d’argent pour acheter une tasse de café ou pour payer la 
dette nationale » (Cothern et al., 1986). Cet exemple illustre 
la difficulté de choisir un modèle approprié même pour un 
système très simple (un milieu, une espèce et des conditions 
de laboratoire constantes). Le problème de l’incertitude du 
modèle sera vraisemblablement beaucoup plus grave en 
présence de modèles complexes comme des modèles de 
transport ou de devenir d’une substance à une échelle 
régionale. La plupart des analyses d’incertitude dans le 
cadre de l’ÉRSH ne propagent pas les incertitudes 
associées à la structure du modèle, la structure du modèle 
est plutôt présumée raisonnable et seule l’incertitude des 
paramètres (les incertitudes à l’intérieur du modèle) est 
propagée. Beck (1987), Reckhow (1994), Oreskes et al. 
(1994) et d’autres abordent la question de l’incertitude du 
modèle et décrivent le processus de sélection, d’évaluation, 
de calibration et de validation des modèles qui, s’il est utilisé, 
peut réduire de manière importante cette source d’incertitude 
dans une évaluation des risques. 

L’incertitude liée à la règle de décision entre en jeu à 
l’étape de la gestion des risques (c.-à-d., une fois que 
l’estimation des risques a été réalisée). Ce type d’incertitude 
survient lorsque des objectifs sociaux, des coûts 
économiques, des jugements de valeur, etc. font partie 
intégrante du processus de décision visant à choisir les 
interventions qui devront être effectuées dans le but de 
corriger ou d’atténuer un problème. Les décideurs (p. ex., les 
politiciens) seront possiblement ambivalents concernant la 
manière de représenter au mieux les intérêts complexes de 
leurs électeurs. Ce type d’incertitude peut être quantifié par 
la collecte de données empiriques (p. ex., des sondages 
d’opinion) et circonscrit de manière formelle au moyen d’une 
analyse de décision, quoique cela se produise rarement. 
Malgré la disponibilité d’outils d’analyse formels, des 
jugements controversés persistent pour juger de la valeur de 
la vie, répartir les coûts, estimer les avantages et les risques 
par rapport à des individus et des groupes, et décider de 
réduire les risques maintenant ou plus tard (Finkel, 1990). 

A1.5 Approche générale de l’évaluation 
 probabiliste des risques 
L’approche générale de l’ÉPR (voir la figure A1) compte 
habituellement les sept étapes suivantes (voir Finkel, 1990; 
Hammonds et al., 1994; Moore et Elliott, 1996) : 
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1. Établissement de l’équation du modèle de risque. 
L’équation du modèle prévoit de quelle manière les 
données d’entrée seront combinées pour estimer 
l’exposition, les effets et (ou) les risques. Cela peut être 
très simple (p. ex., quotient probabiliste = 
exposition/dose sans effet) à très complexe (p. ex., le 
modèle toxicocinétique du trichloroéthylène); Banks et 
Potter, 2004). L’équation des risques dans une 
évaluation portant sur plusieurs substances chimiques 
doit préciser de quelle manière ces substances 
interagissent pour créer des effets chez les humains. 
Cela peut s’avérer difficile lorsque les substances 
chimiques interagissent de manière non additive, sont en 
concurrence pour l’absorption ou pour les sites de 
l’action cytotoxique, ou lorsque les substances causent 

divers types d’effets (p. ex., réduction de la croissance, 
neurotoxicité) chez les individus exposés. Reckhow et al. 
(1990) et de nombreux articles du Volume 15 de 
Advances in Water Research (Flavelle, 1992) abordent 
les questions de la calibration, de l’évaluation et de la 
validation de l’équation d’un modèle. Ces sujets sont 
également brièvement abordés dans la section A2.1. 

2. Établissement d’une liste de toutes les variables qui 
seront représentées par des distributions. Il est 
généralement préférable de dresser une liste aussi 
courte que possible en précisant la distribution des 
variables d’entrée uniquement pour les variables 
susceptibles d’influencer le résultat de façon importante 
(Seiler et Alvarez, 1996; U.S. EPA, 2001). 

Figure A1 Principales étapes de l’évaluation probabiliste des risques 
 

 

Note: FDP, fonction de densité de probabilité; f, fonction 
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3. Production d’une distribution pour chaque variable 
d’entrée de l’équation du modèle. Les distributions 
sont souvent qualifiées de fonctions de densité de 
probabilité (FDP) ou de fonction de masse de probabilité 
(FMP). Le choix de la distribution dépend de : (i) la forme 
(distribution) des données observées, qui peut être 
établie au moyen de techniques graphiques ou de 
techniques statistiques d’ajustement aux données, et (ii) 
de la connaissance de base des variables d’entrée, afin 
que la théorie relative aux distributions puisse être 
utilisée de manière à décrire le plus justement possible la 
réalité sous-jacente. Sharp (dans Morgan et Henrion, 
1990; Haimes et al., 1994; Hattis et Burmaster, 1994; 
Ott, 1995; Seiler et Alvarez, 1996; Cullen et Frey, 1999; 
U.S. EPA, 1997, 2001) et d’autres traitent des 
distributions généralement utilisées dans l’évaluation des 
risques. La section A2.2 présente les méthodes servant 
à établir les paramètres de distribution des variables 
d’entrée et les directives concernant leur utilisation. 

4. Détermination et prise en compte des dépendances 
entre les variables d’entrée. Cet aspect de l’ÉPR est 
souvent négligé. Le fait d’ignorer les corrélations entre 
les principales variables d’entrée (p. ex., les corrélations 
spatiales de multiples facteurs de stress) peut entraîner 
une sous-estimation ou une surestimation des risques 
(Ferson et Burgman, 1995). La section A2.4 présente les 
méthodes permettant de tenir compte des dépendances 
entre les variables.  

5. Production des distributions de sortie en combinant 
les distributions d’entrée selon l’équation du modèle. 
Une analyse de type Monte Carlo est souvent utilisée à 
cette étape, mais il existe d’autres méthodes (voir les 
sections A1.6 et A2.5). 

6. Raffinement de l’analyse. L’analyse de sensibilité peut 
servir à identifier les principales variables d’entrée en 
identifiant, par exemple, celles qui sont les plus fortement 
corrélées avec les variables de sortie. Les méthodes 
d’analyse de sensibilité disponibles sont présentées dans 
la section A2.6. Lorsque le réexamen de ces variables 
révèle qu’elles ont peu d’appui scientifique, des données 
empiriques supplémentaires et des connaissances plus 
approfondies doivent être obtenues. Lorsque les 
variables d’entrée, et au besoin l’équation du modèle ont 
été raffinées, il faut répéter l’analyse. Habituellement, le 
raffinement de l’ÉPR implique de nombreuses itérations.   

7. Production d’un sommaire des résultats en 
soulignant les principales implications à l’intention 
des gestionnaires des risques. Diverses techniques 
graphiques et statistiques peuvent être utilisées selon les 
résultats et les connaissances de l’auditoire en matière 
de statistiques. Warren-Hicks et Moore (1998) présentent 
différentes façons de communiquer l’incertitude à des 
auditoires de scientifiques et de non-spécialistes. Les 
gestionnaires et les parties intéressées doivent être mis 
au courant des controverses scientifiques non résolues 
et des sources d’incertitude qui n’ont pu être intégrées 

dans l’analyse quantitative (Finkel, 1990; Covello et 
Merkhofer, 1993). 

A1.6  Techniques d’évaluation probabiliste des 
 risques disponibles 

Essentiellement, cinq principales approches d’analyse 
probabiliste ont déjà été utilisées pour procéder à l’ÉRSH : 

 Statistiques sommaires, 

 Propagation du moment de premier ordre, 

 Simulation Monte Carlo de premier ordre, 

 Analyse des limites des probabilités, et 

 Simulation Monte Carlo de second ordre 
(bidimensionnelle). 

Les trois premières approches sont les plus couramment 
utilisées en ÉRSH. Les deux dernières approches sont 
requises lorsque les analystes et les gestionnaires 
souhaitent séparer la variabilité (hétérogénéité naturelle) de 
l’incertitude en raison d’un manque de connaissances. Les 
méthodes bayésiennes sont parfois mentionnées dans de 
telles listes, mais leur définition est une question d’un tout 
autre ordre. Ces cinq approches de calcul peuvent être 
utilisées dans un cadre bayésien ou à l’extérieur d’un tel 
cadre. Pour obtenir un aperçu des méthodes bayésiennes, 
voir Berger (1985). 

Des statistiques sommaires sont parfois utilisées pour 
caractériser l’incertitude dans des ensembles de données 
ciblées sur une seule variable (p. ex., la concentration d’un 
contaminant dans l’eau potable). Une gamme de statistiques 
sommaires est disponible pour estimer la centralité (p. ex., 
médiane, moyenne arithmétique, moyenne géométrique, 
mode) et l’étalement (p. ex., écart-type, écart absolu, 
quartiles, étendue) d’un ensemble de données (Sokal et 
Rohlf, 1981).   

La propagation du moment de premier ordre est une 
approche non paramétrique qui s’appuie sur les lois 
élémentaires des probabilités pour estimer les moyennes et 
les variances des sommes, des produits, des différences et 
des quotients basés sur les moyennes et les variances des 
variables d’entrée (Slob, 1994). Cette approche est utile 
lorsqu’il est difficile de préciser les distributions statistiques 
des variables d’entrée, mais que leurs moyennes et leurs 
variances sont connues. C’est sans contredit une approche 
qui n’est pas très précise, mais qui peut être utile avec des 
modèles simples. 

La simulation Monte Carlo de premier ordre est une 
approche d’ÉPR de plus en plus répandue. Lorsque cette 
approche est utilisée, il est nécessaire de spécifier les 
distributions statistiques de chaque variable d’entrée ainsi 
que leurs interdépendances au moyen de corrélations. Des 
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progiciels comme Crystal Ball® ou @Risk® permettent d’ 
« échantillonner » à partir des distributions et de calculer 
l’expression des risques à de nombreuses reprises pour bâtir 
un histogramme qui servira d’estimation de la distribution 
globale des risques (incluant explicitement les risques 
marginaux liés à des événements extrêmes). L’approche 
Monte Carlo est une stratégie approximative mais très 
générale pour de tels problèmes. 

L’analyse des limites des probabilités est une méthode 
numérique exacte (non fondée sur une simulation) qui utilise 
comme variables d’entrée les mêmes distributions de 
probabilité que la simulation Monte Carlo, ou, lorsque ces 
variables sont difficiles à préciser, les limites de ces 
distributions, et qui produit les limites des fonctions de 
distribution cumulative (FDC) de sortie calculées de manière 
rigoureuse (Ferson, 2002). L’analyse des limites de 
probabilité s’avère également utile lorsque les hypothèses 
d’indépendance sont insoutenables (p. ex., entre la masse 
corporelle et le taux d’inhalation) ou lorsque le peu de 
données empiriques rend difficile la quantification des 
corrélations entre les variables (Ferson et al., 2004). Cette 
approche se rapproche beaucoup en esprit des méthodes 
bayésiennes dites robustes (Berger, 1985). 

La simulation Monte Carlo bidimensionnelle est une autre 
approche qui, comme l’analyse des limites des probabilités, 
est conçue pour tenir compte à la fois de l’incertitude et de la 
variabilité dans une perspective globale qui ne confond pas 
ces deux composantes. Il s’agit d’une simulation Monte 
Carlo à l’intérieur d’une autre simulation Monte Carlo (U.S. 
EPA, 2001). Même si cette approche implique davantage de 
coûts liés aux calculs, elle peut tout de même être exécutée 
sur des ordinateurs de bureau courants. Dans la pratique, la 
simulation Monte Carlo interne représente la variabilité, 
tandis que la simulation externe représente l’incertitude de 
l’analyste au sujet des valeurs des paramètres des 
distributions qui décrivent cette variabilité (U.S. EPA, 2001). 

Cette approche a également été utilisée pour explorer les 
effets de l’incertitude sur les corrélations et la forme de la 
distribution.  

A1.7 Présentation des résultats d’une 
 évaluation probabiliste des risques 
Trois techniques quantitatives de base peuvent être utilisées 
pour résumer les résultats d’une analyse probabiliste : (i) 
sous forme de FDP, (ii) sous forme de FDC, ou (iii) en 
affichant des quantiles choisis dans un diagramme de boîte 
à moustaches (Box and Whisker plot) ou un diagramme de 
Tukey (figure A2) (Morgan et Henrion, 1990). Dans la 
majorité des évaluations d’exposition et des risques, une 
FDP de sortie exprime la probabilité que la variable aléatoire 
(estimation de l’exposition ou des risques, par exemple) 
tombe dans de très petits intervalles (Warren-Hicks et 
Moore, 1998). La FDP est excellente pour illustrer les 
probabilités relatives des différentes valeurs, et présente le 
mode de manière très claire au moyen de pics dans la 
courbe (Morgan et Henrion, 1990). La FDC exprime la 
probabilité qu’une variable aléatoire X possède une valeur 
inférieure ou égale à une valeur x donnée (p. ex., la 
probabilité que la dose d’exposition soit inférieure à un seuil) 
(Warren-Hicks et Moore, 1998). Dans le cas des variables 
aléatoires continues, la FDC est obtenue par intégration à 
partir de la FDP. Lorsque l’intérêt porte sur la probabilité 
qu’une quantité se situe dans un intervalle précis ou au-
dessus d’une valeur donnée, la FDC est alors plus utile que 
la FDP (Morgan et Henrion, 1990). Le diagramme standard 
de Tukey ou diagramme de boîte à moustaches montre une 
ligne verticale allant du 10e au 90e centile, une boîte allant du 
25e au 75e centile, une ligne horizontale dans la boîte à la 
médiane et des points aux valeurs minimales et maximales 
observées (Morgan et Henrion, 1990). Cette méthode 
simplifiée de présentation qui met l’accent sur les centiles et 
la médiane est la plus facile des trois méthodes à expliquer 
(Morgan et Henrion, 1990). 
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Figure A2  Exemple de diagramme de boîte à moustaches concernant les concentrations de BPC totaux dans des 
 poissons entiers capturés à cinq emplacements différents  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Nota :  La ligne horizontale est la médiane, les boîtes sont situées entre le 25e et le 75e centile et les lignes verticales s’étendent du 10e au 90e 
 centile. Le point inférieur représente la concentration minimale observée et le point supérieur la concentration maximale. 
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A2.0 PROCÉDURES 
 D’ÉVALUATION 
 PROBABILISTE DES 
 RISQUES 

Cette section décrit les procédures disponibles pour chacune 
des étapes d’une ÉPR lié à un site contaminé, depuis le 
choix du modèle jusqu’au raffinement de l’analyse. Les 
principales étapes de l’analyse probabiliste sont illustrées à 
la figure A1. 

A2.1 Évaluation, calibration et validation 
 des modèles 
Les décisions réglementaires sont souvent guidées par les 
prédictions établies à partir de modèles, malgré les 
nombreuses incertitudes qui s’y rapportent. Le principe de 
précaution prévoit que les organismes de réglementation 
confrontés à de l’incertitude doivent faire preuve de 
prudence en choisissant ou en concevant des modèles qui 
ne sous-estiment pas les risques. Le risque de prendre une 
mauvaise décision est lié à la fiabilité des prédictions du 
modèle. Par conséquent, il est très important d’établir la 
validité du modèle qui sera utilisé dans le cadre de l’ÉPR lié 
à un site contaminé ou, de manière minimale, de s’assurer 
que les niveaux d’exposition et les risques ne seront pas 
sous-estimés. 

L’exercice de modélisation doit s’inscrire dans une 
perspective d’assurance de la qualité (AQ). L’AQ est un plan 
qui vise à s’assurer que le modèle respecte des normes de 
qualité par rapport à un niveau de confiance donné. 
L’approche de l’AQ fixe des balises pour le projet et établit 
des critères de base qui permettront de mesurer et de juger 
la réussite et la validité du modèle. Les objectifs de qualité 
du modèle dans un plan d’AQ sont déterminés a priori et 
comprennent généralement des énoncés concernant la 
précision souhaitée du modèle et les niveaux d’incertitude 
considérés acceptables pour la prise de décision concernant 
les sites contaminés. 

L’étape suivante consiste à choisir le modèle approprié. Bien 
qu’il s’agisse d’une étape cruciale, il n’existe aucune 
méthode éprouvée pour choisir des modèles, car : 

 il n’existe pas de modèle « parfait » – il faut plutôt choisir 
un modèle bien adapté à la tâche qu’il faut accomplir;  

 l’exercice de modélisation comprendra 
vraisemblablement des contraintes et des objectifs et qui 
pourraient être en conflit les uns avec les autres (p. ex., 
l’inclusion de nombreuses variables entre en conflit avec 
le manque de ressources) et 

 il peut être difficile de préciser de manière certaine quels 
sont les aspects cruciaux de l’analyse, et lesquels 
peuvent être prudemment mis de côté. 

Il est utile de procéder au choix du modèle en deux étapes : 
l’identification du modèle et le choix du modèle. Dans un 
premier temps, l’évaluateur identifie les composantes 
relatives aux substances chimiques et aux milieux 
récepteurs qui doivent faire partie du modèle (c.-à-d., 
élaboration du modèle conceptuel, voir la figure A3). Dans 
un deuxième temps, le modélisateur choisit un modèle 
analytique ou informatique existant qui représente bien le 
modèle conceptuel ou en développe un nouveau. Dans 
chacune de ces étapes, il est nécessaire de prendre en 
considération des questions comme la disponibilité des 
données, le niveau d’agrégation approprié des variables 
d’entrée, les échelles spatiales et temporelles, la sensibilité 
des conditions initiales, l’applicabilité, et la vérification de la 
calibration et de la validation du modèle (Beck, 1987). 

Avant d’entreprendre une simulation à l’aide d’un modèle, la 
crédibilité du modèle doit être évaluée (Suter et Barnthouse, 
1993). L’évaluation de la crédibilité est différente de la 
calibration et de la validation, car elle ne tient pas compte à 
ce stade de la forme paramétrée du modèle. L’objectif 
consiste à élaborer une mesure qualitative de la justesse 
des prédictions du modèle, ou à tout le moins, à établir la 
conformité réglementaire des prémisses et des prédictions 
du modèle. Voici des éléments qui permettent de vérifier la 
crédibilité du modèle : des essais expérimentaux (p. ex., 
comparaison des concentrations prédites avec les 
concentrations mesurées dans le sang à d’autres sites 
contaminés) indiquent que le modèle fonctionne de manière 
adéquate; qu’il a été publié dans une revue avec révision par 
des pairs; qu’il a déjà été beaucoup utilisé; qu’il a fait l’objet 
d’études de validation soigneusement conçues; et qu’il est 
soutenu par des organismes gouvernementaux et (ou) des 
experts indépendants. 



 

   

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

 136 Septembre 2010 

Figure A3 Procédure pour sélectionner un modèle 

 

 
 
Tenant pour acquis que le modèle est jugé crédible, les 
étapes suivantes consistent à procéder à la calibration et à 
la validation du modèle. La calibration du modèle se fait en 
intégrant au modèle générique les valeurs « correctes » des 
paramètres afin de le transformer en outil de prédiction du 
système étudié. La validation quant à elle vérifie la justesse 
de l’exercice de calibration à l’aide d’un ensemble de 
données indépendantes. Diverses techniques statistiques et 
graphiques peuvent être utilisées pour évaluer à quel point la 
performance du modèle correspond aux observations. Cela 
comprend notamment des mesures groupées de la qualité 
moyenne de l’ajustement du modèle (Reckhow et al., 1990), 
des mesures de corrélation (Lin, 1989), des tests statistiques 
paramétriques et non paramétriques (Venkatram, 1982; 
DeGroot, 1986; Gilbert, 1987; Parrish et Smith, 1990; 
Flavelle, 1992), des analyses spatiales de la qualité de 
l’ajustement (Gilbert, 1987) et des mesures bayésiennes de 
l’erreur d’estimation (Kitanidis, 1986; Butcher et al., 1991). 
Une discussion de ces méthodes et d’autres méthodes 
quantitatives utilisées pour valider les modèles est présentée 
dans Reckhow et al. (1990) et dans le numéro 15 de 
Advances in Water Research (Flavelle, 1992) qui porte sur la 
validation des modèles informatiques. 

De nombreuses mesures et de nombreux tests sont 
disponibles pour évaluer la performance du modèle. La 
mesure la plus pertinente dépend des objectifs de qualité du 

modèle établis avant le choix du modèle. Par exemple, si 
l’objectif consiste à évaluer la concentration moyenne sur 
une grande étendue, la mesure groupée de la qualité 
moyenne de l’ajustement du modèle est la statistique 
appropriée. Pour un ensemble de mesures appariées, x, et 
de prédictions d’un modèle, y, la forme générale de 
l’équation est : 

(A1) 

 



n

i

j

ii yx
n

R
1

1
 

où R est la moyenne des résidus, et j est habituellement 0,5, 
1 ou 2 selon qu’il est plus important de cibler les 
observations aberrantes (j=2) ou la médiane (j=0,5) 
(Reckhow et al., 1990). Par ailleurs, si l’objectif consiste à 
prédire les concentrations à des endroits donnés, d’autres 
techniques de corrélation spatiale, comme le krigeage, 
devraient être utilisées pour tester la performance du modèle 
(Gilbert, 1987). Finalement, lorsque les prédictions de 
certains modèles ont plus d’importance que d’autres, 
l’analyse décisionnelle peut formellement intégrer de tels 
objectifs dans le cadre de l’évaluation de la performance des 
modèles. Par exemple, l’estimation des concentrations 
d’ozone troposphérique dans des zones urbaines peut être 

Que faut -il prédire? 

Niveau acceptable d'incertitude? 

Source unique, sources multiples? 

Continus, intermittents, saisonniers? 

Advection, dispersion

Transferts entre les milieux, processus de dégradation

Eau potable, alimentation, inhalation, contact cutané 

Aiguë, chronique?

Sur le site, à l'extérieur du site - 

Résidents, pêcheurs, loisirs, etc. 

Superficies concernées  

Équilibre, dynamique, durée déterminée - 

Identifier les objectifs du 
modèle 

Identifier et caractériser les 
rejets de la substance 

Identifier les voies 
d'exposition importantes 

Identifier et caractériser les 
sous-populations exposées 

Identifier la résolution spatiale et 
temporelle appropriée 

Sélectionner le modèle 

Identifier les processus 
significatifs de devenir et de 
transport environnemental 
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très importante, tandis que l’estimation de telles 
concentrations en zones rurales est de faible importance. De 
plus, l’erreur (de type I) associée au fait d’énoncer que les 
concentrations d’ozone se situeront en dessous d’une limite 
indiquée, lorsque ce n’est pas le cas, est vraisemblablement 
plus grave que l’erreur (de type II) liée au fait de prédire un 
dépassement lorsque cela ne surviendra pas. Une analyse 
de décision bayésienne permet d’inclure à la fois les 
objectifs de gestion des risques et l’incertitude liée aux 
estimations du modèle dans l’évaluation de la performance 
du modèle (p. ex., Chao et al., 1994). 

L’objectif de l’exercice de validation n’est pas d’en arriver à 
une réponse oui ou non. Dans le cadre de la prise de 
décision réglementaire, il faut souvent faire avec les 
approximations, à la condition d’être bien au fait des limites 
d’applicabilité du modèle, (c-à-d., les zones, les sites ou les 
situations dans lesquels le modèle fonctionne avec succès) 
(Caswell, 1976). Lors de l’évaluation de deux modèles de 
dispersion à grande distance, ADPIC et EXPRESS, 
Rodriguez et al. (1995) ont noté que les modèles 
surestimaient de façon constante les concentrations à 
proximité de la source (<1000 km), mais fournissaient des 
prédictions non biaisées et sensiblement justes 
(concentrations observées et prédites à un facteur de deux 
près) sur de plus grandes distances. Une décision binaire 
concernant la validité de ces modèles aurait été 
inappropriée, car tous les modèles sont non valides dans 
certaines circonstances (Oreskes et al., 1994). L’objectif est 
de déterminer dans quels cas le modèle fonctionne 
adéquatement, et dans quels cas il ne le fait pas. 

A2.2 Étapes pour la sélection et le 
 paramétrage des distributions 
 d’entrée 

A2.2.1 Sélection d’une distribution  

Les éléments importants à prendre en considération pour 
établir la distribution des probabilités d’entrée sont énumérés 
dans l’encadré A1 (U.S. EPA, 1997, 2001). Le choix d’une 
distribution est plus qu’un exercice informatique. Parfois 
plusieurs distributions des probabilités peuvent caractériser 
adéquatement la variabilité ou l’incertitude. En règle 
générale, la distribution des probabilités choisie n’est pas 
celle qui obtient la cote la plus élevée dans le cadre d’un test 
de validité de l’ajustement à un ensemble de données. 

 

Pour quelques variables, il peut y avoir suffisamment 
d’information empirique pour permettre l’établissement des 
distributions paramétriques par ajustement ou même pour 
établir des histogrammes empiriques. De manière plus 
fréquente, la preuve empirique disponible pour soutenir les 
distributions choisies comme variables d’entrée est minime 
ou partielle. Dans un tel cas, le meilleur jugement ou une 
convention d’usage adoptée par les spécialistes permet de 
décider quelles distributions devraient être utilisées (p. ex., la 
distribution lognormale pour les données de concentration 
dans un milieu environnemental). Par conséquent, l’analyse 
doit généralement être effectuée en utilisant des hypothèses 
qui ne peuvent être justifiées à l’aide de preuves. Les 
conséquences peuvent être importantes, car les résultats 
des analyses probabilistes sont réputés être sensibles au 
choix des distributions d’entrée (Bukowski et al., 1995), un 
effet qui tend à être plus marqué pour les probabilités de 
queue. Les difficultés liées à l’élaboration et à la justification 
des distributions d’entrée sont bien connues dans le 
domaine de l’analyse des risques et ont fait l’objet de 
beaucoup d’attention (p. ex., Finley et al., 1994; Haimes et 
al., 1994). Malgré l’importante documentation sur le sujet de 
l’estimation des distributions de probabilités à partir de 
données empiriques (p. ex., Morgan et Henrion, 1990; 
Cullen et Frey, 1999), les approches standards s’avèrent 
peu efficaces dans la pratique lorsque peu de données 
existent. Une hiérarchie simple des critères de décision qui 
peuvent être utiles afin de caractériser les distributions 
d’entrée est présentée dans les paragraphes suivants 
(Moore, 1996, adapté de Haimes et al., 1994) :  

1. La variable peut-elle influencer le résultat de 
manière importante? Si non, il ne faut pas s’en 
préoccuper. Par exemple, l’inhalation est souvent une 
voie marginale d’exposition pour les humains exposés à 

Encadré A1  Sélection d’une distribution d’entrée 
 
1. La variable peut-elle influencer le résultat de 

manière importante? Si non, il ne faut pas s’en 
préoccuper. 

2. La distribution de la variable d’entrée est-elle 
connue? 

3. Si non, existe-t-il des explications théoriques 
valables pour attribuer une distribution spécifique 
à la variable d’entrée (voir Ott, 1995 pour un 
exposé de la théorie relative à plusieurs 
distributions importantes)? 

4. Si non, les données sont-elles adéquates pour 
permettre l’ajustement à une distribution? 

5. Si non, existe-t-il des variables de substitution 
appropriées? Si oui, répétez de 2 à 4. 

6. Si non, dispose-t-on de données portant sur 
certaines composantes de la variable? Si oui, 
répétez de 2 à 4. 

7. Si non, demander l’opinion d’un spécialiste. 
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des substances persistantes et bioaccumulables (p. ex., 
le méthylmercure). Par conséquent, le taux d’inhalation 
et la concentration dans l’air peuvent être considérés à 
l’aide d’estimés ponctuels ou ignorés dans une analyse 
d’exposition portant sur les humains vivant à proximité 
d’un site contaminé. 

2 La distribution de la variable d’entrée est-elle 
connue? Il existe peu de cas dans le domaine de 
l’ÉRSH où les distributions et les paramètres des 
variables d’entrée sont connus. Les exemples de 
distributions connues se rapportent presque toujours à 
des variables définies par des processus physiques 
bien compris qui expliquent la variabilité (p. ex., la 
distribution de Poisson pour la mesure des 
radionucléides dans une courte période de temps) 
(Seiler et Alvarez, 1996). 

3. Si non, existe-t-il des explications théoriques 
valables pour attribuer une distribution spécifique à 
la variable d’entrée (voir Ott, 1995 pour un exposé 
de la théorie relative à plusieurs distributions 
importantes)? Les distributions normales et 
lognormales peuvent s’inférer de la structure des 
variations dans le cas d’une variable aléatoire. Lorsque 
la variabilité d’une quantité provient de la somme des 
contributions de plusieurs variations, comprenant 
chacune une moyenne et une variance, alors la 
distribution de la somme sera normale (Ott, 1995). Les 
termes d’erreur dans les modèles de régression 
allométrique ont souvent une distribution normale sous-
jacente. Lorsque la variabilité d’une quantité provient du 
produit des contributions de plusieurs variations, 
comprenant chacune une moyenne et une variance, la 
distribution de la somme sera alors lognormale (Ott, 
1995). Les concentrations dans différents milieux 
environnementaux ont souvent une distribution 
lognormale sous-jacente. 

4. Si non, les données sont-elles adéquates (p. ex., la 
taille de l’échantillon est suffisante; les données 
concernent directement le site contaminé visé, etc.) 
pour permettre l’ajustement à une distribution? Ce 
sera souvent le cas pour des variables bien mesurées 
sur un site (p. ex., la concentration d’une substance 
dans l’eau) ou des variables communes à plusieurs 
sites (p. ex., le poids corporel par sexe et par groupes 
d’âge) (Hope, 1999). 

5. Si non, existe-t-il des variables de substitution 
appropriées? Si oui, répéter les étapes de 2 à 4. Un 

exemple serait l’utilisation de données de substitution 
provenant d’études sur les rats à titre de variables 
toxicocinétiques dans un modèle d’exposition chez les 
humains. 

6. Si non, dispose-t-on de données portant sur 
certaines composantes de la variable? Si oui, répéter 
les étapes de 2 à 4. Par exemple, les données dose-
réponse peuvent être disponibles concernant des 
traitements à forte dose, mais la relation dose-réponse 
doit être extrapolée pour de plus faibles doses. 

7. Si non, demander l’opinion d’un spécialiste. 

La sélection d’une distribution devient de plus en plus 
subjective en descendant dans la liste. Lorsque les données 
sont extrêmement limitées, et que l’attribution d’une FDP 
devient un exercice « d’estimation approximative », il 
pourrait être opportun d’effectuer une analyse Monte Carlo 
de second ordre ou une analyse de limites de probabilité 
(voir la section A2.5). 

Les fonctions de distribution des probabilités découlent 
souvent des propriétés fondamentales des quantités que l’on 
tente de représenter. Une bonne compréhension de la base 
mécaniste (tableau A1) du processus qui génère la 
variabilité est essentielle au moment de choisir la distribution 
(Hattis et Burmaster, 1994). Cela permettra au moins de 
faire une première évaluation de la vraisemblance que la 
forme de la distribution décrive adéquatement la réalité 
sous-jacente. 

Les analyses d’estimations d’incertitude et de variabilité 
auront parfois intérêt à tenir compte de théories alternatives 
plausibles relativement aux sources de variabilité et à leurs 
interrelations. Par conséquent, le jugement expert est 
vraisemblablement la première étape de sélection d’une 
distribution. Une autre étape importante de la sélection de la 
distribution consiste à déterminer si la variable aléatoire est 
discrète ou continue. Les variables continues peuvent 
prendre n’importe quelle valeur qui se trouve dans un ou 
plusieurs intervalles et sont généralement des mesures (p. 
ex., le poids, la taille, la concentration). Dans le cas d’une 
variable continue, une fonction mathématique décrit la 
probabilité de chaque valeur dans un intervalle donné. Les 
variables discrètes possèdent soit une valeur définie, soit 
une valeur quantifiable exprimée uniquement par des 
nombres entiers (p. ex., mortalité, nombre de naissances).  
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Tableau A1 Types courants de distributions d’entrée et leurs applications 

Distribution Exemples d’applications 

Bêta 
Modélisation des concentrations et des variables exprimées en proportions ou en 
pourcentages dans l’environnement; modèle brut en l’absence de données 

Binomiale Nombre de difformités dans un échantillon d’une taille donnée. 

Chi-carré Somme du poids d’objets, chacune suivant une distribution normale 

Exponentielle Temps écoulé entre deux événements, durée de vie d’un instrument avec probabilité de 
défaillance constante 

Gamma Temps pour exécuter la tâche, modélisation des concentrations environnementales. 

Géométrique Nombre d’essais avant de réussir 

Lognormale Produit d’un grand nombre d’autres quantités. Modélisation des concentrations 
environnementales, distribution de quantités physiques dans la nature 

Normale Taille des quantités qui sont la somme d’autres quantités.  Erreur d’un modèle de 
régression 

Poisson 
Nombre d’événements dans une période de temps donnée (p. ex., déversements 
accidentels) 

Triangulaire 
Modélisation brute lorsque seuls le mode et les données minimales et maximales sont 
connus 

Uniforme Distribution lorsque seule une étendue est connue 

Weibull Modélisation des résultats de tests de toxicité correspondant à des données continues, 
durée de vie d’un instrument 

 

Les processus physiques et biologiques connus dictent la 
forme de la distribution. Par exemple, les distributions 
normales sont le résultat de processus qui additionnent des 
variables aléatoires (p. ex., l’erreur du modèle de 
régression), tandis que les distributions lognormales sont le 
résultat de la multiplication de données aléatoires (p. ex., 
concentration d’une substance chimique dans le sol). La 
distribution de Poisson est utilisée pour caractériser le 
nombre d’événements distribués de manière indépendante 
ou aléatoire dans une unité de temps ou d’espace (p. ex., 
nombre d’enfants par famille dans une période de temps ou 
dans un espace donné). Quelle que soit la distribution 
choisie, il est important de justifier le choix de la distribution 
sous-jacente par rapport à la variable d’intérêt. 

Bien que le choix d’une distribution s’appuie souvent sur une 
base mécaniste, il est toujours bon d’illustrer graphiquement 
les données existantes (lorsqu’elles sont disponibles) pour 
vérifier si elles soutiennent la réalité sous-jacente. La 
représentation graphique des données et l’inspection 
visuelle peuvent être utilisées conjointement avec l’analyse 
des données exploratoires. Par exemple, s’il existe un grand 
nombre de données (n>20), un histogramme des 
observations peut être élaboré et donner une bonne idée de 
la forme sous-jacente (distribution) des données. Dans le 
cas des échantillons de petite taille, un diagramme quantile-
quantile (c.-à-d., diagramme Q-Q) peut être utilisé pour 

vérifier si les données proviennent d’une distribution normale 
ou d’une distribution asymétrique. Il est aussi possible 
d’utiliser d’autres méthodes graphiques comme les 
distributions de fréquences, les diagrammes en tige et 
feuilles et les diagrammes de dispersion (Tukey, 1977; 
Conover 1981; Morgan et Henrion, 1990). Gilbert (1987) et 
Ott (1995) décrivent l’utilisation du diagramme des 
probabilités pour estimer les paramètres des distributions.   

Lorsque les données sont suffisantes, elles peuvent être 
utilisées directement pour définir la distribution des 
probabilités empirique par opposition au fait d’ajuster les 
données à une distribution des probabilités. L’utilisation 
d’une distribution de données empiriques permet une 
représentation complète des données sans perte 
d’information, puisque les distributions empiriques ne 
dépendent pas d’hypothèses associées à l’estimation de 
paramètres pour d’autres modèles de probabilités. Certaines 
méthodes permettent de linéariser les données à des fins 
d’interpolation. Toutefois, les FDP empiriques ne 
représentent pas toujours de manière adéquate les queues 
de distribution en raison des limites relatives à l’acquisition 
de données. Des méthodes existent pour prolonger les 
queues, mais cela introduira vraisemblablement de 
l’incertitude. Les avantages et les désavantages de cette 
approche sont expliqués dans U.S. EPA (2001). 
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Lorsque l’information disponible concernant une variable 
aléatoire est limitée, la méthode d’entropie maximale (MEM) 
peut être utilisée pour maximiser l’incertitude dans les 
distributions d’entrée (Lee et Wright, 1994; Vose, 1996). La 
technique est prudente et utilise un ensemble de règles 
précises pour spécifier les distributions de variables d’entrée 
en tenant compte de la quantité d’information disponible. Par 
exemple, lorsque les estimations de la limite inférieure, de la 
limite supérieure et de la moyenne existent, la solution de la 
MEM serait de choisir une distribution bêta plutôt que la 
distribution triangulaire plus couramment utilisée. Le 
formalisme de la MEM comporte plusieurs avantages 
lorsqu’on la compare aux jugements subjectifs des individus 
(p. ex., cela évite les biais humains et atténue la confiance 
injustifiée placée dans nos capacités de prédiction). La 
crédibilité de la distribution dépend bien entendu de 
l’exactitude de l’information.  

A2.2.2 Évaluation de l’ajustement de la 
 distribution 

Lorsque la distribution qui représente les données a été 
choisie, et que ses paramètres (p. ex., moyenne, variance) 
ont été déterminés, il est pertinent de vérifier sa validité 
(tests de validité de l’ajustement). Il existe plusieurs 
méthodes normalisées pour vérifier si un ensemble de 
données est compatible avec la distribution proposée 
(encadré A2). 

Les tests de validité de l’ajustement sont des tests 
statistiques qui permettent de vérifier l’hypothèse selon 
laquelle les données constituent un échantillon indépendant 
issu d’une distribution hypothétique. Ces tests impliquent la 
comparaison des données et de la distribution théorique à 
l’étude. Les résultats de ces tests de validité peuvent 
toutefois être trompeurs, surtout lorsque la  taille de 
l’échantillon issu de l’ensemble de données est importante. 
Dans de tels cas, les tests de validité de l’ajustement 
échouent très souvent (c.-à-d. qu’une déviation 
statistiquement significative de la distribution est détectée), 
même lorsque la preuve visuelle indique que l’ajustement est 
raisonnable ou excellent. 

 

A2.2.3 Précision des queues de la distribution 

D’un point de vue réglementaire, les queues d’une 
distribution sont généralement une source de préoccupation 
lors de la caractérisation des risques (U.S. EPA, 2001). Une 
analyse de sensibilité devrait être effectuée au moyen de 
diverses formes plausibles de FDP afin de s’assurer que la 
forme d’une FDP n’affecte pas de manière significative la 
distribution des résultats obtenus. Par exemple, lorsque les 
tests de validité de l’ajustement ne permettent pas de 
distinguer les distributions normales et lognormales, il est 
possible de remplacer la distribution lognormale d’une 
variable d’entrée par une distribution normale. L’analyse de 
sensibilité permettra de quantifier l’effet de cette substitution 
sur un centile donné de la distribution de sortie (p. ex., le 95e 
centile). 

Dans le cadre d’une analyse Monte Carlo, il est important de 
produire un nombre suffisant d’itérations pour obtenir une 
bonne représentation des queues de la distribution de sortie. 
Cet objectif est habituellement atteint lorsque la distribution 
de sortie se stabilise. Généralement, 10 000 itérations sont 
suffisantes pour capturer la plus grande partie du spectre de 
variabilité dans les queues de distribution d’entrée, même s’il 
subsiste toujours un peu de variabilité stochastique. Une 
approche d’échantillonnage hypercube latin est également 

Encadré A2. Tests de validité de l’ajustement 
 
Test du chi carré – Il peut être utilisé pour tester une 
distribution continue ou discrète et en présence de données 
ordinales. Le chi carré est une mesure de la différence 
normalisée entre le carré des fréquences observées et le 
carré des fréquences attendues. 
 
Test de Shapiro-Wilk – Il permet de déterminer si un petit 
ensemble de données (n<50) est distribué de manière 
normale ou lognormale. 
 
Test de Kolmogorov-Smirnov – Test non paramétrique qui 
compare l’écart absolu maximal entre la fonction de 
distribution cumulative (FDC) empirique par paliers et la FDC 
théorique. Ce test est peu utile lorsque les queues de 
distribution sont une source de préoccupation. 
 
Test d’Anderson-Darling – Ce test met l’accent sur 
l’ajustement des queues de distribution. Il utilise une 
moyenne pondérée du carré des écarts entre les densités 
cumulatives observées et attendues. 
 
L’inspection visuelle, particulièrement dans le cas de vastes 
ensembles de données, fournit souvent une meilleure 
preuve de l’ajustement d’une distribution que les tests 
statistiques de validité, car ces derniers échouent souvent 
lorsque la taille de l’échantillon est grande, même si 
l’ajustement est bon.  
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recommandée afin de s’assurer que l’échantillonnage 
couvrira toute l’étendue de chacune des distributions 
d’entrée.   

A2.3 Caractérisation des concentrations 
 de substances chimiques 

A2.3.1 Méthodes simples 

Les concentrations de substances chimiques dans les divers 
milieux auxquels les humains sont exposés (p. ex., 
poussière intérieure, sol, air, eau potable, l’alimentation) 
varient dans l’espace et dans le temps. Lors d’expositions à 
long terme, les humains peuvent se déplacer sur de vastes 
parties d’une zone contaminée, ou aller et venir à l’intérieur 
et à l’extérieur d’une zone contaminée. Il en résulte que les 
individus tendent à intégrer la variation spatiale et temporelle 
des concentrations de substances auxquelles ils sont 
exposés. Par conséquent, on utilise généralement les 
estimations de la tendance centrale (p. ex., les moyennes 
arithmétiques) dans les modèles servant à évaluer 
l’exposition humaine pour exprimer les moyennes spatiales 
et temporelles des concentrations de substances chimiques 
dans les différents milieux (U.S. EPA, 1992, 2001). Il existe 
toutefois de l’incertitude liée à l’estimation de la vraie 
moyenne de la concentration d’une substance chimique 
associée à un site en raison de la taille limitée de 
l’échantillon. L’incertitude concernant la moyenne 
arithmétique de la concentration d’une substance chimique 
mesurée à partir d’un échantillon de taille limitée peut être 
mesurée en calculant les limites de confiance de la 
moyenne. La moyenne arithmétique estimée et les limites de 
confiance qui s’y rattachent peuvent alors être utilisées pour 
établir les paramètres d’une distribution normale (lorsque les 
limites de confiance sont symétriques autour de la 
moyenne), d’une distribution lognormale (ce qui est 
généralement le cas avec les limites de confiances 
asymétriques) ou d’autres distributions selon ce qui semble 
le plus approprié (encadré A3). 

Plusieurs méthodes paramétriques et non paramétriques ont 
été mises au point pour estimer les limites de confiance 
inférieures et les limites de confiance supérieures (Singh et 
al., 1997, 1999, 2002a, 2002b, 2004). Les méthodes 
paramétriques incluent : 

 le test t de Student; 

 les limites de confiance gamma approximatives, selon 
l’approximation du chi carré; 

 les limites de confiance gamma ajustées, 

 la limite de confiance inférieure et la limite de confiance 
supérieure  de Land-H, et 

 les limites de confiance de Chebyshev fondées sur les 
inégalités. 

Les méthodes non paramétriques comprennent notamment : 

 le théorème central limite,  
 la statistique t modifiée (corrigée pour tenir compte de 

l’asymétrie), 
 le théorème central limite ajusté (corrigé pour tenir 

compte de l’asymétrie), 
 les limites de confiances de Chebyshev fondées sur les 

inégalités (en utilisant la moyenne et l’écart-type de 
l’échantillon),  

 la méthode du Jackknife, 
 la méthode bootstrap normalisée, 
 la méthode bootstrap fondée sur la méthode des 

centiles, 
 la méthode bootstrap accélérée avec correction du biais, 
 la méthode bootstrap-t, et 
 la méthode bootstrap de Hall. 

Le choix approprié de la méthode dépend de la distribution 
sous-jacente des données, de l’étalement des données et de 
la taille de l’échantillon. Singh et al. (2004) fournissent des 
directives concernant le choix de la méthode. Il faut noter 
que les directives de Singh et al. (Singh et al.) portent sur le 
calcul des limites de confiance supérieures, Toutefois, les 
directives et les méthodes s’appliquent également au calcul 
des limites de confiance inférieures. En bref : 

 L’ensemble de données devrait être testé pour 
déterminer si les données correspondent une distribution 
sous-jacente normale, lognormale ou gamma. Les 
diagrammes quantile-quantile et les tests statistiques de 
Shapiro-Wilk ou de Lillifors peuvent être utilisés pour 
évaluer la normalité (au moyen de données non 
transformées) ou la lognormalité (au moyen de données 
log-transformées). Les diagrammes quantile-quantile et 
les tests statistiques d’Anderson-Darling ou de 
Kolmogorov-Smirnov peuvent être utilisés pour tester 
une distribution gamma sous-jacente. 

 Les méthodes paramétriques devraient être utilisées 
pour des ensembles de données ayant des distributions 
sous-jacentes normales, lognormales ou gamma. Dans 
les autres cas, des méthodes non paramétriques 
devraient être utilisées pour calculer les limites de 
confiance. 

  Le test t de Student est la méthode appropriée pour 
estimer les limites de confiance lorsque l’ensemble de 
données est distribué de manière normale, lognormale 
avec une faible asymétrie et un faible écart-type, ou 
symétrique. 

 Dans le cas des ensembles de données qui suivent une 
distribution gamma, les limites de confiance devraient 
être calculées au moyen de limites de confiance gamma 
ajustées (lorsque le paramètre de forme, k, de la 
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distribution gamma est >0.1, mais <0,5) sur la moyenne, 
ou de limites de confiance gamma approximatives 
(lorsque k>0,5) sur la moyenne. Pour les valeurs k<0,1, 
les limites de confiance peuvent être obtenues au moyen 
de la méthode bootstrap-t ou de la méthode d’auto-
amorçage de Hall lorsque la taille de l’échantillon est 
petite (n<15), tandis que dans le cas des échantillons 
plus grands, les limites de confiance de la moyenne 
devraient être calculées au moyen de la méthode 
gamma ajustée ou approximative. 

 Dans le cas des ensembles de données qui suivent une 
distribution lognormale mais pas une distribution normale 
ou gamma, les limites de confiance devraient être 
calculées au moyen de la méthode Land-H ou de la 
méthode Chebyshev. La méthode Land-H produit des 
valeurs de limite de confiance supérieure 
déraisonnablement élevées lorsque l’asymétrie est 

élevée et que la taille de l’échantillon est faible. Lorsque 
l’asymétrie est élevée, mais que la taille de l’échantillon 
est faible ou moyenne, il est généralement préférable 
d’utiliser la méthode de Chebyshev. La méthode Land-H 
devrait être utilisée pour estimer les limites de confiance 
en présence d’une asymétrie moyenne et d’un 
échantillon de taille moyenne à élevée. Dans les cas 
d’asymétrie extrême, des méthodes non paramétriques 
comme la méthode bootstrap de Hall devraient être 
utilisées. 

 Dans le cas d’ensembles de données asymétriques qui 
ne sont ni gamma, ni log-normaux, les limites de 
confiance de la moyenne devraient être estimées selon 
des approches non paramétriques telles que la méthode 
de Chebyshev ou la méthode bootstrap de Hall (pour de 
petits ensembles de données).  
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Nota : LCS, limite de confiance supérieure; LCI, limite de confiance inférieure. 

Encadré A3. Procédure d’estimation de la distribution des concentrations 
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A2.3.2 Prise en compte des concentrations non 
 détectables 

L’analyse chimique d’échantillons d’eau, de sol, de 
sédiments ou de tissus peut parfois indiquer des 
concentrations qui se situent en dessous des capacités de 
détection des laboratoires (concentrations non détectables). 
Lors du calcul des statistiques sommaires ou de 
l’établissement des distributions, l’approche 
traditionnellement utilisée lors de l’évaluation de sites 
contaminés consiste généralement à assigner aux 
concentrations non détectables des valeurs égales à la 
moitié de la limite de détection (LD). Cette approche peut 
causer une importante asymétrie des statistiques sommaires 
et des distributions, tout particulièrement lorsque les 
concentrations non détectables sont fréquentes dans 
l’ensembles de données. Cette section décrit brièvement les 
approches disponibles pour tenir compte des concentrations 
non détectables dans un ensemble de données. 

Les trois principales méthodes citées pour tenir compte des 
concentrations non détectables sont décrites dans les 
paragraphes qui suivent :  

 La méthode de substitution attribue une valeur 
constante aux concentrations non détectables et les trois 
conventions généralement utilisées sont les suivantes : 
(i) présumer que les concentrations non détectables sont 
égales à zéro; (ii) présumer que les concentrations non 
détectables sont égales à la limite de détection (LD); ou 
(iii) présumer que les concentrations non détectables 
sont égales à la moitié de la LD (le point milieu). 

 Les méthodes du maximum de vraisemblance 
emploient des estimations provenant d’une distribution 
présumée pour estimer les valeurs des concentrations 
non détectables. Pour une distribution donnée, les 
estimations de statistiques sommaires sont calculées de 
manière à correspondre le mieux possible aux 
concentrations observées se situant au dessus de la LD 
et au pourcentage de données en dessous de cette 
limite. 

 Les méthodes du graphique de probabilités 
« comblent » les valeurs des concentrations non 
détectables selon les étapes suivantes (voir Gleit, 1985 
pour plus de détails) : 

o Choisir une estimation initiale de la moyenne et de la 
variance à l’aide d’un diagramme de probabilités 
normale ou lognormale.  

o Au moyen de la distribution présumée et de la valeur 
actuelle de la moyenne et de la variance, attribuer 
des valeurs aux m premières valeurs, où m 
représente le nombre d’observations censurées. 

o Calculer la moyenne et l’écart-type, ou ajuster la 
distribution comme d’habitude à partir de l’ensemble 
de données mis en place. 

o Répéter la deuxième et la troisième étape jusqu’à ce 
que la moyenne et la variance deviennent stables. 

La méthode du diagramme de probabilités comporte des 
variantes en présence de données censurées multiples et 
pour différentes distributions. 

L’examen de la documentation publiée au sujet des données 
censurées indique que toutes les méthodes possèdent des 
avantages et des inconvénients. Lorsqu’il existe un grand 
nombre de concentrations non détectables, ou en présence 
d’un échantillon de faible taille, aucune méthode ne 
fonctionne vraiment bien. La substitution par la moitié de la 
LD donne des résultats acceptables pour la vérification des 
hypothèses lorsque la censure n’est pas excessive (Clarke 
et Brandon, 1996). Toutefois, le remplacement des 
concentrations non détectables par une constante produit 
des estimations biaisées de la moyenne et de la variance 
(El-Shaarawi et Esterby, 1992). Par conséquent, les 
méthodes de substitution doivent être utilisées uniquement 
pour des ensembles de données ayant une faible proportion 
de concentrations non détectables. 

Lorsque la distribution des données est connue, ou s’il y a 
suffisamment de données pour estimer la distribution de 
manière fiable, la méthode de vraisemblance maximale 
fournit de meilleures estimations des centiles. Toutefois, la 
méthode du maximum de vraisemblance biaise encore les 
estimations des moyennes et des variances dans le cas des 
données ayant une distribution lognormale (Helsel, 1990), et 
les ensembles de données ne contiendront généralement 
pas suffisamment de données pour estimer de manière 
fiable la distribution sous-jacente. Néanmoins, la méthode du 
maximum de vraisemblance est utile en présence de vastes 
ensembles de données.  

Gleit (1985) a utilisé des simulations pour comparer la 
performance des trois méthodes mentionnées 
précédemment par rapport à des échantillons de petite taille 
(n=5) et des données normales ou lognormales 
transformées censurées séparément. En se fondant sur les 
performances observées, il a recommandé l’emploi de la 
méthode du diagramme de probabilité. Cette méthode (qui 
est considérée robuste puisque la dépendance envers une 
distribution de données particulière touche uniquement les 
données non détectées) est également recommandée par 
Helsel (1990). Dans le cas d’ensembles de données de taille 
modeste à grande, il est recommandé d’utiliser la méthode 
du diagramme de probabilités pour tenir compte des 
concentrations non détectables lors du calcul des 
statistiques sommaires ou de l’ajustement des distributions. 
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A2.2.3 Méthodes avancées 

Dans certaines situations, il est parfois nécessaire d’utiliser 
des méthodes plus avancées pour estimer les distributions 
des concentrations moyennes dans le temps et dans 
l’espace. Par exemple, il peut être nécessaire : 

 d’avoir recours à la pondération pour tenir compte de 
l’échantillonnage spatial non aléatoire, ou  

 d’avoir recours à la pondération pour tenir compte de 
l’utilisation non homogène des habitats par des 
récepteurs humains. 

Les techniques géostatistiques (p. ex., pondération par 
distance inverse, krigeage universel) et le bootstrap pondéré 
par rapport à la surface sont des exemples de techniques 
qui peuvent être utilisées pour corriger les biais dans 
l’intensité de l’échantillonnage (p. ex., lorsque 
l’échantillonnage ciblait les zones les plus contaminées) lors 
du développement des distributions (Ginevan et Splitstone, 
1997; Goovaerts, 1997; Brakewood et Grasso, 2000; 
Barabas et al., 2001; Okabe et al., 2001). Des modèles de 
parcours aléatoires peuvent être employés pour tenir compte 
de l’utilisation non homogène de l’habitat, par exemple en 
assignant des pondérations surfaciques et d’utilité à 
différents habitats et en calculant par la suite des moyennes 
spatiales tenant compte du fait que les individus se 
déplacent dans l’environnement (Hope, 2000). Les 
techniques géostatistiques et les modèles de parcours 
aléatoires dépassent la portée de la présente annexe. Les 
lecteurs doivent consulter les références citées à cet égard 
pour obtenir plus de renseignements sur ces sujets. 

A2.4 Dépendances entre les variables 
 d’entrée 
Dans la plupart des ÉRSH, il est vraisemblable qu’il y ait des 
dépendances entre les variables d’entrée. Par exemple, les 
modèles de risque qui servent à estimer l’exposition aux 
contaminants par contact cutané requièrent généralement de 
l’information au sujet des surfaces corporelles touchées et 
du poids corporel (Smith et al., 1992). La surface corporelle 
correspond à la surface de la peau disponible pour 
l’absorption cutanée d’un contaminant. La quantité estimée 
absorbée par la peau est alors divisée par le poids corporel 
pour obtenir une mesure de la dose corporelle, laquelle peut 
être comparée avec le seuil de toxicité approprié. Le poids et 
la surface corporels sont des variables corrélées, et les 
évaluations qui modélisent la variabilité inter-individuelle par 
rapport à l’exposition doivent tenir compte de cette 
dépendance. Voici d’autres exemples de dépendances 
souvent présentes dans les ÉRSH : (i) des corrélations 
positives entre le taux d’inhalation, le taux d’ingestion d’eau 
potable et le taux d’ingestion de nourriture, (ii) des 
corrélations positives entre les divers taux d’exposition et le 
poids corporel, (iii) des corrélations positives au niveau 
spatial entre les concentrations de contaminants dans le sol 

et les concentrations dans des produits locaux, (iv) des 
corrélations négatives entre la consommation de différents 
types d’aliments (p. ex., une augmentation de la 
consommation de bœuf lorsque la consommation de poisson 
diminue), et (v) de nombreux autres exemples. 

Plusieurs évaluateurs des risques tiennent pour acquis que 
toutes les variables aléatoires sont indépendantes, même 
lorsque rien ne justifie une telle position. Il n’est pas 
approprié de tenir pour acquis une telle indépendance à 
moins de posséder une preuve convaincante à cet effet (p. 
ex., le diagramme de dispersion n’indique aucune relation) 
ou un argument probant (p. ex., la concentration de 
contaminant dans les produits locaux n’est 
vraisemblablement pas liée à la concentration de 
contaminant trouvée dans des fruits importés d’un autre 
pays) à l’effet qu’il s’agit d’une hypothèse raisonnable. 
Lorsqu’une dépendance est ignorée, les résultats obtenus 
sont faussés (Ferson et al., 2004). Dans certaines 
conditions, la tendance centrale de la distribution de sortie 
peut être approximativement correcte (Smith et al., 1992). 
Toutefois l’étalement de la distribution et les probabilités de 
queue peuvent être très inexactes, particulièrement lorsqu’il 
existe d’importantes dépendances entre des variables 
d’entrée de grande influence (Bukowski et al., 1995; Ferson 
et Burgman, 1995; Ferson et al., 2004). Si, par exemple, 
dans le cas d’un modèle d’exposition applicable aux tout-
petits, il existe des dépendances entre les taux d’inhalation 
et d’ingestion et entre les concentrations de contaminant 
dans le sol, dans les légumes du potager et dans l’air 
intérieur, le fait d’ignorer les dépendances entraînerait une 
importante sous-estimation de l’exposition pour les individus 
les plus exposés. Ce groupe est généralement le plus 
préoccupant dans le contexte de l’évaluation d’un site 
contaminé. 

Il existe plusieurs stratégies permettant de tenir compte des 
dépendances dans une ÉPR (pour plus de détails à ce sujet, 
voir Ferson et al., 2004) : 

 Lorsque les dépendances sont monotoniques et qu’il 
existe suffisamment de données pour estimer le 
coefficient de corrélation, des logiciels comme Crystal 
Ball® et @Risk® permettent de produire, pour chaque 
paire de variables dépendantes, des distributions 
combinées pour les distributions marginales corrélées au 
moyen de coefficients de corrélation des rangs de 
Spearman. D’autres logiciels utilisent les coefficients de 
corrélation de Pearson (approprié uniquement lorsque 
les variables d’entrée sont distribuées normalement), de 
Kendall ou d’autres types de coefficients de corrélation 
(Ferson et al., 2004). 

 En présence de paires de variables d’entrée qui 
possèdent des coefficients de corrélation proches de 
l’unité ou formant d’autres dépendances quasi parfaites, 
une des variables d’entrée peut être remplacée par une 
formule dans le modèle. Cette méthode équivaut à 
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supposer qu’il existe une relation parfaite (linéaire ou non 
linéaire) entre les deux variables d’entrée. Cette méthode 
a été utilisée par McKone et Bogen (1992) pour établir la 
corrélation entre la surface du corps et le poids corporel. 

 Lorsqu’il existe des dépendances présumées, mais peu 
de données, des analyses par simulation peuvent aider à 
déterminer l’influence possible de ces dépendances 
présumées sur l’estimation de l’exposition ou des 
risques. Par exemple, en cas de relation positive 
présumée (p. ex., concentration dans le sol et dans les 
légumes), il est possible de faire varier le coefficient de 
corrélation de zéro (indépendance présumée) jusqu’à 
plus un (parfaite dépendance présumée). Cette 
fourchette pourrait être plus étroite en présence 
d’information soutenant cette décision. Lorsque les 
analyses de simulation indiquent que les estimations 
d’exposition ou de risque (particulièrement les valeurs de 
queue) sont insensibles à la valeur du coefficient de 
corrélation, cette source d’incertitude peut être mise de 
côté. Autrement, il est possible de recueillir de nouvelles 
données pour mieux préciser la dépendance ou nuancer 
la décision éventuelle de tenir compte de cette source 
d’incertitude (p. ex., choisir le coefficient de corrélation 
qui produit l’estimation des risques la plus prudente). 
Lorsque des analyses par simulation sont employées 
pour explorer l’influence d’une dépendance présumée, 
les résultats de cet exercice doivent être présentés dans 
l’évaluation des risques. 

 En variant les coefficients de corrélation pour explorer 
l’influence d’une dépendance présumée, on assume que 
la dépendance est monotonique. Lorsque des relations 
non monotoniques peuvent survenir (p. ex., aucun effet à 
la dose zéro, stimulation à faible dose, toxicité à dose 
élevée) et que les données sont insuffisantes, il faut 
utiliser des stratégies plus complexes pour explorer 
l’influence de la dépendance présumée (p. ex., en 
utilisant différents coefficients de corrélation pour 
différentes parties des valeurs des variables d’entrée, en 
utilisant différentes équations non monotoniques 
possédant des termes d’erreur variés pour lier les 
variables indépendantes, etc.). De telles stratégies 
requièrent un bon jugement professionnel, et ne 
couvriront vraisemblablement pas toute la gamme des 
possibilités de dépendances présumées. 

Lorsque les connaissances sont insuffisantes pour cerner 
précisément une dépendance présumée, des méthodes de 
limites, comme la théorie de Dempster-Shafer et l’analyse 
des limites de probabilité (décrite plus en détail dans la 
section A25) peuvent être employées. Ces méthodes 
requièrent de préciser ce qui est connu au sujet des 
dépendances présumées et ce qui ne l’est pas (p. ex., la 
dépendance est positive, mais le coefficient de corrélation 
est inconnu). Tenant compte de l’état des connaissances au 
sujet d’une dépendance présumée, les méthodes de limites 
permettent de calculer les distributions de probabilités des 

limites inférieures et supérieures des variables de sortie 
(figure A5). La « véritable » distribution de sortie se trouve 
entre ces deux limites. La « véritable » distribution ne peut 
se trouver à l’extérieur des limites, en présumant que l’état 
des connaissances a été correctement représenté dans 
l’analyse. Lorsque les limites sont rapprochées, l’incertitude 
au sujet des dépendances présumées a peu d’influence sur 
la distribution de la variable de sortie. Lorsque les limites 
sont éloignées, l’incertitude au sujet des dépendances 
présumées a beaucoup d’influence sur la variable de sortie.  

A2.5 Méthodes de propagation de 
 l’incertitude 
Morgan et Henrion (1990) offrent un excellent exposé des 
nombreuses méthodes probabilistes employées dans 
l’analyse des risques. Les pages qui suivent présentent les 
méthodes probabilistes d’analyse des risques, y compris 
plusieurs méthodes qui sont apparues depuis la publication 
du texte de Morgan et Henrion.   

A2.5.1 Analyse d’intervalles 

L’analyse d’intervalles (Dwyer, 1951; Moore, 1966; Alefeld et 
Herzberger, 1983; Neumaier, 1990) est la méthode globale 
la plus simple pour la propagation d’incertitude au moyen 
d’équations mathématiques. Chaque variable d’entrée est 
exprimée par un intervalle limité par les valeurs les plus 
élevées et les plus faibles possibles. Les modalités de 
l’analyse d’intervalles sont très simples. Si A = [a1, a2] et B = 
[b1, b2] sont deux intervalles, leur somme A+B est donc 
l’intervalle [a1+b1, a2+b2]. L’addition des intervalles est par 
conséquent la simple addition des éléments minimums et 
des maximums. Dans le cas des intervalles positifs, le 
produit de AxB est [a1xb1, a2xb2]. Toutefois, leur différence 
A-B est l’intervalle [a1-b2, a2-b1]. Dans le cas de la différence, 
les minimums et les maximums des deux intervalles sont 
combinés et soustraits. De cette façon, les résultats 
comprennent toutes les valeurs possibles de différence. De 
la même manière, la division des intervalles combine les 
minimums et les maximums des deux intervalles pour 
s’assurer que les résultats comprennent toutes les valeurs 
possibles du quotient. 

L’analyse d’intervalles est applicable quelle que soit la 
nature ou la source de l’incertitude. Elle permet d’obtenir des 
résultats fiables, peu importe que l’incertitude provienne 
d’une erreur de mesure ou de la variabilité stochastique. 
L’analyse d’intervalles est insensible aux corrélations ou aux 
autres dépendances entre les variables d’entrée. Peu 
importe les dépendances, l’analyse d’intervalles produit des 
résultats qui contiennent la valeur ou les valeurs réelles. 
Tant que l’analyste peut fixer des limites qui contiennent de 
manière certaine les quantités incertaines, l’application de 
l’analyse d’intervalles subséquente n’est assujettie à aucune 
autre hypothèse.  
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Les analyses d’intervalles donnent souvent des résultats très 
étendus. De fait, l’analyse du pire cas, qui correspond à 
l’analyse des intervalles lorsqu’elle est bien menée, a 
souvent été accusée de faire preuve d’hyperconservatisme. 
Ce résultat est habituellement dû au fait d’avoir ignoré de 
l’information au sujet des probabilités entre le minimum et le 
maximum des valeurs et au sujet des dépendances qui 
existent entre certaines variables d’entrée.  

A2.5.2 Propagation de la variance 

Des méthodes analytiques peuvent être utilisées pour 
estimer l’exposition ou le risque au moyen d’équations assez 
simples. La propagation de la variance est la méthode la 
plus fréquemment employée (Morgan et Henrion, 1990; 
Hammonds et al., 1994; Slob, 1994). En présence d’un 
modèle additif simple et de variables d’entrée 
indépendantes, la valeur moyenne de la distribution de sortie 
est égale à la somme des moyennes d’entrée. Dans le 
même esprit, la variance de la distribution de sortie est égale 
à la somme des variances des variables d’entrée. Ce qui 
correspond à l’équation suivante : 

(A2) 
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où p correspond au nombre de variables dans le modèle. La 
forme de la distribution de sortie qui en résulte aura 
tendance à être normale même si les distributions assignées 
aux variables d’entrée ne sont pas normales. 

Une approche similaire peut être adoptée avec des modèles 
multiplicatifs après avoir converti le modèle en forme additive 
en transformant de manière logarithmique les variables 
d’entrée.  

(A3) 

Y = a × b × c 

1n (Y) = 1n (a) + 1n (b) + 1n (c) 

Dans le cas des modèles multiplicatifs, la moyenne 
géométrique correspond au terme exponentiel de la somme 
des valeurs moyennes des logarithmes de chaque variable 
d’entrée. L’écart géométrique est calculé comme 
l’exponentielle de la racine carrée de la somme des 
variances des variables transformées : 

(A4) 
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où Xg,R est la moyenne géométrique de la distribution de 
sortie, µR est la somme des moyennes des logarithmes des 
variables d’entrée, Sg,R est l’écart-type géométrique de la 
distribution de sortie, et σR2 est la variance des logarithmes. 
La distribution de la variable de sortie d’un modèle 
multiplicatif a tendance à être lognormale même lorsque les 
distributions d’entrée sont de formes différentes. Hammonds 
et al. (1994) décrivent la propagation de la variance de 
manière plus détaillée. 

A2.5.3 Analyse Monte Carlo de premier ordre 

La simulation Monte Carlo est la technique d’ÉPR la plus 
fréquemment utilisée. La base de l’analyse Monte Carlo est 
simple : les estimations ponctuelles des variables dans 
l’équation d’un modèle sont remplacées par des distributions 
de probabilité, les échantillons sont choisis au hasard dans 
chaque distribution, et les résultats sont compilés 
habituellement sous forme d’une FDP ou de FDC. Il existe 
plusieurs variantes de la technique Monte Carlo pour 
l’échantillonnage de distributions d’entrée (Morgan et 
Henrion, 1990). Dans le cas de l’échantillonnage par 
importance, les valeurs d’importance significative 
(habituellement les queues de distributions d’entrée) sont 
échantillonnées plus souvent et ont donc un poids réduit, ce 
qui permet d’améliorer la résolution dans les queues de 
distribution de sortie. Dans le cas de l’échantillonnage 
stratifié, les distributions d’entrée sont divisées en 
intervalles, et les valeurs d’entrée sont obtenues par 
échantillonnage aléatoire à l’intérieur de chaque intervalle. 
L’échantillonnage hypercube latin, qui divise les distributions 
d’entrée en intervalles équiprobables, est la version 
d’échantillonnage stratifié la plus populaire. 
L’échantillonnage hypercube latin est plus précis que 
l’échantillonnage Monte Carlo classique, car la gamme 
complète des distributions d’entrée est échantillonnée de 
manière plus régulière et plus égale (Iman et Helton, 1988). 

Les techniques Monte Carlo du premier ordre fonctionnent 
très bien lorsqu’il existe des données en grand nombre et 
des théories qui permettent de préciser l’équation du modèle 
et les distributions d’entrée. Les difficultés surviennent 
lorsque les informations sont insuffisantes pour préciser les 
distributions d’entrée ou les relations entre elles (Ferson, 
1996; Moore, 1996). Les dépendances entre les distributions 
d’entrée peuvent exagérer ou réduire les prévisions de 
probabilité d’exposition (ou d’effets) en comparaison avec 
les cas sans corrélation (Smith et al., 1992; Ferson et Long, 
1994; Bukowski et al., 1995). Lorsque les relations de 
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dépendances sont monotoniques et qu’il existe suffisamment 
de données pour préciser les coefficients de corrélation, 
@Risk®, Crystal Ball® et d’autres types de progiciels sont 
capables de tenir compte des dépendances dans les 
analyses. Lorsque d’importantes dépendances sont 
présumées mais que les données sont insuffisantes pour 
préciser les relations, l’analyse devient alors problématique. 
Dans de tels cas, d’autres techniques comme l’analyse des 
limites de probabilité doivent être envisagées, car les 
résultats de telles analyses ne dépendent pas de la 
connaissance de la covariance parmi les variables d’entrée 
(Ferson et Long, 1994; Ferson et al., 2004). 

A2.5.4 Analyse Monte Carlo de second ordre 

L’analyse Monte Carlo de second ordre est composée de 
deux boucles, la boucle interne qui représente la variabilité 
(variations connues et quantifiables comme le poids corporel 
des individus, les mesures de concentration, et ainsi de 
suite) et la boucle externe qui représente l’incertitude du 
paramètre. L’analyse comprend les étapes suivantes (voir la 
figure A4) : 

 Déterminer l’équation du modèle et identifier quels 
intrants du modèle sont (i) des constantes bien définies 
(p. ex., hydrosolubilité d’une substance chimique lorsqu’il 
y a peu de différence entre les valeurs issues de 
plusieurs études bien menées), (ii) des constantes 
comportant de l’incertitude (p. ex., hydrosolubilité d’une 
substance chimique lorsque seules des données limitées 
ou de piètre qualité sont disponibles), (iii) des variables 
aléatoires bien définies (p. ex., concentration chimique 
dans un terrain de jeu mesurées dans de nombreux 
échantillons de sols), et (iv) des variables aléatoires pour 

lesquelles il y a de l’incertitude en ce qui a trait à la forme 
et(ou)aux paramètres de la distribution (p. ex., 
concentration chimique dans un terrain de jeu basé sur 
des données limitées ou de piètre qualité). 

Dans un système comme Crystal Ball®, les constantes 
et les variables aléatoires bien définies sont attribuées à 
la boucle intérieure. Les constantes qui comportent de 
l’incertitude, les constantes mal comprises ou les 
variables aléatoires incertaines sont attribuées à la 
boucle externe. Dans les deux cas, une distribution de 
paramètres est choisie (p. ex., distribution normale ou 
lognormale pour le poids corporel d’hommes actifs) et 
les valeurs des  paramètres de distribution sont 
précisées (p. ex., moyenne = 75 kg, écart-type = 15). 
Dans le cas des constantes qui présentent de 
l’incertitude, la distribution et la valeur des paramètres 
seront fondées en grande partie sur le jugement 
professionnel. Des techniques d’ajustement des 
données peuvent être utilisées pour fixer les paramètres 
des variables aléatoires bien définies. Les variables 
aléatoires qui comportent des incertitudes doivent être 
incluses dans les deux boucles. À cette fin, une 
distribution est choisie pour la variable aléatoire (p. ex., 
distribution lognormale pour la concentration chimique 
dans le sol) qui se trouve dans la boucle interne. 
Toutefois, au lieu de spécifier des paramètres exacts 
pour la variable aléatoire, on attribue des distributions. 
Dans le cas d’une distribution lognormale dans la 
boucle interne, il est possible d’attribuer une distribution 
pour la moyenne et (ou) une distribution pour l’écart-
type. Ces dernières distributions reflètent l’incertitude au 
sujet de la moyenne vraie ou de l’écart-type vrai par 
rapport à la variable aléatoire d’intérêt. 
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Figure A4 Utilisation de la méthode Monte Carlo de second ordre pour distinguer la variabilité et l’incertitude dans
 les expressions mathématiques comprenant des constantes et des variables aléatoires  

 

Nota :  Cinq valeurs ou distributions hypothétiques tirées de la simulation de la boucle externe sont illustrées à l’entrée et à la sortie. Dans le cas des 
constantes d’entrée et des variables aléatoires bien définies, les valeurs et les distributions, respectivement, ne changent pas d’une simulation 
de la boucle externe à l’autre. 
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 Déterminer le nombre de simulations des boucles interne 
et externe souhaitées dans le cadre de l’analyse Monte 
Carlo de second ordre. Dans la première simulation de 
boucle externe, les valeurs des paramètres comportant 
de l’incertitude (les constantes ou les variables 
aléatoires) sont choisies au hasard parmi les distributions 
de la boucle externe. Ces valeurs servent à définir les 
constantes et les distributions de variables aléatoires de 
la boucle interne. On procède alors à l’analyse en 
effectuant le nombre de simulations de la boucle interne 
prévues par l’analyste. Cela est semblable à une analyse 
Monte Carlo de premier ordre. L’analyse se poursuit 
avec la simulation de la boucle externe, et le processus 
est répété. Lorsque le nombre de simulations de la 
boucle externe prévues par l’analyste est atteint, 
l’analyse est terminée. On obtient alors comme résultat 
une distribution des distributions, soit une 
« métadistribution » qui illustre l’incertitude lié à la fois 
aux incertitudes et à la variabilité (figure A4). Les pentes 
des distributions représentent la variabilité tandis que 
l’écart entre les distributions représente l’incertitude due 
au manque de connaissances. 

L’analyse Monte Carlo de second ordre soulève un certain 
nombre de questions. Le temps de calcul peut constituer un 
problème, car le nombre de répétitions nécessaires est porté 
au carré (c.-à-d. que le nombre de simulations de la boucle 
interne est multiplié par le nombre de simulations de la 
boucle externe). En pratique, déterminer la variabilité et 
l’incertitude à l’aide de variables aléatoires est un exercice 
difficile, car l’analyste tente dans les faits de quantifier ce 
qu’il ou elle ne connaît pas ou comprend uniquement de 
manière partielle. 

Les questions liées aux dépendances deviennent plus 
complexes dans une analyse Monte Carlo de second ordre 
(Hora, 1996). Comme dans le cas de l’analyse Monte Carlo 
de premier ordre, les dépendances peuvent survenir entre 
différentes variables d’entrée (p. ex., taux d’inhalation, taux 
d’ingestion d’eau ou de nourriture). Toutefois, dans une 
analyse Monte Carlo de deuxième ordre, il faut parfois 
préciser les dépendances entre les paramètres de 
distribution d’une variable aléatoire spécifique. Par exemple, 
les moyennes et les écarts-types sont habituellement 
corrélés – ainsi, dans le cas d’une variable aléatoire 
distribuée de façon normale, les analystes doivent non 
seulement quantifier ce qu’ils ne connaissent pas au sujet de 
la moyenne et de l’écart-type, mais également ce qu’ils ne 
connaissent pas au sujet de la relation entre ces deux 
paramètres. 

Le principal avantage de l’analyse Monte Carlo de second 
ordre tient au fait qu’elle permet aux analystes de propager 
l’incertitude au sujet des paramètres de distribution dans le 
cadre d’une analyse probabiliste. L’analyste n’a pas à 
spécifier une estimation précise de la valeur d’un paramètre 
incertain simplement parce qu’il faut préciser une telle valeur 

pour effectuer la simulation. L’importance relative de 
l’incapacité de spécifier des valeurs précises pour des 
constantes ou des distributions de variables aléatoires peut 
être établie en examinant l’étalement des distributions à la 
sortie. Lorsque l’étalement est trop étendu pour assurer une 
prise de décision efficace, il faut alors effectuer des 
recherches supplémentaires pour remplacer l’incertitude par 
la variabilité (c.-à-d., remplacer le manque de connaissance 
par de la connaissance). 

A2.5.5 Analyse des limites de probabilités 

Plusieurs chercheurs soutiennent que le manque 
d’information empirique fait en sorte que les distributions de 
probabilités des variables d’entrée ne peuvent être 
spécifiées de manière précise (p. ex., Ferson et Ginzburg 
1995). Les analyses de limites de probabilités représentent 
une distribution d’entrée incertaine avec un ensemble 
complet de distributions de probabilités qui respecte 
l’information empirique disponible au sujet de la variable. Cet 
ensemble est parfois petit et peut être composé d’une seule 
distribution lorsque l’information est abondante. Dans 
d’autres cas, l’ensemble est vaste et reflète le manque de 
connaissances au sujet de la variable. À l’aide de l’analyse 
des limites de probabilités, l’analyste peut propager 
l’ensemble complet à travers le modèle de risque. 

Il est possible de calculer les limites de la FDC de sortie à 
l’aide d’algorithmes numériques efficaces (p. ex., Williamson 
et Downs, 1990; Berleant, 1993) lorsque les distributions 
d’entrée sont représentées par des limites de probabilités. 
Dans le cadre d’une évaluation des risques, l’analyse des 
limites de probabilités indique dans quelle mesure la 
probabilité d’un résultat d’une ampleur donnée sera plus 
élevé ou plus faible. L’analyse des limites de probabilité 
permet de déterminer la fiabilité des estimations des risques 
de manière plus complète que l’analyse par simulation et 
plus rapide du point de vue du calcul que les méthodes 
Monte Carlo.  

Lorsque chaque variable du modèle de risque apparaît une 
seule fois, les résultats d’une analyse de probabilités 
posséderont une étroitesse optimale. En d’autres mots, les 
limites ne pourraient être plus rapprochées à moins de 
disposer d’information (ou d’hypothèses) supplémentaire au 
sujet des intrants.  

Lorsque les dépendances parmi les variables d’entrée ne 
sont pas connues, il est possible de contourner cette 
difficulté en utilisant la méthode des limites de probabilités 
en conjonction avec l’analyse des limites des dépendances 
(Glaz et Johnson, 1984; Frank et al., 1987; Williamson et 
Downs, 1990; Ferson et Long, 1994; Ferson et Burgman, 
1995; Ferson, 1996; Berleant et Goodman-Strauss, 1998). 
Pour chaque opération arithmétique, l’analyste peut 
supposer qu’il n’y a pas de dépendance entre les variables 
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aléatoires, ou il peut choisir de n’émettre aucune hypothèse 
au sujet de cette dépendance. 

L’analyse des limites de probabilités est beaucoup plus 
efficace que l’analyse de sensibilité en présence d’un grand 
nombre de variables, et elle est relativement facile à 
appliquer dans de nombreux cas d’estimation 
problématiques. Toutefois, elle fournit uniquement les limites 

supérieures et inférieures sans donner d’indication au sujet 
des probabilités relatives dans cet intervalle. Elle est plus 
complète que l’analyse par simulation ou les études de 
sensibilité, moins coûteuse sur le plan des simulations et 
plus facile à interpréter que les méthodes Monte Carlo de 
second ordre. La figure A5 illustre comment les distributions 
d’entrée situées à l’intérieur de limites établies sont 
combinées pour produire des limites de sortie. 

 

Figure A5  Analyse hypothétique des limites de probabilités illustrant des résultats s’appuyant sur l’hypothèse que 
 les variables d’entrée sont indépendantes ou que la dépendance entre les variables d’entrée est inconnue 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

A2.5.6 Sélection de la méthode 

Le choix d’une méthode appropriée de propagation de 
l’incertitude dépend de la complexité de l’analyse des 
risques, des informations disponibles et de l’expérience de 
l’évaluateur. Les paragraphes qui suivent constituent des 
directives générales permettant de choisir la méthode 
d’analyse probabiliste des risques la plus appropriée. 

 Au début d’une évaluation, ou lorsque peu d’information 
est disponible, l’analyse d’intervalle peut être employée 
pour produire des limites d’estimation des risques 
(semblable aux scénarios du meilleur et du pire). Si la 
limite supérieure d’exposition se situe bien en deçà du 
seuil de la dose ou du seuil de risque, aucune autre 
analyse n’est requise. 

 Dans le cas des modèles additifs simples et des modèles 
multiplicatifs comprenant des données logarithmiques 
(lorsque la transformation logarithmique donne comme 
résultat une addition d’exposants), et lorsque toutes les 
variables sont indépendantes, une approche analytique 
comme la propagation de la variance est un outil simple 
et efficace de propagation de l’incertitude. 

 Dans le cas de modèles plus complexes, les méthodes 
de simulation Monte Carlo de  premier ordre peuvent 
constituer les outils les plus appropriés de propagation 
de l’incertitude, mais uniquement s’il existe suffisamment 
d’information pour caractériser de manière adéquate les 
distributions d’entrée et les relations entre elles (c.-à-d., 
les variables aléatoires dominent et l’incertitude est 
relativement faible en comparaison). 
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 Lorsque l’information est limitée et que l’incertitude 
prime, d’autres méthodes moins restrictives doivent être 
envisagées (p. ex., l’analyse des limites de probabilités). 

 Pour estimer les limites des estimations de probabilités 
(c.-à-d., l’expression de la confiance envers les valeurs 
estimées), l’analyse Monte Carlo de second ordre et 
l’analyse des limites de probabilité sont des techniques 
utiles. 

Les principes de bonnes pratiques développés par 
Burmaster et Anderson (1994) pour l’analyse Monte Carlo 
doivent être appliqués dans le cadre de tous les types 
d’analyse probabiliste des risques. Ces principes sont 
abordés dans la section A5.0. 

A2.6 Méthodes d’analyse de sensibilité et 
 d’élasticité 
L’analyse de sensibilité a pour but d’identifier de quelle 
manière la variation des résultats d’un modèle (p. ex., la 
dose journalière totale d’une substance chimique) est 
influencée par l’incertitude des variables d’entrée. Lorsque la 
variance des résultats fait obstacle à la prise de décision, 
l’analyse de sensibilité peut être utilisée pour identifier les 
variables d’entrée qui contribuent le plus à la variance des 
résultats observée. Par la suite, des efforts de recherche 
peuvent être entrepris pour réduire l’incertitude des variables 
d’entrée clés (si cela est possible). L’analyse de sensibilité 
peut également être utilisée pour simplifier la structure du 
modèle en identifiant les variables d’entrée qui contribuent 
peu au résultat (p. ex., une voie d’exposition marginale) et 
qui peuvent être soustraites de l’analyse.  

L’analyse d’incertitude et l’analyse de sensibilité ciblent 
toutes les deux les résultats d’un modèle et sont par 
conséquent étroitement liées. Les buts de ces deux types 
d’analyse sont toutefois différents. L’analyse d’incertitude 
évalue l’incertitude des résultats qui découlent de 
l’incertitude des variables d’entrée. L’analyse de sensibilité 
évalue les contributions relatives et absolues des variables 
d’entrée par rapport à l’incertitude totale des résultats. 

Les méthodes d’analyse de sensibilité peuvent être classées 
en trois groupes : les méthodes de tri, les méthodes 
d’analyse de sensibilité locale et les méthodes d’analyse de 
sensibilité globale. Les méthodes de tri sont généralement 
employées pour séparer les variables d’entrée influentes de 
celles qui ne le sont pas, et ne servent pas à quantifier 
l’impact d’une variable d’entrée sur les résultats d’un 
modèle. Les méthodes de tri sont utiles dans le cas des 
modèles qui comptent un grand nombre de variables 
d’entrée. Elles permettent d’identifier les principales 
variables d’entrée sans exiger d’importants efforts de calcul, 
au prix d’une perte d’information quantitative au sujet de 
l’importance des variables d’entrée. En revanche, les 
mesures de sensibilité locale et globale fournissent des 
estimations quantitatives de l’importance de chaque variable 

d’entrée. La différence réside dans le fait que la mesure de 
sensibilité locale vise à estimer l’impact de petits 
changements dans les valeurs des variables d’entrée sur la 
sortie du modèle, tandis que la mesure de sensibilité globale 
porte sur la contribution de toute la plage de distribution de 
chaque variable d’entrée sur la variance des résultats. La 
présente section examine plus en détail les méthodes de tri, 
et d’analyse de sensibilité locale et globale. 

A2.6.1 Méthodes de tri 

La plupart des méthodes de tri reposent sur le concept 
d’analyse par simulation. Par exemple, quels changements 
se produiraient dans la valeur de sortie si la valeur d’une 
variable d’entrée choisie était modifiée? Dans le cas des 
modèles de grande dimension, l’exercice doit être 
systématique pour être utile. Des plans factoriels sont 
notamment utilisés pour mesurer l’influence des variables 
d’entrée par rapport aux données de sortie en tenant compte 
à la fois des interactions et des effets additifs. Un plan 
factoriel implique la sélection de combinaisons de valeurs de 
variables d’entrée qui fournissent le plus d’information 
possible au sujet des relations entre les variables d’entrée et 
les distributions de sortie. Toutefois, en présence d’un plan 
factoriel et d’un modèle de grande dimension, le nombre de 
simulations (nk, où k est le nombre de variables d’entrée, et 
n est le nombre de valeurs de chaque variable) devient 
rapidement impossible à gérer. Si l’on tient pour acquis que 
les interactions d’ordre supérieur (p. ex., les dépendances) 
peuvent être ignorées, il est possible d’utiliser des plans 
factoriels fractionnés (p. ex., Andres, 1997). Les plans 
factoriels fractionnés requièrent un nombre beaucoup moins 
élevé de simulations que les plans factoriels. 

La bifurcation séquentielle est une autre méthode de tri 
utilisée dans le cadre de l’analyse de sensibilité (Bettonvil et 
Kleijnen, 1997). Les paragraphes qui suivent décrivent les 
diverses étapes de cette méthode : 

 Commencer par attribuer les valeurs les plus faibles 
possible aux variables d’entrée pour lesquelles on prévoit 
une corrélation positive avec le résultat du modèle, et les 
valeurs les plus élevées possible aux variables d’entrée 
pour lesquelles on prévoit une corrélation négative avec 
les résultats du modèle. Les signes pour chacune des 
variables d’entrée peuvent être déterminés à l’extérieur 
de l’analyse (p. ex., au moyen d’analyses de 
corrélations). Procéder à la simulation du modèle pour 
obtenir le « bas niveau » de réponse.  

 Répéter l’analyse précédente en utilisant cette fois les 
valeurs les plus élevées possible avec les variables 
d’entrée qui présentent une corrélation positive et les 
valeurs les plus faibles possible avec les variables 
d’entrée qui présentent une corrélation négative. 
Procéder à la simulation du modèle pour obtenir le « haut 
niveau » de réponse. 
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 Si le haut niveau de réponse se situe nettement au-
dessus du bas niveau de réponse, une ou plusieurs 
variables exercent une influence importante sur les 
données de sortie. Si tel est le cas, passer aux étapes 
suivantes. 

 Afin de déterminer quelle variable d’entrée est 
importante, on procède à une autre simulation en 
attribuant à la moitié des variables d’entrée leur valeur 
retenue dans la simulation ayant pour but d’obtenir le 
« bas niveau » de réponse et à l’autre moitié leur valeur 
retenue dans la simulation ayant pour but d’obtenir le 
« haut niveau » de réponse. Si la réponse de sortie qui 
en résulte se situe de nouveau nettement au-dessus du 
« bas niveau » de réponse, cela signifie qu’une ou 
plusieurs des variables d’entrée transférées au « haut 
niveau » de réponse a une importante influence sur le 
résultat de sortie. Si tel est le cas, l’ensemble des 
variables d’entrée transféré au « haut niveau » de 
réponse peut de nouveau être divisé. Si ce n’est pas le 
cas, l’analyse cible alors les variables qui n’ont pas 
encore été transférées au « haut niveau » de réponse.  

 Le processus de transfert de la moitié des variables 
d’entrée choisies vers le « haut niveau » de réponse se 
poursuit jusqu’à ce que toutes les variables d’entrée 
importantes aient été identifiées. 

Puisque la bifurcation séquentielle applique uniquement 
deux valeurs pour chaque variable d’entrée, le résultat est 
fortement influencé par le choix des valeurs attribuées aux 
variables d’entrée. Les résultats de cette méthode sont 
également influencés par le regroupement des variables 
d’entrée, sachant que certaines variables seront importantes 
uniquement si d’autres variables font partie de leur groupe 
(la situation lorsque deux variables sont multipliées 
ensemble dans l’équation du modèle). Bien que facile à 
exécuter, l’analyse de sensibilité selon la méthode de la 
bifurcation séquentielle est une approche sujette à des 
erreurs. 

Afin de surmonter les lacunes de la méthode de bifurcation 
séquentielle, il est notamment possible de régler toutes les 
valeurs des variables d’entrée de manière à obtenir le « bas 
niveau » de réponse en plaçant en « haut niveau » une 
seule variable d’entrée à la fois (Cotter, 1979). D’un point de 
vue théorique, les plans « un à la fois » nécessitent  k+1 
simulations pour un modèle avec k variables d’entrée. Dans 
les faits, il s’agit simplement d’une variante des méthodes 
d’analyse de sensibilité locale (voir les paragraphes qui 
suivent). Afin d’évaluer la sensibilité du modèle par rapport à 
chaque variable d’entrée et pour réduire la dépendance du 
point de départ, il faut faire appel à d’autres concepts. Le 
plan de Cotter (1979) consiste en une simulation avec toutes 
les variables d’entrée réglées à leur bas niveau de réponse, 
une simulation avec toutes les variables d’entrée réglées à 
leur haut niveau de réponse, et 2xk simulations dans 
lesquelles : (i) chaque variable d’entrée est à tour de rôle 

réglée au haut niveau de réponse tandis que les autres 
variables d’entrée sont maintenues à leur bas niveau de 
réponse, et (ii) vice-versa. Le plan de Cotter n’est pas 
sensible à l’ordre dans lequel les variables d’entrée sont 
déplacées du bas niveau de réponse vers le haut niveau de 
réponse contrairement au plan de bifurcation séquentielle. 
De plus, l’application du plan de Cotter ne requiert pas de 
savoir si les variables d’entrée possèdent une corrélation 
négative ou positive avec les résultats de sortie. Toutefois, le 
plan de Cotter exige un plus grand nombre de simulations 
que la méthode de la bifurcation séquentielle et s’avère 
sensible aux valeurs choisies pour les variables d’entrée. 
D’autres plans « un à la fois » plus élaborés comprenant des 
valeurs intermédiaires pour chaque variable d’entrée, sont 
disponibles (p. ex., Morris, 1991). 

A2.6.2 Méthodes de sensibilité locale 

Une autre mesure de sensibilité est connue sous le nom 
d’élasticité. L’élasticité sert à mesurer la variation 
proportionnelle à la sortie du modèle résultant d’une variable 
d’entrée donnée. L’élasticité εij, d’une sortie de modèle Oi 
mesurée par rapport à la valeur de la variable d’entrée Pj 
correspond à l’équation suivante : 

(A5)  

 

où ∆ exprime la variation de sortie ou la variation de la 
variable d’entrée (Evans et Dempson, 1986; Morgan et 
Henrion, 1990). L’analyse d’élasticité ou de sensibilité locale 
est généralement effectuée dans le but de déterminer les 
variables d’entrée pour lesquelles il est important d’obtenir 
des estimations très fiables. L’approche standard de 
l’analyse de sensibilité locale consiste à perturber 
légèrement les valeurs des variables d’entrée dans le but 
d’observer les résultats des valeurs de sortie (Warren-Hicks 
et Moore, 1998). Cela peut être fait à l’aide d’outils 
mathématiques (p. ex., en calculant les dérivées partielles 
de la fonction de sortie par rapport aux variables d’entrée), 
mais cela est plus souvent effectué à l’aide de techniques 
statistiques (Helton et Davis, 2002). Par exemple, Moore et 
Bartell (2000) on effectué une analyse de sensibilité locale 
sur un modèle représentant une chaîne alimentaire 
aquatique comprenant 220 variables d’entrée en assignant à 
chacune d’elles une distribution normale avec un coefficient 
de variation de 1 %. Les valeurs des paramètres ont été 
choisies au hasard dans chaque distribution d’entrée à l’aide 
d’une procédure d’échantillonnage aléatoire stratifié 
(échantillonnage par hypercube latin). Un indice de 
sensibilité a alors été calculé comme le carré du coefficient 
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de corrélation simple entre chaque variable d’entrée et la 
sortie du modèle. 

A2.6.3 Méthodes de sensibilité globale 

Une méthode simple et efficace pour déterminer si une 
valeur de sortie dépend d’une variable d’entrée consiste à 
produire des diagrammes de dispersion. Dans un 
diagramme de dispersion, chaque variable d’entrée 
provenant d’une simulation Monte Carlo est tracée en 
fonction des valeurs de sortie correspondantes. Les 
variables d’entrée importantes possèdent des diagrammes 
qui illustrent des relations marquées, tandis que les variables 
d’entrée moins importantes possèdent des diagrammes qui 
ne montrent aucune relation discernable. Les diagrammes 
de dispersion peuvent être utilisés pour déterminer laquelle 
des techniques quantitatives mentionnées dans les 
paragraphes qui suivent sera la plus efficace dans le cadre 
d’une analyse de sensibilité globale. Les diagrammes de 
dispersion ne sont pas quantitatifs et peuvent s’avérer moins 
utiles avec des modèles complexes et à grande échelle. Les 
paragraphes qui suivent présentent les diverses méthodes 
quantitatives qui peuvent être utilisées dans le cadre d’une 
analyse de sensibilité globale.  

A2.6.3.1 Coefficients de corrélation 

Une méthode courante pour déterminer la relation linéaire 
existant entre une variable d’entrée et les valeurs de sortie 
consiste à calculer un coefficient de corrélation de Pearson. 
Le coefficient de corrélation de Pearson est une mesure de 
la covariance entre deux variables. Toutefois, contrairement 
aux diagrammes de dispersion, les coefficients de 
corrélation de Pearson tiennent pour acquis que la relation 
entre deux variables est linéaire et monotonique (Sokal et 
Rohlf, 1981). Lorsque les diagrammes de dispersion ont 
démontré que tel n’est pas le cas, il faut alors utiliser 
d’autres statistiques (voir plus loin dans le texte) pour mener 
l’analyse de sensibilité globale. 

Lorsque la relation entre la variable d’entrée et une variable 
de sortie est non linéaire, mais monotonique, on peut 
envisager de procéder à une transformation de rang afin de 
quantifier la relation. Cela se fait en classant par ordre 
croissant les valeurs tirées de la simulation Monte Carlo pour 
chaque variable d’entrée et de sortie. Le rang d’une valeur 
est l’emplacement de cette valeur après le classement des 
données. Ainsi, un ensemble de données comprenant les 
valeurs {3,1; 4,4; 2,9; 2,4; 5,3} serait remplacé par les rangs 
{3, 4, 2, 1, 5}. La transformation de rang rend linéaires les 
relations non linéaires monotoniques. Le coefficient de 
corrélation de Spearman peut alors être calculé pour chaque 
combinaison de données d’intrants et de sorties 
transformées (Sokal et Rohlf, 1981). Crystal Ball® détermine 
la sensibilité en calculant les coefficients de corrélation de 
rang entre chaque variable d’entrée et de sortie. 

Les méthodes basés sur les coefficients de corrélation 
décrites précedemment possèdent certaines limites : (i) les 
calculs de sensibilité pour les variables d’entrée corrélées 
seront inexacts, et (ii) les calculs pour les relations non 
monotoniques seront inexacts. Par exemple, si une 
importante variable d’entrée est fortement corrélée avec une 
variable d’entrée de faible importance, cette dernière sera 
vraisemblablement très sensible au niveau des valeurs de 
sortie. Il est possible de contourner ce problème en 
supprimant les corrélations dans l’analyse Monte Carlo. 
L’outil graphique en tornade du logiciel Crystal Ball® peut 
être utilisé pour déterminer si des variables d’entrée 
possèdent une relation non monotonique avec la variable de 
sortie d’intérêt. 

A2.6.3.2 Formes non monotoniques et non aléatoires  

Lorsque les diagrammes de dispersion ou les graphiques en 
tornade indiquent que les relations entre les valeurs d’une 
variable d’entrée et les valeurs de sortie qui s’y rattachent ne 
semblent pas monotoniques, plusieurs méthodes peuvent 
être utilisées pour quantifier la sensibilité. Ces méthodes ont 
été examinées par Saltelli et al. (2000). À la suite d’une 
analyse Monte Carlo, les tests requièrent de fractionner 
l’espace des paramètres d’une variable d’entrée en 
segments équiprobables (p. ex., 10 classes de 1 000 
échantillons chacune, la classe 1 contenant les 1 000 
valeurs les plus basses, la classe 2 les 1 000 valeurs 
suivantes, et ainsi de suite). Lorsque la variable d’entrée et 
les valeurs de sortie qui en résultent ne sont pas liées, les 
moyennes des valeurs de sortie associées aux classes 
seront approximativement égales. Cela peut être vérifié au 
moyen du test F (similaire à une ANOVA). Lorsqu’il est 
impossible de satisfaire aux exigences relatives à la 
distribution normale des résultats, on peut alors procéder à 
un test de chi carré pour l’égalité des médianes. Il est 
possible d’effectuer un test de Kruskal-Wallis avec les 
données ayant subi une transformation de rang lorsque 
l’hypothèse d’homogénéité de la variance entre les classes 
de valeurs de sorties ne peut être rencontrée. 

Il est également possible de détecter les relations non 
monotoniques en subdivisant les valeurs d’entrée et de 
sortie en classes (p. ex., 10x10 = 100 classes). Cela est 
semblable à la division du diagramme de dispersion en 100 
mailles. Le nombre de données ponctuelles dans chaque 
classe est alors déterminé avant de procéder à un test de la 
forme non aléatoire. 
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A2.6.3.3 Un exemple pratique d’analyse de sensibilité 
 globale 

Des progiciels (comme Crystal Ball® et @Risk®) peuvent 
identifier les variables d’entrée (p. ex., poids corporel, taux 
d’inhalation, taux d’ingestion) qui ont le plus d’influence sur 
une prévision particulière (p. ex., l’estimation de la dose 
journalière). L’exemple qui suit illustre comment la fonction 
de l’analyse de sensibilité (du progiciel Crystal Ball®) peut 
être utilisée pour identifier les paramètres d’entrée fortement 
corrélés (positivement ou négativement) par rapport à la 
prévision d’intérêt (c.-à-d., la dose journalière estimée [DJE] 
de nickel à partir des aliments). 

Dans cet exemple, Crystal Ball® calcule la sensibilité en 
déterminant le rang des coefficients de corrélation entre les 

variables d’entrée (c.-à-d., poids corporel, taux d’ingestion) 
et la prévision d’intérêt (DJE de nickel provenant des 
aliments). Crystal Ball® détermine la contribution à la 
variance en élevant au carré tous les coefficients de 
corrélation de rang et en les normalisant à 100 %. La 
« contribution à la variance » fournie par Crystal Ball® est 
une approximation et ne représente pas nécessairement la 
vraie répartition de la variance, tout particulièrement lorsqu’il 
existe des dépendances entre les variables d’entrée. 

La figure A6 est un graphique de sensibilité qui indique 
qu’environ 46,5 % de la variance observée pour la DJE de 
nickel provenant des aliments chez les enfants est le résultat 
de la variable d’entrée du poids corporel. 

 

Figure A6  Graphique de sensibilité directionnel de Crystal Ball® 7 illustrant la contribution à la variance avec 
 présomption de variables d’entrée non corrélées 
 

 

Nota : PC, poids corporel; TIVO, taux d’ingestion de viande et d’oeufs; TICG, taux d’ingestion de céréales et de grains; TILPL, taux d’ingestion de 
lait et de produits laitiers; TIGNH, taux d’ingestion de gras, de noix et d’huile  

La figure A6 est un graphique de sensibilité directionnel qui 
indique non seulement l’ampleur, mais aussi la direction de 
l’effet de chaque hypothèse sur la distribution représentant la 
DJE de nickel. La composante directionnelle du graphique 
de sensibilité indique simplement si une hypothèse est 
corrélée de manière positive ou négative avec une prévision 
particulière. La figure A6 a été créée en supposant qu’il 
n’existe aucune corrélation entre le poids corporel et 
l’ingestion de nourriture. En d’autres mots, la FDP décrivant 
la DJE de nickel n’a pas utilisé un taux d’ingestion de 
nourriture normalisé en fonction du poids corporel. Par 
conséquent, les dépendances potentielles entre le poids 
corporel et l’ingestion de nourriture n’ont pas été saisies 

dans cette analyse Monte Carlo. Certaines bases de 
données rapportent les taux d’ingestion de nourriture pour 
les humains sur une base de kilogrammes de poids corporel 
(c.-à-d., mg/kg p.c./-j). Ces bases de données divisent 
chaque taux de consommation de nourriture rapporté par 
chaque poids corporel rapporté, réduisant ainsi les 
préoccupations concernant les dépendances pouvant exister 
entre le poids corporel et le taux d’ingestion de nourriture. 

L’impact lié à la présomption d’une corrélation entre des taux 
d’ingestion de groupes d’aliments précis et le poids corporel 
par rapport à la DJE de nickel est démontré en comparant 
les figures A7 and A8.   
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Figure A7 Fonction de densité de probabilités (FDP) illustrant la variabilité de la dose journalière estimée (DJE) de 
 nickel avec présomption de corrélation des hypothèses 

 

 Figure A8 Fonction de densité de probabilités (FDP) illustrant la variabilité de la dose journalière estimée (DJE) de 
 nickel avec présomption de non corrélation 

 
 

Le fait de présumer un coefficient de corrélation positif entre 
les valeurs de taux d’ingestion de nourriture et de poids 
corporel a eu pour effet de « resserrer » la FDP globale (c.-
à-d. que le 5e et le 95e centiles sont plus rapprochés en 
valeur dans la figure A7 que dans la figure A8).  

A2.6.3.4 Autres méthodes 

De nombreuses autres méthodes peuvent être utilisées dans 
le cadre d’une analyse de sensibilité globale, notamment les 
coefficients de corrélation partielle, les méthodes basées sur 

la régression, les méthodes basées sur les variances (p. ex., 
rapport de corrélation, mesures de l’importance, et test 
d’amplitude de la sensibilité de Fourier). Ces diverses 
méthodes ont été discutées dans Sobol (1993), Saltelli et al. 
(1993, 2000), McKay (1995), Homma et Saltelli (1996), et 
Helton et Davis (2002). 
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A3.0 UTILISATION DE L’ANALYSE 
 D’INCERTITUDE POUR 
 MESURER LES EFFETS 

Les données sur les effets peuvent être caractérisées et 
résumées de diverses manières allant de seuils établis pour 
protéger la santé humaine aux courbes dose-réponse pour 
les espèces de substitution d’intérêt (des rongeurs par 
exemple, lorsque la toxicité a été en grande partie établie à 
l’aide d’études expérimentales sur des rongeurs). Pour 
représenter la mesure des effets lors de la caractérisation 
des substances chimiques avec seuil d’effet (non 
cancérogènes) et sans seuil d’effet (cancérogènes), la 
plupart des juridictions s’appuient sur des doses de 
références (RfD) prudentes et des modèles mathématiques 
(approche des risques unitaires). L’approche des risques 
unitaires est employée dans le cas des substances 
chimiques qui montrent une relation dose-réponse sans seuil 
et lorsqu’il existe une preuve de dommages au matériel 
génétique; elle permet d’évaluer le risque de cancer à partir 
d’estimations du potentiel cancérogène (q1*) ou d’autres 
mesures de dose (DT05). Ces mesures précisent la dose ou 
le niveau d’exposition qui pourrait causer un niveau de 
risque de cancer donné. Cette approche est basée sur 
l’hypothèse que « les effets nocifs sont inexistants » 
uniquement lorsque la dose ou le niveau d’exposition est de 
zéro. Pour de telles substances chimiques, les courbes 
dose-réponse sont réputées ne pas montrer de seuil 
d’exposition car les lésions produites se reproduisent toutes 
seules, c’est-à-dire que le dommage au matériel génétique 
(p. ex., la mutation) peut être transmis d’une génération de 
cellules à l’autre dans le cadre du processus normal de 
division de cellules. Ainsi, lorsque l’ADN a subi des 
dommages, la présence de la substance chimique n’est plus 
requise pour produire l’effet nocif. Étant donné qu’il y a une 
possibilité finie qu’une molécule d’une substance 
génotoxique causant une mutation entraîne une lésion 
autoreproductible, aucun seuil d’exposition en dessous 
duquel aucun effet n’est réputé survenir ne sera fixé. Dans 
ces circonstances, l’hypothèse d’une absence de seuil 
d’exposition entraîne une évaluation très prudente des 
risques, car le dommage au matériel génétique peut être 
réparé, ou les cellules endommagées peuvent mourir et ne 
pas se reproduire. 

Pour les substances chimiques cancérogènes, des modèles 
mathématiques sont employés pour estimer un niveau 
d’exposition correspondant aux risques acceptables pour les 
individus ou les groupes concernés (p. ex., la dose associée 
à un risque de 1 cas sur 100 000 ou à 1 cas sur 1 million). 
Plusieurs modèles mathématiques et plusieurs approches 
sont disponibles pour estimer les valeurs de risque unitaire 
des substances chimiques (Van Ryzin, 1980; Krewski et al., 
1982; Miller et al., 1983; Crump et Howe, 1984; Carr, 1985; 
Crump et Crockett, 1985; U.S. EPA, 2005). Aucun de ces 

modèles mathématiques n’a été ou ne peut être vérifié 
biologiquement en raison des faibles niveaux de risque jugés 
acceptables pour les humains (p. ex., 1 sur 100 000 ou 1 sur 
1 million) (Clayson, 1987). Généralement, les modèles 
utilisés ne peuvent établir de distinction entre les réponses 
correspondant à environ un ordre de grandeur et, par 
conséquent, la limite inférieure de l’intervalle de confiance à 
95 % de l’estimation de l’exposition correspondant à un 
niveau de risque donné est utilisée afin de pencher du côté 
de la sécurité. Des procédures de remplacement pourraient 
comprendre l’emploi de la limite supérieure de la relation 
dose-réponse pour estimer une valeur de risque unitaire, ou 
la sélection de l’estimation de l’exposition ayant un maximum 
de vraisemblance pour calculer la dose correspondant à un 
niveau de risque spécifique plutôt que la limite inférieure de 
l’intervalle de confiance à 95 %. 

À partir d’un même ensemble de données, il peut exister de 
grandes différences entre les limites d’exposition calculées à 
l’aide de divers modèles mathématiques. De plus, la 
différence de limite d’exposition calculée en extrapolant à 
partir de la dose-réponse au moyen d’un modèle 
mathématique en comparaison avec la méthode 
d’extrapolation à partir de la dose sans effet nocif observé 
(NOAEL) peut être de trois ordres de grandeur ou plus (au-
delà de 1 000 fois). Par conséquent, le choix des procédures 
pour estimer les limites d’exposition peut avoir des impacts 
très grands sur l’évaluation du danger d’une substance 
chimique. 

Bien qu’il n’existe pour l’instant aucun plan en vue de 
modifier dans un proche avenir les méthodes actuellement 
utilisées par Santé Canada (voir rapport principal) pour 
caractériser les effets et les risques, cette section aborde 
d’autres approches qui peuvent être utilisées pour 
caractériser les effets dans le cadre d’une ÉPR. On 
demande souvent aux évaluateurs de prédire la proportion 
d’une population exposée qui pourrait ressentir des effets 
nocifs en raison de l’exposition à une substance chimique. 
Bien que de telles prédiction soient souvent réalisées pour 
des substances cancérogènes, elles ne le sont 
généralement pas pour des substances non cancérogènes. 
Les évaluateurs devraient communiquer avec Santé Canada 
avant d’utiliser les approches décrites ci-dessous. 

Dans les évaluations des risques écologiques de niveau 
supérieur (p. ex., U.S. EPA, 2002, 2004), la caractérisation 
des effets s’appuie souvent sur les courbes concentration-
réponse ou dose-réponse, mais utilise, par défaut, des 
doses repères  ou d’autres estimations des effets (p. ex., les 
NOAEL, ou les doses minimales avec effet nocif observé 
[LOAEL]) lorsque les données sont insuffisantes pour établir 
des courbes dose-réponse avec suffisamment de certitude. 
Cette section est un survol de diverses procédures qui ont 
déjà été utilisées pour caractériser l’information relative aux 
effets. 
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A3.1 Relations dose-réponse 
La plupart des ÉPR menées précédemment avaient pour but 
d’estimer la probabilité que l‘exposition excède une dose de 
référence établie dans le but de protéger la santé humaine 
(dans le cas des effets autres que le cancer). Une méthode 
de remplacement consiste à estimer les probabilités d’effets 
d’ampleur variée. Un modèle concentration-réponse ou 
dose-réponse est requis à cette fin. Généralement, cinq 
traitements ou plus, dans le cadre d’une seule étude ou 
d’études multiples qui utilisent une méthodologie similaire, 
sont nécessaires pour développer des relations 
concentration-réponse ou dose-réponse. Le cadre du 
modèle linéaire généralisé (GLM) décrit par Kerr et Meador 
(1996) et par Bailer et Oris (1997) constitue un cadre utile 
pour dériver ces relations. Ce cadre implique l’utilisation de 
fonctions de lien pour transformer les mesures des effets (p. 
ex., des fonctions de lien probit ou logit dans le cas de 
réponses « tout ou rien » comme la mortalité) et l’assignation 
de distributions d’erreur appropriées (p. ex., distribution 
binomiale dans le cas de réponses « tout ou rien »). La 
régression linéaire peut alors être effectuée sur les données 
transformées pour établir la relation dose-réponse. Ainsi, le 
cadre peut être utilisé pour tous les types de variables de 
réponse (p. ex., Moore et al., 2000). En ajoutant un terme 
quadratique au modèle linéaire, le cadre peut être adapté 
pour incorporer une stimulation à faible dose. Le cadre peut 
également être facilement élargi pour inclure d’autres 
modèles de dose-réponse employés dans les ÉRSH dans le 
cas d’effets autres que le cancer (p. ex., le modèle de 
Weibull) (Cothern et al., 1986). 

Dans le cadre de la caractérisation des risques, les relations 
dose-réponse peuvent être combinées avec la distribution 
d’exposition correspondante pour calculer les courbes de 
risque qui caractérisent la relation entre la probabilité et 
l’ampleur de l’effet. 

A3.2 Vérification des hypothèses pour 
 établir la LOAEL et la NOAEL 
L’analyse de variance (ANOVA) est la méthode la plus 
courante pour estimer les effets toxiques à faible niveau 
dans le cadre de tests subchroniques et chroniques. 
Plusieurs raisons expliquent ce fait, notamment le grand 
nombre de logiciels capables d’exécuter l’analyse de 
variance et les tests non paramétriques qui s’y rattachent, et 
la bonne connaissance de cette technique par un grand 
nombre d’évaluateurs. Jusqu’à tout récemment, la plupart 
des protocoles d’analyses toxicologiques prévoyaient des 
plans expérimentaux mieux adaptés aux méthodes 
d’analyse des hypothèses comme ANOVA qu’aux méthodes 
de régression. Toutefois, la méthode de l’analyse des 
hypothèses pour estimer les effets toxiques à faible niveau 
présente certaines contraintes :  

 Les NOAEL et les LOAEL constituent des doses d’essai 
qui ne correspondent pas au seuil d’effets déterminés 
d’un test à l’autre. 

 Un plan expérimental mal conçu peut indiquer de 
manière erronée qu’un contaminant est moins toxique 
qu’il ne l’est en réalité.  

 La plus grande partie de l’information fournie par le test 
de toxicité n’est pas utilisée (Pack, 1993; Stephan et 
Rogers, 1985; Suter, 1996).   

Par conséquent, l’analyse des hypothèses n’est pas 
nécessairement la méthode à privilégier pour analyser les 
données toxicologiques dans le cadre d’ÉPR menées pour 
des sites contaminés. 

Dans de nombreux cas, il n’existe aucune étude 
toxicologique comportant au moins cinq niveaux de 
traitement menée sur des mammifères considérés comme 
des substituts acceptables pour les humains. Dans de tels 
cas, l’analyse des hypothèses peut s’avérer nécessaire pour 
estimer la LOAEL et la NOAEL. Ces mesures d’effet ont 
souvent déjà été établis et rapportés dans de nombreuses 
études toxicologiques. Ces études doivent être examinées 
pour déterminer si les procédures statistiques appropriées 
ont été respectées. Lorsque les données sont tirées de 
rapports expérimentaux  ou obtenues directement auprès 
des auteurs, elles devraient être analysées de nouveau. 
Lorsque les données sont examinées de nouveau, toute 
information concernant la différence minimale requise pour 
produire un résultat significatif doit être rapportée (p. ex., 
nombre de répétitions, analyse de variance, α, β, intervalles 
des doses testées). L’effet associé à la LOAEL, exprimé en 
pourcentage par rapport au témoin,  doit également être 
rapporté. 

A3.3 Étendues et distribution des doses 
 de référence 
Les doses de référence, les doses journalières tolérables, 
les concentrations maximales tolérables et autres seuils de 
toxicité pour la santé humaine sont conçus pour être 
prudents (c.-à-d., privilégier une protection excessive de la 
santé humaine). Dans les faits, ces doses sont 
généralement établies comme la meilleure estimation de la 
dose ou du niveau d’exposition seuil chez les humains; c’est-
à-dire que la dose ou l’exposition qui ne présente aucun effet 
nocif. Par exemple, Rai et al. (2002) emploient l’équation 
suivante pour estimer la dose journalière tolérable (DJT) du 
tétrachloroéthylène : 

(A6) 

 DJT =  NOAEL  = 0,014 mg/kg pc/j 
FI1 × FI2 × FI3 
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où FI1, FI2 et FI3 sont les facteurs d’incertitude tenant compte 
des différences entre espèces (facteur d’extrapolation de 10 
des rats Sprague-Dawley vers les humains), de la variabilité 
intraspécifique (facteur de 10 pour tenir compte de la 
différence de sensibilité entre les individus) et de 
l’extrapolation de la durée, d’une étude subchronique vers 
une exposition chronique (un autre facteur de 10). Toutefois, 
pour un individu donné, il est possible que FI1 et FI2 soient 
aussi peu élevés que 0,01 et 2 respectivement (Baird et al., 
1996). De manière similaire, FI3 peut être beaucoup moins 
élevé que 10, possiblement aussi faible que 0,1 (Baird et al., 
1996). Par conséquent, si le but de l’ÉPR est de prédire la 
proportion d’humains chez qui l’exposition dépasse la dose 
journalière tolérable « réelle », la production d’une évaluation 
non biaisée devra suivre les étapes suivantes. 

 Établir la distribution de l’exposition pour la population 
d’intérêt au moyen des méthodes décrites dans la 
section A2.0. 

 Établir la distribution de la DJT en estimant les 
distributions de la mesure d’effets toxiques (effectué 
facilement avec, par exemple, une DE05 et des limites de 
confiance, et moins facilement avec une NOAEL), et de 
chacun des facteurs d’incertitude. La figure A9 illustre 
cette approche, avec les distributions indiquées par Rai 
et al. (2002) pour le tétrachloroéthylène. Les résultats 
indiquent qu’il existe une probabilité de 97,8 % que la 
DJT « réelle » pour un individu donné soit plus élevée 
que l’estimation prudente de la DJT, établie à 
0,014 mg/kg p.c./jour. Lorsque seule l’étendue (plutôt 
que les FDP) des mesures d’effets et des facteurs 
d’incertitude peut être précisée, il faut alors utiliser les 
données minimales et maximales pour calculer des 
paramètres de distributions uniformes. On obtiendra ainsi 
l’intervalle non biaisé de la DJT. Du point de vue 
réglementaire, la nature « protectrice » (prudente) de la 
DJT du tétrachloroéthylène peut sembler avantageuse. 
Lorsqu’elle est combinée aux hypothèses prudentes de 
l’évaluation de l’exposition servant à caractériser les 
risques, la proportion de la population « protégée » 
atteint presque 100 %. Malheureusement, il est 
impossible de définir dans quelle mesure l’évaluation des 
risques surestime les risques, et entraîne par la suite des 
mesures de réhabilitation ou d’atténuation de l’exposition 
alors qu’aucune mesure de cette nature ne serait 
vraiment requise. 

 Diviser la distribution de l’exposition par la distribution de 
la DJT. 

A3.3.1 Une approche pour les substances 
 chimiques sans seuil d’effet 

La mesure des effets des substances chimiques 
génotoxiques sans seuil d’effet (cancérogènes) est une 
valeur statistique fondée sur la limite de confiance 
supérieure à 95 % de l’estimation des risques unitaire de 
potentiel cancérogène, du coefficient de cancérogénicité 
(CC) ou de la valeur q1*. Chacun de ces éléments est 
calculé par extrapolation à faibles doses à partir de la courbe 
dose-réponse au moyen du modèle linéarisé à degrés 
multiples. Pour élaborer une fonction de distribution pour 
chaque q1*,  la limite de confiance supérieure à 95 % et 
l’estimation du maximum de vraisemblance de la pente du 
potentiel cancérogène (q*1) peuvent être calculés au moyen 
du modèle linéarisé à degrés multiples (Crump et Howe, 
1984). Lorsqu’une forme de distribution est présumée pour 
le potentiel cancérogène à faibles doses (p. ex., lognormale), 
des limites d’incertitudes peuvent être placées autour de la 
valeur q1* employée dans le cadre de l’estimation des 
risques. 

Le sujet de l’établissement de mesures d’effets dans le 
cadre d’une ÉPR est abordé uniquement à des fins de 
discussion. Les méthodes mentionnées ci-dessus 
concernant la caractérisation des effets n’ont pas été 
approuvées par Santé Canada et devraient être examinées 
cas par cas. Les propositions suggérant d’inclure un 
traitement probabiliste de la toxicité ou de la mesure d’effets 
seront examinées cas par cas. Toutefois, il faut être bien 
conscient des délais associés à la résolution des questions 
de principe associées à de telles propositions. 
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Figure A9 Analyse Monte Carlo pour estimer la dose journalière tolérable (DJT) du tétrachloroéthylène. Distributions 
 et estimations ponctuelles (voir les flèches)  

 

 Nota : NOAEL, dose sans effet nocif observé; FI1, XFI2, and XFI3,, facteurs d’incertitude pour tenir compte des différences entre les espèces, 

Source : Rai et al. (2000). 
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A4.0 UTILISATION DE 
 L’ÉVALUATION 
 PROBABILISTE DES 
 RISQUES DANS LA PRISE DE 
 DÉCISION 

Les résultats d’une ÉPR peuvent contribuer à la prise de 
décision de diverses manières, notamment : 

 La comparaison des résultats de l’évaluation 
déterministe des risques (p. ex., un indice de risque) 
avec les résultats de l’ÉPR (p. ex., une distribution 
d’indices de risque) peut servir à mesurer le degré de 
prudence de la première évaluation.   

 Une ÉPR révèle ce que l’on comprend des risques. 
Cette compréhension peut être déterminante dans le 
processus de prise de décision. Par exemple, lorsque la 
distribution d’exposition est peu étendue (c.-à-d. lorsque 
l’incertitude est faible) et se situe au-dessus d’un seuil 
de toxicité, la décision de procéder à une 
décontamination est tout à fait justifiée. D’autre part, 
lorsque la distribution d’exposition est peu étendue et 
qu’elle se situe en dessous d’un seuil de toxicité, la 
décision de ne pas procéder à une décontamination est 
également tout à fait justifiée. Lorsque la distribution 
d’exposition est étendue (c.-à-d. lorsque l’incertitude est 
élevée) et qu’elle chevauche le seuil de toxicité, la 
décision n’est plus du tout évidente, dans ce cas, des 
données et des analyses supplémentaires seront 
possiblement requises avant de prendre une décision, 
ou une décision stratégique devra être prise concernant 
la probabilité « acceptable » de dépassement du seuil.  

 L’ÉPR et l’analyse de sensibilité qui s’y rattache 
permettent d’identifier les priorités de recherche à la fois 
pour le site d’intérêt et pour Santé Canada ou d’autres 
programmes de recherche. Les variables du modèle 
ayant un niveau d’incertitude relativement élevé  ainsi 
qu’une influence significative sur les résultats du modèle 
sont facilement identifiées pour faire l’objet de 
recherches visant à remplacer l’incertitude par de la 
variabilité connue et mesurée (connaissance). 

 L’ÉPR employée pour estimer le risque peut être 
modifiée pour estimer les niveaux de décontamination 
requis. Pour ce faire, il faut définir les critères 
d’acceptabilité des risques (p. ex., >95 % des individus 
au sein d’une population ont un niveau d’exposition se 
situant en dessous de la DJA, ou font face à un risque 
de cancer <10-5). Il s’agit là d’une décision stratégique 
et non scientifique qui n’est pas facile à prendre. Des 
consultations à cet égard doivent être menées auprès 
de Santé Canada et possiblement d’autres juridictions 
et parties intéressées. Une fois le risque acceptable 

établi, différentes valeurs peuvent être entrées à titre de 
concentration dans une série itérative d’analyses 
probabilistes des risques, jusqu’à ce que les résultats 
permettent d’en arriver au risque « acceptable » 
convenu. 

 La méthode alternative qui consiste à réorganiser 
l’équation de l’indice de risque pour isoler le terme de 
concentration à la gauche n’est pas utile, car l’analyse 
Monte Carlo ne peut être employée pour effectuer des 
rétrocalculs (Ferson, 1996). Si, par exemple, nous 
avons l’équation C (risque) = A (exposition) ÷ B (effets), 
il est possible de déterminer la valeur B en réorganisant 
l’équation pour obtenir B = A÷C. Ce rétrocalcul 
fonctionne bien dans le cas d’une analyse déterministe. 
Toutefois, dans le cadre d’une analyse Monte Carlo la 
réponse est inexacte, comme cela peut être démontré 
en replaçant la distribution pour B dans l’équation 
originale pour calculer C. Le résultat de C sera 
sensiblement différent de la distribution pour C utilisée 
comme donnée d’entrée pour calculer B. Cette 
différence tient au fait que B a été calculé en présumant 
l’indépendance entre A et C. Toutefois, le risque (C) 
n’est pas indépendant de l’exposition (A). Comme 
l’indique Ferson (1996), « puisque l’un est une fonction 
de l’autre, l’indépendance est manifestement une 
hypothèse inappropriée. » Pour régler ces problèmes de 
rétrocalcul, il faut soit utiliser la méthode itérative 
suggérée ici, ou une opération spéciale connue sous le 
nom de déconvolution (Burmaster et Thompson, 1995; 
Ferson, 1995; Ferson et al., 2004).   

Une ÉPR fournit de l’information essentielle pour la prise de 
décision. Une telle analyse peut être utilisée pour justifier 
d’éviter des investissements financiers importants pour 
mener des travaux de réhabilitation en présence 
d’incertitudes significatives, ou pour cibler les aspects de 
l’analyse les plus incertains ou les plus susceptibles 
d’influencer la décision. Cette information peut servir à 
déterminer s’il est sage de recueillir des informations 
supplémentaires pour diminuer l’incertitude avant de prendre 
une décision au sujet de travaux d’assainissement ou 
d’élaborer un plan d’assainissement.  

Une ÉPR permet de distinguer les éléments connus et 
inconnus et d’identifier les variables qu’il est important de 
connaître, ce qui représente un net avantage par rapport aux 
méthodes déterministes qui emploient des hypothèses et 
des facteurs de sécurité prudents. L’analyse d’incertitude est 
une méthode objective et transparente qui permet de 
comparer les hypothèses, les modèles et les données 
présentées par les parties intéressées dans le cadre d’un 
différend environnemental. À la suite d’une évaluation 
probabiliste des risques, les parties pourront toujours 
convenir qu’il est préférable d’adopter une approche 
prudente dans le choix et la mise en œuvre des mesures de 
gestion des risques. Cela est tout à fait justifié puisque 
l’étape de la gestion des risques (l’étape au cours de 
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laquelle les intérêts de la société et les politiques applicables 
sont normalement pris en compte) est le moment idéal pour 
définir ce qui constitue un risque acceptable. L’emploi 
d’hypothèses prudentes et de facteurs de sécurité dans le 
cadre d’une analyse a pour effet d’estomper la distinction 
entre la science et la prise de décision (Burmaster, 1996). 
Les évaluateurs ont le mandat d’estimer les événements 
susceptibles de se produire, qui pourraient se produire et qui 
ne sont pas susceptibles de se produire afin de dresser une 
liste des options de gestion des risques. L’ÉPR ne nie pas le 
principe de précaution ou l’approche prudente, mais les fait 
plutôt évoluer vers un niveau de gestion des risques plus 
approprié. 
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A5.0 PRINCIPES DE BONNES 
 PRATIQUES 

Les principes de bonnes pratiques énumérés ci-dessous 
(d’après Burmaster et Anderson, 1994) doivent être suivis 
dans toutes les ÉPR concernant des sites contaminés. 

Décrire le modèle sous-jacent 

 Inscrire toutes les formules. 

 Distinguer les composantes des modèles fondées sur le 
consensus scientifique, celles moins largement 
acceptées, celles qui s’appuient sur le jugement 
professionnel et celles fondées sur les politiques. 

Décrire le fondement des distributions des variables d’entrée 

 Décrire les données utilisées pour établir les 
distributions. Discuter dans quelle mesure elles 
représentent bien la variable ciblée. Évaluer la qualité 
des données. 

 Fournir des explications au sujet des méthodes utilisées 
et présenter l’information concernant l’ajustement aux 
données .de la courbe de distribution. 

 Fournir des informations détaillées et des graphiques 
pour chaque distribution d’entrée. 

 Discuter des conséquences possibles de toutes les 
extrapolations utilisées. 

 Discuter des effets ou des limites des distributions 
alternatives. 

 Décrire les dépendances possibles entre les variables 
d’entrée. Lorsque cela est possible, aborder la question 
des dépendances dans les analyses probabilistes. Si 
non, mener des analyses par simulation pour déterminer 
les conséquences potentielles des dépendances sur les 
prédictions d’exposition ou des risques. 

Décrire la procédure d’analyse 

 Expliquer comment ont été choisies les techniques de 
propagation de l’incertitude. 

 Décrire de quelle manière ont été traitées la variabilité 
stochastique et l’incertitude. 

 Mener des analyses de sensibilité pour identifier quelles 
variables d’entrée doivent être bien quantifiées, ou pour 
développer un ensemble plus limité de variables d’entrée 
devant faire l’objet d’une étude plus approfondie. 

Présenter les résultats de sortie 

 Fournir des informations détaillées et des graphiques 
concernant les distributions de sortie. 

 Discuter la variabilité stochastique, l’incertitude liée aux 
paramètres, et l’incertitude liée au modèle. 

De nombreuses autres procédures standards d’AQ 
permettent d’accroître l’exactitude, la crédibilité et la 
transparence d’une ÉPR. Cela comprend notamment 
l’examen par des pairs des modèles et des données d’entrée 
et l’essai de modèles en s’appuyant sur des critères de 
performance. La double saisie devrait être utilisée pour 
déceler les erreurs d’entrée des données ou des formules. 
Les codes sources informatiques et les modèles statistiques 
doivent être fournis afin que les évaluateurs puissent répéter 
les analyses. Les résultats des analyses d’incertitude doivent 
être présentés afin de permettre aux évaluateurs de 
comprendre les forces et les faiblesses des analyses. Les 
jugements scientifiques et les hypothèses par défaut utilisés 
pour combler les lacunes au niveau de l’information doivent 
également être présentés. Les analystes doivent indiquer 
quelles incertitudes peuvent être réduites, expliquer 
l’importance des incertitudes qui ne sont pas comprises dans 
l’analyse et formuler des recommandations pour la collecte 
d’information supplémentaire. Finalement, il est important 
d’expliquer de quelle manière l’analyse d’incertitude peut 
influencer et en fin de compte améliorer la prise de décision 
réglementaire. 
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A7.0 GLOSSAIRE 

Analyse de corrélation : Examen de l’association 
statistique entre des variables aléatoires fondées sur des 
échantillons. Lorsque les données sont non linéaires, la 
corrélation non paramétrique est généralement considérée 
plus robuste que la corrélation linéaire. 

Bayésien : Selon l’approche bayésienne ou de la probabilité 
subjective, la probabilité d’un événement laisse entrevoir le 
niveau de croyance ou l’état des connaissances justifié par 
les données disponibles. Selon l’approche classique ou 
fréquentiste, la probabilité d’un événement correspond à la 
fréquence à laquelle survient un événement dans le cadre 
d’une longue séquence d’essais indépendants et identiques. 
La décision concernant la pertinence de l’une ou l’autre des 
approches (bayésienne ou classique) dépend des données 
disponibles et du niveau de subjectivité jugé approprié. 

Biais : Différence entre la valeur attendue d'un échantillon 
statistique et la valeur correspondant à la population que 
cette statistique doit estimer.  

Coefficient de corrélation : Mesure de la proximité de la 
relation entre deux variables. Un coefficient de corrélation de 
+1 indique une parfaite corrélation positive. Un coefficient de 
corrélation de -1 indique une parfaite corrélation négative. 
Un coefficient de corrélation de 0 indique qu’il n’y a pas de 
corrélation. On trouve parmi les mesures les plus 
fréquemment utilisées le coefficient de corrélation linéaire 
(également connu sous le nom de coefficient de la limite de 
produits ou de coefficient de corrélation de Pearson) et les 
mesures non paramétriques comme le coefficient de 
corrélation des rangs de Spearman ou le coefficient de 
corrélation du tau de Kendall. 

Coefficient de variation (aussi coefficient de variance ou 
coefficient de variabilité) : Estimation de la variabilité 
relative égale à l’écart-type divisé par la moyenne. Ce 
coefficient indépendant de l’unité de mesure est 
habituellement exprimé sous forme de pourcentage. 

Dépendance : Relation  entre des variables aléatoires. 
Lorsqu’une variable aléatoire n’est pas reliée à une autre 
variable aléatoire, elles sont dites indépendantes. La 
dépendance peut être linéaire, non linéaire, monotonique ou 
non monotonique, et elle peut, par conséquent prendre 
diverses formes. Les mesures traditionnelles de dépendance 
(coefficients de corrélation) sont mal adaptées dans le cas 
des relations non monotoniques. 

Diagramme de probabilité : Diagramme des quantiles 
observés par rapport aux quantiles ajustés relativement à 
une distribution choisie. 

Diagramme quantile-quantile (Q-Q): Technique graphique 
d’analyse de données servant à comparer les distributions 

de deux ensembles de données en illustrant les quantiles 
des données de l’échantillon par rapport aux quantiles d’un 
autre ensemble de données ou d’une distribution théorique. 

Écart absolu : Somme des différences absolues entre les 
valeurs observées et prédites divisée par la taille de 
l’échantillon. 

Écart-type : Mesure de la variation par rapport à la moyenne 
d’une distribution qui correspond à la racine carrée de la 
variance. 

Méthode bootstrap : Une technique statistique qui utilise un 
échantillon (p.ex., 5000) obtenu à partir d’un ensemble de 
données originales en les extrayant de façon aléatoire et en 
replaçant les mêmes valeurs (p. ex., 5000) de l’échantillon 
original ou d’une distribution estimée pour cet échantillon. 

Échantillonnage hypercube latin (EHL) : Dans l’analyse 
Monte Carlo, un des deux types d’échantillonnage suivant 
est souvent utilisé : l’échantillonnage aléatoire simple ou 
l’échantillonnage hypercube latin. L’échantillonnage 
hypercube latin peut être décrit comme une technique 
d’échantillonnage stratifié conçue pour s’assurer que les 
extrémités supérieures et inférieures de la distribution 
employées dans l’analyse sont bien représentées. 
L’échantillonnage hypercube latin est considéré plus efficace 
que l’échantillonnage aléatoire simple, car il requiert moins 
de simulations pour produire le même niveau de précision. 
L’échantillonnage hypercube latin est généralement 
recommandé plutôt que l’échantillonnage aléatoire simple 
lorsque le modèle est complexe ou lorsqu’il existe des 
contraintes de ressource et de temps. 

Élasticité : Terme lié à la sensibilité qui est défini comme 
étant le changement relatif de la prédiction du modèle par 
rapport au changement relatif de la valeur du paramètre.  

Erreur d’échantillonnage : Partie de la variance totale d’un 
estimateur attribuable au processus d’échantillonnage. 

Erreur de mesure : Différence entre la quantité mesurée et 
sa valeur exacte ou réelle. Cette expression est également 
employée pour désigner l’imprécision ou l’incertitude au sujet 
d’une mesure, bien que l’expression incertitude de mesure 
soit désormais préférable pour exprimer ce dernier concept. 

Erreur systématique : Survient lorsque les erreurs dans les 
données ne sont pas purement aléatoires, comme cela peut 
être le cas lorsque la population de l’échantillon n’est pas 
représentative de l’ensemble de la population. 

Estimation ponctuelle : Valeur choisie pour représenter 
une constante ou une distribution. 

Étendue : Différence entre les plus petites et les plus 
grandes valeurs d’un ensemble de données. 
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Expert : Une personne qui (i) possède de la formation et de 
l’expérience dans le domaine visé lui ayant permis d’acquérir 
de grandes connaissances, (ii) a accès à de l’information 
pertinente, (iii) est capable de traiter et d’utiliser l’information 
de manière efficace, et (iv) est reconnue par ses pairs ou les 
personnes qui mènent l’étude comme étant qualifiée pour 
émettre un jugement suffisamment détaillé au sujet des 
hypothèses, des modèles, et des paramètres du modèle. 

Fonction de densité de probabilité (FDP) : La fonction de 
densité de probabilité exprime la probabilité qu’une variable 
aléatoire continue puisse tomber dans un très petit intervalle. 
Dans le cas des variables aléatoires discrètes, on utilise 
plutôt l’expression fonction de masse de probabilité (FMP). 

Fonction de distribution cumulative (FDC) : La  FDC est 
également connue sous le nom de fonction de distribution, 
fonction de fréquence cumulative ou de fonction de 
probabilité cumulative. La fonction de distribution cumulative, 
F(x), exprime la probabilité qu’une variable aléatoire X 
possède une valeur moindre ou égale à une certaine valeur 
x, F(x) = probabilité (Xx). Dans le cas des variables 
aléatoires continues, la fonction de distribution cumulative 
est obtenue par intégration à partir de la fonction de densité 
de probabilité (ou par sommation dans le cas des variables 
aléatoires discrètes). 

Fonction de masse de probabilité (FMP) : La fonction de 
masse de probabilité exprime la probabilité qu’une variable 
aléatoire discrète prenne une valeur spécifique. 

Incertitude (en anglais « incertitude »): Type d’incertitude 
découlant de la connaissance imparfaite. L’incertitude est 
également désignée sous les appellations suivantes : 
incertitude épistémique, ignorance, incertitude subjective, 
incertitude de type II ou de type B, incertitude réductible, 
incertitude liée à la non-spécificité et incertitude sur l’état des 
connaissances.  

Incertitude (en anglais « uncertainty »): L’incertitude dans 
son sens général fait référence au manque de 
connaissances concernant des facteurs, des paramètres ou 
des modèles spécifiques. Par exemple, il peut exister de 
l’incertitude au sujet de la concentration moyenne d’un 
polluant spécifique présent sur un site contaminé, ou au 
sujet d’une mesure spécifique d’ingestion (p. ex., 95e centile 
du taux de consommation de poisson chez tous les hommes 
adultes des États-Unis). L’incertitude comprend l’incertitude 
des paramètres (erreurs de mesure, erreur 
d’échantillonnage, erreur systématique), l’incertitude du 
modèle (l’incertitude due à la simplification nécessaire des 
processus du monde réel, la spécification inexacte de la 
structure du modèle, la mauvaise utilisation du modèle, 
l’utilisation de variables de substitution inappropriées), et 
l’incertitude du scénario (erreurs de description, erreurs de 
regroupement, erreurs de jugement professionnel, analyse 
incomplète). Généralement, l’incertitude peut être réduite par 

l’obtention de connaissances ou d’informations 
supplémentaires.  

Intervalle de confiance : Intervalle numérique construit 
autour de l’estimation ponctuelle d’un paramètre de 
population et associé à un niveau de probabilité donné. 
L’intervalle de confiance à 95 % signifie que 95 % de 
l’intervalle contient la valeur vraie. 

Jugement expert : Source d’information fondée sur 
l’expérience d’un ou plusieurs scientifiques ou experts. Les 
bayésiens utilisent fréquemment le jugement expert pour 
établir la distribution préalable, intégrant ainsi un degré de 
croyance établi par des experts dans le cadre des 
procédures statistiques. 

Krigeage : Méthode d’interpolation exacte qui dépend de la 
nature probabiliste des changements de surface par rapport 
à la distance. 

Limite : La limite supérieure d’un ensemble de nombres 
réels est un nombre réel égal ou supérieur à tous les autres 
nombres de l’ensemble. La limite inférieure est un nombre 
égal ou inférieur à tous les autres nombres de l’ensemble. 
Dans le présent rapport, la question des limites de fonctions 
est également considérée. Il ne s’agit pas des limites de 
l’étendue de la fonction, mais des limites des fonctions pour 
chaque paramètre d’entrée de la fonction. Par exemple, la 
limite supérieure d’une fonction F(x) est une autre fonction 
B(x) faisant en sorte que B(x)F(x) pour toutes les valeurs 
de x. B(x) est la limite inférieure de la fonction lorsque 
l’inéquation est inversée. Lorsqu’une limite supérieure ne 
peut être plus basse, ou qu’une limite inférieure ne peut être 
plus élevée, nous sommes en présence de la meilleure limite 
possible. 

Médiane : Valeur centrale d’un ensemble ordonné de n 
valeurs divisant une distribution statistique en deux moitiés. 
Elle est représentée par la valeur centrale lorsque n est 
impair et par la moyenne des deux valeurs les plus centrales 
lorsque n est pair. 

Mode : La valeur qui, si elle existe, se répète le plus souvent 
dans un ensemble de données. 

Monotonique : Relation entre deux variables qui est soit 
positive soit négative dans toute l’étendue de la variable 
indépendante. 

Moyenne arithmétique : Une mesure de la tendance 
centrale calculée comme étant la somme de toutes les 
valeurs d’un ensemble de mesures divisée par le nombre de 
valeurs de cet ensemble. 

Moyenne géométrique : L’antilogarithme de la moyenne 
des logarithmes des valeurs contenues dans un ensemble 
de données. 
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Non monotonique : Relation entre deux variables qui oscille 
entre le positif et le négatif dans toute l’étendue de la 
variable indépendante. 

Paramètre : Deux définitions qui portent souvent à 
confusion sont utilisées pour décrire ce qu’est un paramètre. 
(i) Une variable constante ou indépendante dans une 
équation ou un modèle mathématique. Par exemple, dans 
l’équation Z = X+2Y, les variables indépendantes (X, Y) et la 
constante sont toutes des paramètres. (ii) Les constantes qui 
caractérisent la fonction de densité de probabilité ou la 
fonction de distribution cumulative d’une variable aléatoire. 
Par exemple, si la variable aléatoire W est réputée distribuée 
normalement avec une moyenne M et un écart-type F, les 
constantes F et M sont appelées paramètres.  

Population : En statistiques et plan d’échantillonnage, 
l’univers total visé par un effort d’échantillonnage. 

Probabilité : Selon l’approche bayésienne ou subjective, la 
probabilité d’un événement correspond au degré de 
croyance qu’un événement se produira ou restera vrai 
compte tenu de l’état des connaissances qu’une personne 
possède à ce sujet. Selon l’approche classique ou 
fréquentiste, la probabilité d’un événement correspond à la 
fréquence à laquelle survient un événement dans le cadre 
d’une longue séquence d’essais identiques et indépendants. 

Quantile : La valeur dans une distribution qui correspond à 
une proportion spécifiée de la distribution de la population ou 
d’une fonction de distribution. Les quartiles (25e, 50e et 75e 
centiles), et la médiane (50e centile) sont des cas particuliers 
de quantiles. 

Représentativité : Degré selon lequel un échantillon est 
caractéristique de la population qu’il est censé représenter. 

Risque : La probabilité ou la gravité d’un effet nocif ou d’un 
événement indésirable sur l’humain ou l’environnement à la 
suite d’une exposition, à certaines conditions, à une ou 
plusieurs sources de risque.  

Sensibilité (analyse de sensibilité) : Technique 
mathématique servant à déterminer l’influence relative des 
paramètres d’entrée d’un modèle individuel sur les résultats 
(en lien avec l’élasticité). Dans une perspective plus large, la 
sensibilité peut indiquer comment les conclusions changent 
lorsque les modèles, les données ou les hypothèses 
d’évaluation changent elles aussi. 

Simulation : Dans le contexte de l’analyse Monte Carlo, la 
simulation est le processus d’approximation des résultats 
d’un modèle au moyen d’applications aléatoires et répétitives 
d’un algorithme du modèle. 

Stochastique : Processus comportant une variable 
aléatoire. 

Méthode non paramétrique : Ensemble de méthodes 
statistiques qui ne requièrent pas l’estimation de la variance 
ou de la moyenne d’une population. Puisque ces méthodes 
ne formulent habituellement aucune hypothèse de 
distribution (p. ex., présomption de distribution normale) de 
la population de référence, elles sont parfois désignées sous 
l’appellation de méthodes avec distribution libre (non 
paramétriques). 

Méthode paramétrique : Technique statistique fondée sur 
l’hypothèse que les données sont tirées d’une distribution 
spécifique, comme la distribution normale. 

Validité de l’ajustement : Série de tests mathématiques 
exécutés pour déterminer le niveau d’ajustement entre la 
distribution de probabilité normalisée et un ensemble de 
données. 

Variabilité : La variabilité désigne les différences observées 
qui sont attribuables à la véritable hétérogénéité ou diversité 
dans une population ou un paramètre d’exposition. Les 
sources de variabilité proviennent des processus aléatoires 
naturels et découlent des différences environnementales, 
génétiques et du mode de vie entre les êtres humains. 
Citons comme exemples les variations physiologiques chez 
les humains (p. ex., les variations naturelles de poids 
corporel, de taille, de taux de respiration, de taux 
consommation d’eau potable), les variations 
météorologiques, les variations quant aux types de sol et les 
différences de concentrations de contaminants dans 
l’environnement. La variabilité ne peut généralement pas 
être réduite au moyen de mesures ou d’études 
supplémentaires (mais elle peut être caractérisée avec plus 
de précision).  

Variable aléatoire : Une variable aléatoire est une quantité 
qui peut prendre n’importe quelle valeur, mais dont la valeur 
exacte ne peut être connue avant d’avoir effectué une 
observation directe. Par exemple, le résultat du lancer d’une 
paire de dés est une variable aléatoire, tout comme la taille 
et le poids d’une personne choisie au hasard dans un bottin 
téléphonique. 

Variance : Mesure de la dispersion d’un ensemble de 
valeurs ou d’une distribution. La variance d’un échantillon est 
établie en (i) calculant les carrés des différences entre les 
valeurs observées et prédites, (ii) en additionnant les carrés 
des différences, (iii) en divisant la somme par la taille de 
l’échantillon moins un, et (iv) en calculant la racine carrée du 
résultat de l’étape (iii). 
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Vérification d’hypothèse : En statistiques classiques, une 
procédure formelle servant à vérifier la vérité présumée à 
long terme d’une hypothèse énoncée. La méthode 
statistique implique la comparaison d’au moins deux 
ensembles de données-échantillons. En se fondant sur une 
distribution présumée des données, la vérification permet de 
décider d’accepter l’hypothèse nulle (généralement qu’il 
n’existe pas de différence entre les échantillons) ou de la 
rejeter et d’accepter une autre hypothèse (généralement qu’il 
existe des différences entre les échantillons). 
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ANNEXE B 

DIRECTIVES POUR L’ÉLABORATION DE NOUVELLES VALEURS 
TOXICOLOGIQUES DE RÉFÉRENCE (VTR DE NOVO) POUR L’ÉVALUATION 
DES RISQUES ASSOCIÉS AUX SITES CONTAMINÉS FÉDÉRAUX, EN 
L’ABSENCE DE VTR RÉGLEMENTAIRES PUBLIÉES 
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B1.0 INTRODUCTION 

Malgré les efforts des organismes de réglementation 
nationaux et internationaux, il n’est pas rare de trouver sur 
des sites contaminés des substances chimiques pour 
lesquelles il n’existe aucune estimation de la puissance 
toxique. Cette situation s’explique facilement, car les listes 
combinées des organismes de réglementation mentionnés 
précédemment comprennent des VTR pour moins de 1 000 
substances chimiques alors que plus de 100 000 substances 
sont utilisées de manière commerciale à l’échelle de la 
planète, et que 1 000 nouvelles substances apparaissent 
dans l’environnement mondial tous les ans. De plus, les 
espèces et les formes chimiques d’une substance trouvée 
sur un site contaminé ne correspondent pas toujours à celles 
pour lesquelles une VTR a été établie. Par conséquent, il 
n’est pas rare de trouver sur un site contaminé une 
substance chimique pour laquelle il n’existe pas de VTR 
permettant d’évaluer les risques pour la santé humaine.  

Le présent document fournit des directives générales pour 
l’élaboration de valeurs toxicologiques de référence (VTR; 
aussi connues sous l’appellation anglaise Regulatory 
Exposure Levels RELs)) lorsque les organismes de 
réglementation reconnus ne disposent pas de valeurs déjà 
publiées. Il fixe des balises pour les toxicologues qui doivent 
élaborer des VTR lorsqu’aucune VTR ne peut être obtenue 
auprès d’un organisme de réglementation reconnu. Ces 
directives peuvent également être utiles lorsque de 
nouvelles données toxicologiques sont rendues publiques, 
mais n’ont pas encore été traitées par les principaux 
organismes de santé. Le document décrit les approches 
généralement employées par Santé Canada pour élaborer 
des VTR. Il fournit en outre des références à d’autres 
documents d’orientation plus élaborés et présente une liste 
de facteurs déterminants à prendre en considération lors de 
l’interprétation des données. Le document n’a toutefois pas 
été conçu pour offrir une « recette » précise en vue 
d’élaborer une VTR. La méthodologie précise, les subtilités 
et les nuances permettant d’établir une VTR varient à un 
certain point d’une substance chimique à l’autre.  

Avant d’élaborer une nouvelle VTR, il est important de 
consulter les nombreuses sources d’information relatives aux 
valeurs toxicologiques de référence établies par les 
organismes de réglementation reconnus. Cela comprend, 
sans toutefois s’y limiter, les organismes suivants : 

 Santé Canada 

 Conseil canadien des ministres de l’environnement 
(CCME) 

 United States Environmental Protection Agency (U.S. 
EPA) 

 Organisation mondiale de la santé (OMS) 

 Agency for Toxic Substances and Disease Registry 
(ATSDR) 

 Netherlands National Institute of Public Health and the 
Environment (RIVM)  

 Agence européenne des produits chimiques (ECHA)  

Outre ces sources, d’autres organismes de réglementation 
internationaux, et parfois même provinciaux peuvent offrir 
des directives concernant divers contaminants 
potentiellement préoccupants (CPP). 

La méthodologie présentée dans ce document décrit les 
directives générales servant à élaborer des VTR lorsque les 
principaux organismes de réglementation ne disposent 
d’aucune valeur de référence. Il est fortement 
recommandé de faire appel à un toxicologue possédant 
une vaste expérience et une bonne compréhension du 
processus d’élaboration des VTR au Canada et ailleurs 
dans le monde. L’élaboration de VTR est une étape délicate 
de l’évaluation des risques pour la santé humaine. Des 
analyses inadéquates peuvent entraîner une importante 
surestimation ou sous-estimation des risques réels. Il est 
donc important de s’assurer qu’un toxicologue d’expérience 
a procédé aux évaluations de manière complète et 
scientifiquement défendable.  

Le rapport contient une liste de références à d’importants 
textes et documents d’orientation portant sur l’évaluation des 
risques. Cette liste non exhaustive fournit au lecteur une 
première source d’information qui peut l’aider à définir les 
éléments essentiels et les directives qui devront être pris en 
considération lors de l’élaboration d’une VTR.  

Il importe de souligner que l’élaboration d’une nouvelle VTR 
ou d’une VTR unique à l’aide des directives du présent 
document ne peut en aucun cas être interprétée comme 
ayant reçu une validation, une acceptation ou une 
approbation de Santé Canada. Le processus d’approbation 
et d’adoption réglementaire des VTR requiert un examen 
interne approfondi, un examen externe par les pairs et 
souvent des discussions fédérales-provinciales-territoriales. 
Toute nouvelle VTR ou VTR révisée proposée pour 
l’évaluation ou la gestion des risques associés à des sites 
contaminés fédéraux au Canada doit être présentée à Santé 
Canada à des fins d’examen, d’étude et de discussion. 

Lorsqu’une VTR existe déjà pour une substance donnée, il 
est important de noter que Santé Canada procédera à 
l’examen d’une VTR révisée proposée uniquement en 
présence de certaines conditions significatives et très 
particulières, notamment : 

 des changements appréciables sont survenus quant à la 
quantité et à la qualité des données publiées depuis 
l’établissement de la VTR existante; 
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 il existe des preuves irréfutables pour procéder à un 
changement de classification comme substance 
cancérogène ou non cancérogène; et (ou)  

 une modification importante de la description ou de 
l’analyse chimique d’une substance (par exemple, un 
changement des biphényles polychlorés (PBC) totaux 
vers des congénères coplanaires et non coplanaires). 
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B2.0 DIRECTIVES 
 MÉTHODOLOGIQUES POUR 
 L’ÉLABORATION DES 
 VALEURS TOXICOLOGIQUES 
 DE RÉFÉRENCE 

B2.1 Introduction 
Dans tous les cas, le toxicologue doit utiliser l’approche 
fondée sur le « poids de la preuve » pour établir les VTR 
proposées. Lorsque cela est possible, l’approche basée sur 
le poids de la preuve tient compte de toutes les données 
pertinentes au cours du processus permettant d’aboutir à 
des conclusions concernant la puissance toxique des 
substances chimiques (SC, 1994; U.S. EPA, 2002; 2005a). 
Par exemple, au cours du processus permettant de 
déterminer si une substance chimique est une substance 
chimique à seuil2 d’effet ou seuil d’effet3, l’ensemble des 
données doit être pris en considération (c.-à-d., les essais de 
génotoxicité, les études chez les animaux, les études chez 
les humains, les relations structure-activité, etc.). Dans le 
cas des substances chimiques possédant déjà une VTR, 
toutes les données disponibles doivent être prises en 
considération sans se limiter aux données les plus récentes. 
De plus, lorsqu’il existe des incertitudes concernant 
l’interprétation des données toxicologiques, le toxicologue 
doit respecter le principe de précaution4 et adopter une 
approche prudente afin de s’assurer que la VTR choisie aura 
pour effet de surévaluer et non de sous-évaluer la puissance 
toxique de la substance chimique afin de protéger 
adéquatement la santé de la population canadienne. Il est 

                                                             
2 Les substances toxiques avec effet de seuil sont les 

« substances pour lesquelles on ne considère pas le cancer 
ou une mutation héréditaire comme étant l’effet critique. » 
(SC, 1994, p. 10) Il faut noter l’existence de certaines 
substances chimiques qui peuvent causer le cancer par 
l’entremise d’un mécanisme de réponse avec effet de seuil 
(c.-à-d., les cancérogènes non génotoxiques) qui peuvent être 
considérées comme des substances toxiques avec effet de 
seuil. 

3 L’expression « substance toxique sans effet de seuil » fait 
référence aux substances dont « l’effet critique est 
supposément dépourvu d’effet de seuil (c.-à-d., à l’heure 
actuelle serait limité à la mutagenèse et la cancérogenèse 
génotoxique). » (SC, 1994, p. 8) 

4 Le principe de précaution s’inscrit dans un cadre souple qui 
tient compte de chaque situation particulière. Le principe de 
précaution reconnaît que « l'absence de certitude scientifique 
ne doit pas servir de prétexte pour reporter les décisions 
lorsqu'il existe un risque de préjudice grave ou irréversible. » 
(SC, 2003) 

tout particulièrement important de protéger les groupes 
potentiellement plus à risque de la population comme les 
fœtus et les jeunes enfants, les personnes âgées, les gens 
dont la santé est déjà fragile, les femmes enceintes, etc. 

La présente section du rapport donne un aperçu de la 
méthodologie qui peut être utilisée pour élaborer des VTR. 
L’approche de Santé Canada pour l’établissement de VTR 
(SC, 1994; 1995; 1996) est en général conforme à celles 
recommandées par divers organismes de réglementation 
incluant la U.S. EPA (U.S. EPA, 2002, 2005a) et l’OMS 
(OMS, 1999). L’approche recommandée par Santé Canada 
fait preuve de souplesse afin de s’assurer que les meilleures 
décisions scientifiques possible soient prises lors de 
l’élaboration de VTR. Compte tenu des types de données qui 
doivent être pris en considération et des diverses approches 
qui peuvent être utilisées, il est impossible de fournir une 
approche universelle et des consignes pas à pas concernant 
l’élaboration de VTR. Les directives fournies dans le présent 
document portent plutôt sur les approches générales qui 
peuvent être utilisées. Les références bibliographiques 
dirigent le lecteur vers des directives plus précises. La liste 
qui suit énumère les principaux documents d’orientation. 

 Santé et Bien-être social Canada (1991) : L’évaluation de 
la cancérogénicité. Rapport de recherche présenté au 
ministère de la Santé nationale et du Bien-être social 

 Santé Canada (1994) : L’évaluation du risque à la santé 
humaine des substances d’intérêt prioritaire 

 Santé Canada (1995) : Approches pour l'établissement 
des recommandations concernant l'eau potable. Partie I 
dans : Recommandations sur la qualité de l’eau potable 
au Canada – Documents justificatifs 

 Santé Canada (1996) : Concentrations/doses 
journalières admissibles et concentrations/doses 
tumorigènes des substances d'intérêt prioritaire 
calculées en fonction de critères sanitaires 

 U.S. EPA (1995) : The Use of the Benchmark Dose 
Approach in Health Risk Assessment 

 U.S. EPA (2000) : Benchmark Dose Technical Guidance 
Document 

 U.S. EPA (2002) : A Review of the Reference Dose and 
Reference Concentration Processes 

 U.S. EPA (2005a) : Guidelines for Carcinogen Risk 
Assessment (Final Report)  

 U.S. EPA (2005b) : Supplemental Guidance for 
Assessing Cancer Susceptibility from Early-Life 
Exposure to Carcinogens  

 OMS (1999) : Principles for the Assessment of Risks to 
Human Health from Exposure to Chemicals 
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Outre ces références, voici une liste additionnelle de 
documents qui fournissent de l’information dans des 
domaines précis de l’évaluation de la toxicité. 

 U.S. EPA (1991) : Guidelines for Developmental Toxicity 
Risk Assessment 

 U.S. EPA (1996) : Guidelines for Reproductive Toxicity 
Risk Assessment 

 U.S. EPA (1998) : Guidelines for Neurotoxicity Risk 
Assessment 

 OMS (2001) : Principles for Evaluating Health Risks to 
Reproduction Associated with Exposure to Chemicals 

Dans l’ensemble, Santé Canada, l’OMS et la U.S. EPA 
préconisent des directives très semblables concernant 
l’élaboration de VTR. Il importe toutefois de noter que ces 
organismes de réglementation ont parfois des VTR 
différentes concernant des substances chimiques 
semblables malgré le fait qu’elles ont souvent accès aux 
mêmes données toxicologiques. Ces différences de VTR 
s’expliquent par des considérations propres aux substances 
chimiques plutôt que par des divergences au niveau de 
l’approche. Les principales différences concernant les VTR 
peuvent être réparties de la façon suivante : 

 l’identification d’études de base critiques différentes pour 
l’élaboration de VTR;  

 une classification différente des substances chimiques 
avec seuil d’effet versus celles sans seuil d’effet; 

 une utilisation différente des facteurs d’incertitude pour 
certaines substances chimiques. 

Les deux derniers facteurs reflètent des politiques 
divergentes au sujet de l’interprétation des données 
scientifiques (p. ex., la quantité et le type de données 
requises pour conclure à la cancérogénicité d’une 
substance) plutôt que des différences scientifiques en soi. 
Une comparaison des VTR adoptées par l’OMS et la U.S. 
EPA concernant 27 pesticides a permis de constater qu’elles 
étaient semblables pour la plupart des substances chimiques 
(des différences de 10 % ou moins), mais que les 
différences atteignaient 25 % dans trois cas (la VTR de 
laU.S. EPA étant plus basse que celle de l’OMS dans tous 
les cas). Cette comparaison illustre à quel point la 
complexité des banques de données scientifiques et 
l’application du jugement scientifique et des politiques des 
divers organismes peuvent entraîner des disparités même 
lorsque les données scientifiques analysées et les principes 
généraux des organismes sont les mêmes (Lu et Dourson, 
1992). 

 B2.2 Détermination des paramètres 
 d’exposition d’intérêt 
Lorsqu’il a été clairement établi qu’il n’existe aucune VTR 
appropriée dans les listes des organismes de réglementation 
reconnus, le toxicologue doit d’abord définir les principaux 
paramètres d’exposition qui devront être pris en 
considération lors de l’évaluation. Les principaux paramètres 
d’exposition comprennent la nature des individus (adultes, 
enfants, travailleurs, etc.), les voies d’exposition (ingestion, 
inhalation, absorption cutanée) et la durée de l’exposition 
(aiguë, subchronique ou chronique) au site contaminé. Si les 
données le permettent, la VTR devrait être adaptée à la 
situation d’exposition qui convient le mieux au site contaminé 
concerné. Par exemple, si l’exposition se poursuit tout au 
long de la vie depuis l’enfance, les données provenant 
d’études sur de jeunes animaux et d’études longitudinales 
devraient être prises en considération. Si l’exposition touche 
uniquement des adultes, les données provenant d’études sur 
des animaux adultes seraient probablement plus pertinentes. 
Lorsque la principale préoccupation est l’exposition des 
travailleurs, il est préférable d’utiliser des études 
épidémiologiques chez les humains effectuées auprès de 
travailleurs se trouvant dans des situations semblables.  

Les voies de pénétration  prévues doivent être identifiées 
puisque certaines substances chimiques réagissent 
différemment selon les voies de pénétration empruntées. 
Dans de tels cas, il est important de tenir compte des études 
qui présentent des voies d’administration pertinentes ou 
équivalentes aux voies de pénétration chez l’humain 
anticipées lors de l’élaboration d’une VTR. Par exemple, une 
substance chimique peut s’avérer toxique à la suite de son 
inhalation par les voies respiratoires, mais peut être 
relativement non toxique en cas d’ingestion, ou vice versa. 
Lorsque, dans le cadre de l’évaluation d’un risque, la voie 
d’exposition est l’ingestion la VTR devrait idéalement 
s’appuyer sur les résultats d’études toxicologiques portant 
sur l’ingestion de substances chimiques et non sur 
l’inhalation de telles substances. Le toxicologue devrait 
identifier les cas où l’élaboration de VTR propres spécifiques 
à des situations particulières est appropriée. 

La durée d’exposition doit également être déterminée afin de 
prendre en considération les études pertinentes pour 
l’élaboration d’une VTR. Par d’exemple, il n’est pas 
souhaitable de comparer des expositions de longue durée 
(chroniques) avec des VTR développées pour des scénarios 
d’exposition de courte durée (aiguë ou subchronique). Il est 
reconnu que dans la plupart des situations impliquant une 
évaluation des risques pour la santé humaine liés à un site 
contaminé, les mesures de protection portent habituellement 
sur des cas d’exposition à long terme. Par conséquent, dans 
la grande majorité des situations, une durée d’exposition 
chronique sera retenue pour l’élaboration de la VTR. 
Néanmoins, il est recommandé de procéder à cette étape 
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pour s’assurer que la durée d’exposition évaluée est 
appropriée. 

Comme indiqué précédemment, il est généralement 
souhaitable de comparer la dose d’exposition à celle d’une 
VTR élaborée pour une durée d’exposition similaire. 
Toutefois, dans de nombreux cas, la VTR peut être élaborée 
uniquement pour une durée d’exposition chronique. Dans la 
plupart des cas, lorsque l’estimation de l’exposition est 
fondée sur une durée plus courte que celle utilisée pour 
élaborer la VTR (c.-à-d. que le risque lié à une exposition 
subchronique est estimé par comparaison avec une VTR 
chronique) il est peu probable que les risques pour la santé 
humaine soient sous-estimés (dans les faits, les risques 
pourraient être substantiellement surestimés). Cela 
s’explique par le fait que les humains peuvent généralement 
tolérer un niveau d’exposition plus élevé au cours d’une 
courte période. Par conséquent, les VTR aiguës sont 
habituellement plus élevées que les VTR subchroniques, qui 
elles, sont plus élevées que les VTR chroniques. D’autre 
part, les risques peuvent être sous-évalués si l’estimation de 
la dose d’exposition est basée sur une durée qui est 
sensiblement plus longue que celle ayant servi à 
l’élaboration de la VTR. Dans les cas où des études portant 
sur des périodes de plus courte durée sont utilisées pour 
élaborer une VTR, l’utilisation d’un facteur d’incertitude 
additionnel permet habituellement d’effectuer les 
ajustements requis.  

En résumé, les premières étapes pour élaborer une VTR 
applicable à une situation particulière lorsqu’il n’existe pas 
de VTR consistent à : (i) identifier les récepteurs concernés; 
(ii) identifier les voies d’exposition d’intérêt; et (iii) identifier la 
durée d’exposition anticipée. La définition de ces paramètres 
d’exposition clés guidera le choix des données qui serviront 
à l’élaboration de la VTR. 

B2.3 Recherche bibliographique 
L’étape suivante pour le toxicologue consiste à mener une 
recherche exhaustive de la documentation toxicologique et 
scientifique pertinente en vue de l’élaboration d’une VTR. La 
documentation pertinente comprend notamment : 

 les études toxicologiques in vitro (cytotoxicité, 
mutagénicité, génotoxicité, etc.); 

 les études toxicologiques in vivo sur des animaux 
de laboratoire; 

 les études épidémiologiques; 

 les exposés de cas; 

 Les études cliniques contrôlées; 

 les études sur l’absorption, la distribution, le 
métabolisme et l’excrétion; 

 les études toxicocinétiques;  

 les études mécanistes. 

Les bases de données en ligne sont les principaux outils 
servant à la recherche de documentation toxicologique. Les 
bases de données suivantes (disponibles en anglais 
uniquement) figurent parmi les plus importantes bases de 
données fournissant de la documentation toxicologique : 

 la base de données PubMed tenue par le U.S. National 
Institutes of Health 
(http://www.ncbi.nlm.nih.gov/entrez/query.fcgi?db=PubMed); 

 la base de données MedlinePlus tenue par la U.S. 
National Library of Medicine et le U.S. National Institutes 
of Health (http://medlineplus.gov/); 

 la base de données TOXNET tenue par les U.S. National 
Institutes of Health (http://toxnet.nlm.nih.gov/); 

 la base de données TOXLINE tenue par les U.S. 
National Institutes of Health (http://toxnet.nlm.nih.gov/cgi-
bin/sis/htmlgen?TOXLINE);  

 la base de données EMBASE 
(http://www.embase.com/about). 

Une évaluation de l’efficacité de la recherche à l’aide de 
plusieurs bases de données bibliographiques dans les 
domaines de la toxicologie environnementale et 
professionnelle a permis de constater que les recherches 
menées à l’aide de deux des principales bases de données 
ou plus permettent d’effectuer la recherche la plus 
exhaustive possible. Une combinaison d’EMBASE et de 
TOXLINE, ou dans une moindre mesure d’EMBASE et de 
Medline offre le meilleur équilibre entre le temps consacré et 
l’efficacité de la recherche (Gerhanno et al., 1998). 
Toutefois, l’omission d’études importantes peut 
sérieusement entacher la crédibilité et la validité des VTR 
proposées. Par conséquent, la recherche bibliographique 
doit être suffisamment exhaustive. 

Les mots clés qui peuvent être utilisés pour effectuer une 
recherche peuvent inclure, mais sans s’y restreindre : 

 Nom de la substance chimique (en anglais), numéro 
d’enregistrement du Chemical Abstract Service (CAS), 
toxicité, effets néfastes, mutagénicité, génotoxicité, 
cancérogénicité, toxicité aiguë, toxicité subchronique, 
toxicité chronique, toxicité pour le système reproducteur, 
toxicité pour le développement, toxicité pour le système 
immunitaire, neurotoxicité, tératogénicité, épidémiologie, 
essai clinique, exposé de cas, et tous les synonymes et 
expressions connexes à celles-ci. 

Il est important de souligner que certaines substances 
chimiques peuvent être connues sous des noms différents et 
(ou) posséder plus d’un numéro d’enregistrement. Par 
conséquent, il est important d’effectuer la recherche 
documentaire en utilisant les divers synonymes des produits 
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chimiques ou leurs différents numéros d’enregistrement 
CAS. Le numéro d’enregistrement CAS est l’identificateur 
unique qui permet de vérifier si une substance chimique 
possède plusieurs synonymes. Le site Web 
http://chemfinder.cambridgesoft.com est une bonne source 
d’information concernant les noms des substances 
chimiques et leurs synonymes. 

Tous les documents pertinents, (pas seulement les études 
citées), doivent accompagner la soumission présentée à 
Santé Canada. Dans certains cas, il est assez facile 
d’obtenir des résumés qui contiennent suffisamment 
d’information pour révéler l’importance des documents. 
Toutefois, pour tous les documents considérés comme 
potentiellement pertinents, il est nécessaire d’en fournir des 
exemplaires complets. Lorsqu’une VTR est transmise à 
Santé Canada à des fins d’examen et de discussion, il n’est 
généralement pas acceptable de s’appuyer sur des 
comptes-rendus provenant de tierces parties ou sur des 
références pour rapporter les affirmations, démonstrations 
ou ou conclusions du document. S’il est nécessaire de citer 
de l’information provenant de sources secondaires, ce fait 
doit être mentionné très clairement. 

Dans certains cas, le fabricant de la substance chimique 
possède des données provenant d’études faites à l’interne, 
et il est possible que les rapports de recherche soient 
disponibles sur demande. Aussi, des chercheurs en milieu 
universitaire peuvent parfois partager des données 
préliminaires ou non publiées. Ces données ou ces rapports 
peuvent être utilisés pour appuyer ou confirmer la preuve, 
mais l’élaboration d’une VTR ne devrait pas être basée sur 
des études qui n’ont pas été soumises à l’examen des pairs 
(notamment par la publication dans une revue scientifique 
pertinente). 

B2.4 Examen des études toxicologiques 
Une fois la recherche et l’acquisition de la documentation 
terminées, le toxicologue doit déterminer quelles études qui 
sont adéquates pour l’élaboration d’une VTR. Comme la 
documentation toxicologique provient de sources diverses 
(p. ex., organismes gouvernementaux, universités, industrie), 
la qualité des données peut varier considérablement. Les 
documents publiés depuis 1980 peuvent être d’une meilleure 
qualité (tout particulièrement les études réalisées selon sur 
les « bonnes pratiques de laboratoire » ou BPL); toutefois, 
toute la documentation pertinente doit être obtenue car, la 
documentation plus ancienne est souvent très pertinente 
pour l’élaboration de VTR. Les articles publiés dans des 
revues scientifiques avec révision par les pairs sont plus 
fiables que ceux qui n’ont pas été soumis à un examen des 
pairs. Comme cela a été mentionné précédemment, les 
études qui n’ont pas été soumises à un examen indépendant 
par les pairs (notamment par la publication dans une revue 
scientifique pertinente) ne devraient généralement pas être 
utilisées comme source de documentation principale pour 
l’élaboration d’une VTR. 

Dans tous les cas, la documentation doit être examinée 
soigneusement et de façon critique afin de déterminer si elle 
est pertinente pour soutenir l’élaboration d’une VTR. Dans le 
cadre de cet examen, le toxicologue doit vérifier dans la 
mesure du possible que l’étude a été réalisée en suivant des 
principes scientifiques reconnus. La U.S. EPA (2002) a 
préparé une liste des questions qui peuvent être utiles lors 
de l’évaluation de données toxicologiques provenant 
d’études sur les animaux et les humains. Voici une série 
d’éléments que le toxicologue doit examiner avec une 
attention toute particulière :  

 la méthodologie de l’étude (notamment la sélection 
appropriée des doses testées sur les groupes 
exposés et les groupes témoins, le nombre et le 
type d’animaux, les voies de pénétration, la durée 
de l’étude, l’utilisation de BPL, etc.);  

 la forme et la validité de la relation dose-effet; 

 la plausibilité biologique que la substance chimique 
a pu produire le(ou les) effet(s);  

 la validité de la dose sans effet nocif observé 
(NOAEL) et (ou) des effets observés; 

 les différences potentielles entre les espèces 
concernant la réponse toxique; 

 les considérations pharmacocinétiques et liées au 
métabolisme; 

 la validité des analyses statistiques; et 

 la validité des conclusions. 

Dans tous les cas, les toxicologues doivent être convaincus 
que les données toxicologiques sont scientifiquement solides 
et qu’elles sont pertinentes dans le contexte du dossier 
évalué. 

B2.4.1 Données minimales requises 

Pour qu’il puisse élaborer une VTR pour une substance 
donnée, le toxicologue doit avoir en main des données 
toxicologiques valides qui lui fournissent de l’information 
relative à la relation dose-réponse applicable à la voie de 
pénétration et à la durée d’exposition d’intérêt. La base de 
données toxicologiques doit fournir de l’information au sujet 
des effets sublétaux (c.-à-d. qu’une base de données qui 
fournit uniquement de l’information au sujet de la mortalité et 
des cas de toxicité très élevée n’est pas appropriée pour 
l’élaboration d’une VTR). Si de telles données toxicologiques 
ne sont pas disponibles, il sera généralement impossible de 
proposer une nouvelle VTR ou une VTR révisée qui pourra 
répondre aux exigences de Santé Canada. 

Dans certaines circonstances, il est possible d’envisager 
l’utilisation d’approches alternatives. À l’occasion, des VTR 
chroniques sont établies à partir de données de toxicité 
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subchroniques (mais jamais aiguës) en appliquant des 
facteurs d’incertitude ou des facteurs de correction 
additionnels afin de tenir compte de la différence de durée 
d’exposition. D’autres approches ont également été 
proposées (p. ex., approche des substances toxiques de 
substitution, approche pour les substances chimiques à 
puissance inconnue, etc.), mais celles-ci ne sont 
généralement pas souhaitables. La section B3.0 aborde la 
question des approches alternatives de manière plus 
détaillée.  

B2.5 Établir si la substance chimique 
 suscite ou non un seuil d’effet 
Après avoir examiné minutieusement la documentation 
pertinente, il faut par la suite déterminer si une substance 
chimique suscite ou non un effet en ce qui a trait à la relation 
dose-réponse. Tel qu’indiqué dans Santé Canada (1994), les 
substances toxiques à seuil sont les « substances pour 
lesquelles on ne considère pas le cancer ou une mutation 
héréditaire comme étant l’effet critique » (bien que certaines 
substances susceptibles de causer le cancer par l’entremise 
d’un mécanisme non génotoxique puissent être considérées 
comme des substances toxiques à seuil.) De façon plus 
précise, les substances chimiques à seuil d’effet sont des 
substances chimiques que l’on croit toxiques seulement 
lorsqu’un certain niveau d’exposition (seuil) est dépassé. 
Dans le cas de ces substances, une simple molécule n’est 
pas censée produire un effet nocif sur la santé. On suppose 
plutôt que la toxicité survient lorsqu’un certain niveau 
d’exposition est dépassé et qu’il a pour effet de perturber les 
cellules de l’organisme. Voici quelques exemples de 
substances chimiques à seuil d’effet (pour lesquelles il est 
considéré que les principaux effets ne sont pas associés à 
l’initiation de cancers génotoxiques ou de mutations 
héréditaires) : diverses substances chimiques irritantes (p. 
ex., les oxydes de souffre); diverses substances toxiques 
systémiques (p. ex., le baryum); les neurotoxines (p. ex., le 
mercure); des substances toxiques pour la reproduction/la 
plupart des substances tératogènes (p. ex., le xylène); et 
certaines substances cancérogènes qui ne sont pas 
considérées génotoxiques (p. ex., les agents cancérogènes 
épigénétiques qui agissent via des mécanismes sans 
interaction directe avec l’ADN; p. ex., les BPC).  

À l’opposé des substances toxiques à seuil se trouve un 
autre groupe de substances chimiques supposées agir selon 
une relation dose-réponse sans seuil d’effet. D’après Santé 
Canada (1994), l’expression « substance toxique sans 
seuil » fait référence aux substances dont « l’effet critique 
est supposément dépourvu de seuil (c.-à-d., à l’heure 
actuelle restreint à la mutagenèse et à la cancérogenèse 
génotoxique). Dans le cas de telles substances, on tient pour 
acquis que toute exposition non nulle présente un risque 
d’effet. En d’autres termes, même une seule molécule 
pourrait en théorie causer un effet nocif (même si ce risque 
est très minime). De manière prudente, on tient pour acquis 

qu’il n’existe aucun niveau d’exposition sans risque (autre 
que la dose nulle) pour ces substances chimiques et les 
risques associés à ces substances sont évalués à l’aide du 
concept du risque de minimis (risque négligeable). Les 
substances cancérigènes génotoxiques sont réputées agir 
par l’entremise de mécanismes sans seuil d’effet. Les 
substances chimiques qui peuvent interagir avec l’ADN des 
cellules germinales et avoir ainsi des effets toxiques pour la 
reproduction (substances tératogènes génotoxiques) sont 
également réputées agir par l’entremise de mécanismes 
sans seuil d’effet. 

Comme cela a déjà été souligné, il est préférable d’utiliser 
les expressions « à seuil d’effet » et « sans seuil d’effet » 
plutôt que les expressions « non cancérogènes » et 
« cancérogènes ». En effet, certaines substances chimiques 
peuvent causer le cancer par l’entremise d’un mécanisme de 
réponse non génotoxique, par conséquent ce ne sont pas 
toutes les substances chimiques à seuil d’effet ne sont pas 
considérées comme non cancérogènes. 

Une analyse fondée sur le poids de la preuve est requise 
pour établir la puissance cancérogène d’une substance 
chimique chez l’humain. Santé et Bien-être social Canada 
(1991), Santé Canada (1994) et la U.S. EPA (1999) 
fournissent certains des éléments qui doivent être pris en 
considération lors de l’évaluation de la puissance 
cancérogène d’une substance chimique. En bref, le 
toxicologue qui souhaite déterminer s’il est en présence 
d’une substance chimique à seuil d’effet ou sans seuil d’effet 
doit répondre aux questions suivantes.  

1. La substance chimique ou ses métabolites ont-ils été 
associés à des tumeurs malignes chez les animaux ou 
les humains? (p. ex., ont-ils eu pour effet d’accroître le 
nombre ou le type de tumeurs? Ont-ils eu pour effet de 
réduire la durée de la période de développement des 
tumeurs?) 
 

2. Des interactions entre la substance chimique ou ses 
métabolites et l’ADN ont-elles été observées? (p.ex., le 
poids de la preuve fondé sur les résultats de différents 
tests de génotoxicité révèle-t-il une action mutagène 
directe?)  

3. La structure chimique de la substance est-elle très 
semblable à une autre substance chimique considérée 
comme un cancérogène génotoxique?  

4. Existe-il des études menées en milieu de travail ou 
d’autres études portant sur des sujets humains qui 
soutiennent ou corroborent un mécanisme sans seuil 
d’effet? 

Si les données toxicologiques permettent de répondre 
« oui » à la question (1), ainsi qu’à la question (2) ou (3), il 
est probablement plus approprié et plus prudent de tenir 
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pour acquis que la substance est une substance chimique 
sans seuil d’effet, surtout s’il n’existe aucune preuve claire à 
l’effet contraire. Il s’agit là d’une règle générale, et il est 
possible que dans certains cas une substance puisse être 
considérée à seuil d’effet dans certaines circonstances 
même lorsqu’une réponse positive a été donnée aux 
questions mentionnées ci-dessus. Par exemple, il arrive que 
des tumeurs se développent chez des animaux de 
laboratoire par l’entremise de mécanismes qui ne sont pas 
pertinents chez les humains en raison de différences inter-
espèces au niveau du métabolisme ou de la distribution 
tissulaire, de l’anatomie, ou de l’efficacité du processus de 
réparation de l’ADN. Dans certains cas, les doses utilisées 
dans les études sur les animaux peuvent être trop élevées 
pour être extrapolées en dose d’exposition anticipée chez 
les humains. Dans certains cas, la génotoxicité peut survenir 
uniquement à des concentrations causant de la cytotoxicité 
et s’avérer non pertinente advenant une exposition à des 
concentrations relativement faibles. Enfin, dans certains cas, 
le cancer peut survenir à des doses beaucoup plus élevées 
que celles associées à d’autres effets toxicologiques, et la 
protection contre les effets autres que le cancer protège 
donc contre les risques de cancer. Une évaluation de 
l’ensemble des données disponibles fondée sur le poids de 
la preuve est requise afin de déterminer si la substance est 
cancérogène selon un mécanisme à seuil ou sans seuil dans 
la relation dose-réponse. 

Bien que l’exposé qui précède porte principalement sur les 
substances cancérogènes génotoxiques (c.-à-d., les 
substances toxiques sans seuil les plus fréquentes), une 
approche similaire peut être utilisée pour déterminer si une 
substance chimique devrait être considérée comme une 
substance tératogène génotoxique. 

La classification de substances à seuil ou sans seuil d’effet 
détermine l’approche qui doit être utilisée pour établir la 
VTR. Par le passé, deux approches entièrement différentes 
étaient utilisées pour établir les VTR dans le cas des 
substances à seuil d’effet et des substances chimiques sans 
seuil d’effet. Au cours des dernières années, les organismes 
de réglementation en sont venus à la conclusion qu’une 
approche unifiée était acceptable pour définir la relation 
dose-réponse dans la partie mesurable de la courbe dose-
réponse peu importe le mécanisme de l’action toxique. Cette 
nouvelle approche comporte une modélisation de la relation 
dose- réponse visant à établir à quelle dose un certain 
nombre de sujets (habituellement de 1 %–10 %) devraient 
réagir. Ce paramètre est désigné sous le nom de dose 
repère (BMD, pour benchmark dose). Lorsque des données 
sur la concentration dans l’air ambiant sont utilisées plutôt 
que des doses par unité de poids corporel, la concentration 
repère (BMC pour benchmark concentration) correspondante 
est établie.  

La BMD ou la BMC sert de point de départ pour l’élaboration 
de la VTR. Dans le cas d’une substance à seuil d’effet, les 

facteurs d’incertitude sont appliqués à la BMD ou à la BMC 
pour obtenir la VTR. Dans le cas d’une substance chimique 
sans seuil d’effet, on procède alors à une extrapolation 
linéaire à faible dose afin de déterminer la VTR associée à 
un niveau donné de risque. Ces approches sont traitées plus 
en détail dans d’autres sections du présent document. 
Puisque l’élaboration de la BMD ou de la CMD s’applique 
aux deux types d’évaluations, ce sujet est abordé en premier 
dans la section B2.6, tandis que t l’élaboration de VTR pour 
des substances à seuil et des substances sans seuil est 
traitée aux sections B2.7 et B2.8, respectivement. 

B2.6 Éléments clés à prendre en 
 considération dans le cadre de 
 l’évaluation fondée sur le poids de la 
 preuve et de l’extrapolation aux 
 humains 

B2.6.1 Utilisation de données humaines par 
 rapport aux données animales 

Les données pertinentes pour l’élaboration de VTR peuvent 
provenir d’études expérimentales sur des animaux, d’études 
expérimentales chez les humains ou d’études 
épidémiologiques. Kimbrough (1995) a discuté les éléments 
dont il faut tenir compte pour choisir les données les plus 
pertinentes lors de l’évaluation des risques. 

Des données provenant d’études chez les humains sont 
parfois disponibles et adéquates pour être utilisées dans le 
cadre de l’évaluation de la dose-réponse et de l’élaboration 
d’une VTR. Toutefois, de tels cas sont rares pour les 
substances dépourvues de VTR réglementaires déjà 
établies. Par conséquent, les nouvelles VTR sont 
généralement élaborées à partir de données provenant 
d’études menées sur des animaux. Cependant, lorsque les 
données provenant d’études effectuées chez les humains 
sont suffisamment robustes, elles présentent plusieurs 
avantages par rapport aux études effectuées chez les 
animaux. Pour que de telles études soient jugées 
appropriées elles devraient généralement respecter les 
critères suivants : (i) porter sur un groupe d’étude composé 
d’un grand nombre de personnes comparativement aux 
animaux; (ii) s’appuyer sur des niveaux d’exposition) (doses 
ou concentrations) se rapprochant davantage de ceux 
associés au site contaminé; et (iii) inclure des représentants 
de l’ensemble de la population incluant les jeunes, les 
personnes âgées et les personnes handicapées.  

D’autre part, les études épidémiologiques sont généralement 
moins contrôlées que les études de toxicité effectuées chez 
les animaux et sont sujettes à certaines limites, notamment : 
(i) une quantification inadéquate et une compréhension 
limitée des concentrations réelles auxquelles les personnes 
ont été réellement exposées; (ii) l’exposition simultanée à de 
multiples substances; (iii) une durée d’exposition souvent 
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plus courte que la durée de vie; (iv) une interprétation 
incorrecte des facteurs confondants liés au statut 
socioéconomique et au mode de vie; (v) le plus souvent, les 
expositions surviennent en milieu de travail et sont 
potentiellement beaucoup plus élevées que les expositions 
environnementales; et (vi) des rapports d’études souvent 
biaisés. Des études contrôlées réalisées sur des humains 
pour de courtes périodes d’exposition sont parfois 
disponibles et peuvent fournir de l’information utile, mais les 
données ne peuvent généralement pas être extrapolées 
pour évaluer le risque à long terme. 

Les études expérimentales sur les animaux sont souvent les 
plus pertinentes pour élaborer une VTR, mais cela doit être 
évalué au cas par cas. Les données provenant d’études 
chez les animaux sont souvent limitées par l’utilisation d’un 
nombre relativement faible d’animaux, des expositions à des 
doses dépassant largement la plage des doses auxquelles 
les humains peuvent être exposés dans leur environnement 
et les possibilités de réactions différentes entre les espèces. 
D’autre part, les doses et les autres facteurs 
environnementaux peuvent être contrôlés attentivement, les 
animaux ne sont pas exposés à d’autres substances 
chimiques, la possibilité de différences interindividuelles du 
point de vue des effets d’une substance sont minimisées, et 
les paramètres de mesure des effets peuvent être 
enregistrés de manière précise, conforme et constante. Les 
données provenant d’études chez les animaux permettent 
souvent d’évaluer les mécanismes d’action et fournissent 
ainsi des outils pour évaluer les mécanismes possibles chez 
les humains. Finalement, si des données provenant d’études 
menées chez les humains et chez les animaux sont 
disponibles, toutes deux doivent être considérées dans le 
cadre de l’évaluation de la toxicité fondée sur le poids de la 
preuve. 

B2.6.2 Sélection de l’organe cible de la toxicité 

Une évaluation fondée sur le poids de la preuve doit être 
effectuée pour déterminer l’organe cible qui servira à établir 
la toxicité d’une substance. L’organe cible est habituellement 
l’organe touché par des effets nocifs à la dose minimale 
avec effet nocif observé (LOAEL). Au moment d’identifier 
l’organe cible, il est nécessaire de tenir compte de la voie et 
du véhicule utilisé pour dadministrer les doses , de la durée 
de l’exposition, et des différences inter-espèces sur le plan 
anatomique, métabolique, de la distribution ou de la 
sensibilité lorsque des données sont disponibles à cet égard. 

Lorsque le cancer est la réponse toxicologique de l’organe 
cible, les estimations de la puissance cancérogène sont 
généralement limitées aux tumeurs pour lesquelles une 
augmentation statistiquement significative de l’incidence des 
tumeurs (par rapport aux témoins) a été observée, ce qui 
indique une relation dose-réponse. Toutes ces tumeurs 
doivent donc être prises en considération dans le processus 
d’élaboration de la VTR. Dans certains cas, les tumeurs 

bénignes et malignes décelées dans un même organe sont 
combinées, tandis que dans d’autres cas elles sont 
modélisées de manière séparée. Le taux de développement 
naturel de la tumeur (données enregistrées en laboratoire au 
fil du temps) doit être pris en compte. On note également 
que, dans certains cas, les animaux de laboratoire peuvent 
être jugés comme n’étant pas adéquats pour représenter la 
réponse tumorigène chez l’humain (très souvent en raison 
de différences anatomiques ou métaboliques). Par exemple, 
certaines substances qui causent des tumeurs chez les rats 
(p.ex., agents de prolifération des peroxysomes) ne sont pas 
supposés avoir le même effet chez les humains. Ainsi, 
lorsque des études portant sur des animaux de laboratoire 
sont utilisées, le toxicologue doit s’assurer qu’un modèle 
animal représentatif a été utilisé.  

B2.6.3 Sélection de l’étude (ou des études) 
 critique(s) menée(s) sur des animaux 

Une ou plusieurs études toxicologiques qui utilisent le 
modèle animal le plus pertinent par rapport aux humains 
peuvent être choisies pour servir de fondement à 
l’élaboration d’une VTR. Dans certains cas, le toxicologue 
peut exclure des études qui ne sont pas jugées pertinentes 
ou appropriées dans le contexte de la problématique 
étudiée. La sélection du modèle animal le plus pertinent 
implique généralement de prendre en compte les données 
issues de plusieurs études effectuées chez les animaux qui 
peuvent inclure diverses espèces animales. Le toxicologue 
doit donc choisir les études les plus pertinentes par rapport 
aux humains en s’appuyant sur une justification biologique 
valable. Les éléments considérés lors de la sélection de 
l’étude appropriée devraient inclure : (i) la voie et le véhicule 
d’administration (i) l’ espèce, la souche et le sexe des 
animaux; (iii) les types de tumeurs ou la réponse de l’organe 
cible; (iv) le nombre d’animaux évalués; (v) la pertinence 
statistique (puissance et signification statistique); (vi) la 
qualité de l’étude; (vii) l’existence d’une relation dose-
réponse; et, (viii) toutes informations comparatives 
concernant le métabolisme, la toxicocinétique ou le 
mécanisme d’action chez les animaux et les humains. 

Idéalement, le processus de sélection d’une étude clé doit 
maximiser les corrélations biologiques entre les animaux et 
les humains. Toutefois, si aucun modèle animal n’apparaît 
clairement comme le plus adéquat, il est alors recommandé 
de choisir l’étude qui présente les résultats les plus sensibles 
(c.-à-d., l’étude indiquant la toxicité à la dose ou à la 
concentration la plus faible administrée) comme étude 
critique après avoir soupesé attentivement les données 
relatives au mécanisme d’action, l’évaluation de la relation 
dose-réponse et la qualité de l’étude. 
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B2.6.4 Prise en compte de la mesure de la dose, 
 de la voie d’administration et de la 
 biodisponibilité/toxicocinétique 

Dans le cas des substances toxiques systémiques, la dose 
interne au niveau des tissus cibles n’est pas toujours reliée 
directement à la dose corporelle totale. Toutefois, la majorité 
des données sur la relation dose-réponse sont liées à la 
dose administrée et non à la dose dans les tissus cibles, à la 
dose absorbée ou à d’autres types de mesures tenant 
compte de la biodisponibilité, de la distribution tissulaire et 
de la toxicocinétique. Par conséquent, la mesure de la dose 
pour les études portant sur l’exposition par voie orale est 
habituellement fondée sur la quantité de substance chimique 
ingérée. Dans le cas des études portant sur l’exposition par 
inhalation, la mesure d’exposition est habituellement la 
concentration dans l’air à laquelle les animaux ont été 
exposés. 

Dans certains cas, la voie d’administration utilisée dans 
l’étude la plus pertinente chez les animaux peut être 
différente de la voie de pénétration rencontrée chez les 
humains. Dans d’autres cas, la voie d’administration peut 
être la même, mais le taux du métabolisme, le type de 
conversion métabolique, l’excrétion ou la distribution 
tissulaire sont différents entre les humains et les animaux de 
laboratoire. Des différences peuvent également exister entre 
les espèces animales ou encore à diverses étapes de la vie 
d’une même espèce. Dans les cas où des données 
justificatives sont disponibles, il est important de bien évaluer 
ces facteurs et d’appuyer l’élaboration de la VTR sur la 
mesure de la dose qui est le plus étroitement associée avec 
l’effet. Diverses questions relatives à l’extrapolation voie-à-
voie sont abordées dans certains des documents de 
référence mentionnés précédemment, et un excellent 
résumé rédigé par des scientifiques de la U.S. EPA et de 
Santé Canada a été publié à ce sujet (Pepelko et Withey, 
1991). Le point de vue de Santé Canada concernant la prise 
en compte de la pharmacocinétique (toxicocinétique) et du 
mécanisme d’action lors de l’extrapolation de dose est aussi 
décrit dans un autre document (Matula et al., 1994). 

B2.6.5 Transposition des doses et des 
 concentrations à l’échelle humaine 

Santé Canada considère qu’il est inutile de transposer les 
doses à l’échelle humaine lors de l’extrapolation des 
animaux aux humains sauf dans le cas des substances 
chimiques dont le métabolisme est directement lié au taux 
métabolique de base. Dans de tels cas, un facteur de 
transposition du poids corporel normalisé à la puissance 3/4 
sera utilisé (Santé et Bien-être social Canada, 1991). La 
U.S. EPA (2002; 2005a) utilise également dans certains cas 
la transposition des doses pour estimer les doses 
équivalentes chez l’humain  ou les concentrations 
équivalentes chez l’humain . Essentiellement, dans les cas 
d’exposition par voie orale, la U.S. EPA recommande que les 

doses soient transposées des animaux aux humains sur la 
base de mg/kg p.c.3/4/j à moins d’indications contraires 
basées sur les données toxicocinétiques ou 
toxicodynamiques. En d’autres mots, la quantité (en mg) de 
la substance administrée est normalisée à la puissance 3/4 
du poids corporel dans certains cas. Dans le cas 
d’exposition par voie d’inhalation, la U.S. EPA (2002) indique 
que la transposition des doses n’est généralement pas 
nécessaire sauf lorsque la physiologie comparative de 
l’appareil respiratoire indique que la susceptibilité de l’animal 
pourrait être sensiblement plus faible que celle de l’humain. 

B2.6.6 Ajustements en cas d’exposition 
 discontinue 

Dans le cas des études où les substances chimiques ne sont 
pas administrées sur une base continue, il est 
habituellement recommandé d’ajuster la dose efficace pour 
tenir compte de la durée d’exposition réduite. Par exemple, 
si dans le cadre d’une étude chronique chez l’animal, une 
substance est administrée aux animaux dans la nourriture à 
raison de 70 mg/kg p.c./j, mais uniquement 5 jours par 
semaine, cette exposition doit être ajustée à une dose de 
50 mg/kg p.c./j pour correspondre à l’exposition quotidienne 
sur une base hebdomadaire (c.-à-d., 70 mg/kg p.c./j x 5j/7j = 
50 mg/kg de p.c./j).  

De manière similaire, si un groupe d’animaux est exposé à 
une concentration dans l’air égale à 60 mg/m3 à raison de 6 
heures par jour, 7 jours par semaine, la concentration dans 
l’air ajustée sur une base quotidienne sera de 15 mg/m3 
(60 mg/m3 x 6 heures/24 heures x 7 jours/7 jours = 15 
mg/m3). 

Dans le cas des études réalisées sur une durée plus courte 
que la durée de la vie, il est important de s’assurer que 
l’exposition (de relativement courte durée) permette de 
prédire de manière juste les effets qui pourraient survenir sur 
une durée plus longue, et ainsi d’assurer une protection 
adéquate. Il n’est pas inhabituel d’utiliser des expositions 
professionnelles de plus courte durée que la vie pour établir 
la puissance cancérogène (coefficient de cancérogénicité ou 
risque unitaire) chronique ou pour établir une VTR chronique 
pour les effets avec seuil. Toutefois, il faut être prudent afin 
de ne pas sous-estimer les effets réels. 

L’amortissement de l’exposition requiert un bon jugement 
scientifique et une solide expérience en toxicologie. Il est 
important de s’assurer que l’approche utilisée pour procéder 
à l’amortissement de l’exposition en vue d’établir les niveaux 
de doses est justifiable.  

B2.6.7 Stades de vie les plus sensibles 

Lors de l’élaboration d’une VTR, le toxicologue doit 
déterminer que tous les stades de vie les plus sensibles ont 
été raisonnablement évalués dans l’ensemble des données 
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toxicologiques. Le fait de ne pas tenir compte de tous les 
stades de vie peut entraîner une sous-évaluation de la 
puissance toxique. Selon la U.S. EPA (2005a, 2005b) et 
d’autres chercheurs (référencés dans cette même 
document), le risque de cancer attribuable à une exposition 
durant les premiers stades de la vie peut être sensiblement 
plus élevé que celui lié à une exposition de même durée à 
l’âge adulte. De manière similaire, divers effets toxiques 
autres que le cancer et qui ne se produisent pas à des 
stades plus avancés de la vie ont été relevés pendant les 
stades prénataux et périnataux de la vie. Par conséquent, il 
est important que le toxicologue doit évaluer et quantifier 
toutes les incertitudes pouvant exister concernant les stades 
de vie les plus sensibles en rapport avec la VTR qu’il doit 
élaborer. 

B2.7 Calcul des valeurs toxicologiques de 
 référence pour les substances 
 chimiques à seuil d’effet  
Au Canada, les VTR des substances chimiques à seuil 
d’effet sont le plus souvent présentées sous forme de doses 
journalières tolérables (DJT), lorsque l’exposition a lieu par 
voie de pénétration orale ou cutanée. Selon Santé Canada 
(1994, p. 3; 1996, p. 8) : 

« La dose journalière tolérable représente la quantité 
qu'une personne pourrait ingérer quotidiennement durant 
sa vie entière sans effets nuisibles. »  

En d’autres termes, il s’agit du niveau d’exposition qui ne 
risque pas d’engendrer des effets nocifs dans la population 
générale, incluant les individus sensibles, mais excluant les 
personnes souffrant d’allergies ou d’autres hypersensibilités. 
La DJT est la meilleure estimation de la dose seuil chez les 
humains, compte tenu des incertitudes et de la variabilité 
intra-espèce (inter-individuelle) et inter-espèces et des 
limites de la base de données toxicologiques. Les DJT sont 
des doses journalières habituellement exprimées sous forme 
d’unités de masse d’une substance chimique par 
kilogramme de poids corporel par jour (p.ex., g/kg p.c./j). 
L’expression « dose journalière tolérable » (DJT) compte un 
certain nombre de synonymes : dose journalière acceptable 
ou admissible (DJA) utilisées par l’Organisation mondiale de 
la santé et Santé Canada dans le cas des additifs 
alimentaires et les résidus de pesticides, dose journalière 
admissible ou tolérable (utilisées par Santé Canada et 
l’Organisation mondiale de la santé dans le cas des 
contaminants), dose de référence (RfD pour Reference Dose 
utilisée par la U.S. EPA) et niveau de risque minimal (MRL 
pour Minimum Risk Level , utilisé par l’ATSDR).  

Dans le cas des substances chimiques dans l’air, la VTR est 
généralement exprimée sous forme de concentration 
tolérable (CT) par Santé Canada ou de concentration de 
référence (RfC, pour Reference Concentration) par la U.S. 
EPA. La CT représente la concentration dans l’air à laquelle 

une personne pourrait être exposée continuellement pendant 
sa vie sans subir d’effets nocifs. 

Les DJT et les CT établies par Santé Canada ont pour but 
de protéger la très grande majorité de la population. Dans la 
mesure du possible, la VTR élaborée pour évaluer les 
risques à la santé humaine doit offrir une protection 
semblable à tous les membres de la population (y compris à 
des stades de vie plus sensibles comme les embryons, les 
fœtus, les nourrissons, les jeunes enfants et les personnes 
âgées). De plus, la VTR doit être établie afin de protéger 
contre tous les types d’effets nocifs pendant une durée 
d’exposition donnée. Cela est généralement obtenu en 
basant la DJT ou la CT sur l’étude toxicologique qui 
démontre une réponse toxique significative sur le plan 
biologique ou statistique au niveau d’exposition (dose ou 
concentration) la plus faible. Lorsque des incertitudes 
existent, il est important de les identifier et d’en tenir compte 
dans le processus d’élaboration de la VTR. 

Deux approches de base pour l’élaboration d’une VTR sont 
acceptées par Santé Canada dans le cas des substances 
chimiques à seuil d’effet. Il s’agit de l’approche de la dose 
sans effet observé (NOEL)5/facteur d’incertitude et de 
l’approche de la BMD/facteur d’incertitude. L’approche de la 
BMD est abordée dans la section B3.1. Pour ce qui est de 
l’approche basée sur la NOEL, la NOEL est divisée par une 
série de facteurs d’incertitude pour arriver à un niveau de 
dose qui est considéré sans risque d’effet nocif (voir la 
section B2.7.2 concernant l’application des facteurs 
d’incertitude), compte tenu de la variabilité entre les individus 
et les espèces et d’autres incertitudes potentielles. 

Pour établir une NOEL, il faut identifier les études clés et 
prendre en considération les éléments déjà abordés dans la 
section B2.6 concernant l’extrapolation entre les espèces et 
l’extrapolation des doses et des voies d’administration. Les 
points à examiner pour établir une NOEL appropriée sont 
abordés dans la section B2.7.1. 

B2.7.1 Sélection d’une NOEL 

La NOEL représente le niveau d’exposition le plus élevé qui 
n’est pas associé à des effets observables tant chez les 
humains que chez les animaux de laboratoire. De manière 
plus précise, la NOEL est la dose la plus élevée à laquelle il 
n’existe aucune indication significative, sur le plan biologique 
ou statistique, d’effet dû à une substance chimique donnée. 
La NOEL est généralement exprimée en unités de masse de 
la substance chimique par kilogramme de poids corporel par 
jour (p. ex., g/kg p.c./j). La NOEL est habituellement 
identifiée à partir de l’étude la plus appropriée et de la 
mesure de l’effet toxique ultime le plus approprié. Dans 

                                                             
5  La dose sans effet observé (NOEL) est la dose la plus élevée qui, au 

cours d’une étude de toxicité, ne produit aucun effet observable. 
(SC, 1994) 
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certains cas, une NOAEL6 peut être identifiée au lieu d’une 
NOEL. L’expression NOAEL est utilisée pour déterminer un 
niveau d’exposition sans effet nocif observé avec possibilité 
toutefois d’effets non toxiques ou non pertinents, tandis que 
la NOEL se rapporte à tous les effets observés peu importe 
leur pertinence ou leur signification biologique. Ainsi, dans 
certains cas, des changements peuvent être observés chez 
des animaux sans qu’ils soient considérés nocifs. Par 
exemple, une substance chimique qui cause un changement 
dans les niveaux d’enzymes ou la chimie sanguine, mais qui 
n’est pas considérée comme une menace pour la santé est 
parfois classifiée comme une substance sans effet nocif. Par 
conséquent, les NOAEL sont souvent considérées 
acceptables dans le cadre de l’élaboration d’une VTR. 

Les données provenant de toutes les études toxicologiques 
pertinentes doivent être évaluées de manière critique pour 
déterminer si elles soutiennent l’identification d’une NOEL ou 
d’une NOAEL, et ce choix doit s’appuyer sur de solides 
justifications.  

Dans certains cas, les données pourraient s’avérer 
insuffisantes pour permettre d’identifier une NOEL ou une 
NOAEL. Dans ces cas, on peut envisager la possibilité 
d’utiliser une dose minimale avec effet observé (LOEL)7 ou 
une dose minimale avec effet nocif observé (LOAEL)8. 
L’utilisation d’une LOEL ou d’une LOAEL pour établir une 
VTR n’est généralement pas souhaitable, car cela signifie 
qu’aucun seuil n’a pu être défini. Toutefois, l’utilisation d’une 
LOEL ou d’une LOAEL est parfois inévitable en raison des 
limites des données disponibles. La LOEL ou la LOAEL 
devraient être utilisées uniquement lorsque les effets nocifs 
sont considérés raisonnablement mineurs, lorsque la LOEL 
ou la LOAEL de l’étude clé choisie est égale ou inférieure 
aux NOAEL indiquées dans d’autres études toxicologiques 
valides portant sur d’autres effets, et lorsqu’il semble de 
manière assez fiable que la LOEL ou la LOAEL se situe 
dans un même ordre de grandeur que la NOEL ou la 
NOAEL. Comme cela sera abordé dans la section B2.7.2, 
l’utilisation d’une LOEL ou d’une LOAEL exige l’intégration 
d’un facteur d’incertitude additionnel pour calculer la VTR.  

                                                             
6  La dose sans effet nocif observé (NOAEL) est la plus forte dose qui, 

dans une étude de toxicité, ne produit aucun effet nocif observé. Un 
effet nocif est une altération significative de la morphologie, de la 
physiologie, de la croissance, du développement ou de l’espérance 
de vie d’un organisme, qui nuit à sa capacité de s’ajuster à un 
nouveau stress ou qui augmente sa susceptibilité aux effets 
nuisibles d’autres influences présentes dans l’environnement (SC, 
1994). 

7 La dose minimale avec effet observé (LOEL) est la plus faible dose 
qui, dans une étude de toxicité, produit un effet observé 
(généralement, un niveau de dose au-dessus de la NOEL(SC, 1994). 
8 La dose minimale avec effet nocif observé (LOAEL) est la plus faible 
dose qui, dans une étude de toxicité, produit un effet nocif observé 
(généralement, un niveau de dose au-dessus de la NOAEL) (SC, 
1994). 

Dans le cas des études portant sur l’exposition par voie 
d’inhalation, il peut être approprié d’exprimer les effets 
toxiques potentiels sous forme de concentration dans l’air 
plutôt que sous forme de dose. Cela permet d’éviter les 
erreurs possibles et les incertitudes liées à la conversion des 
concentrations dans l’air en doses d’exposition (y compris 
les incertitudes relatives aux taux d’inhalation présumés, aux 
taux d’absorption respiratoire et au poids corporel des 
animaux étudiés). Lorsqu’une NOEL est exprimée sous 
forme de concentration dans l’air, on la désigne alors comme 
une concentration sans effet observé (NOEC, pour No 
Observed Effect Concentration). L’utilisation d’une NOEC est 
surtout appropriée lorsque l’exposition se fait par inhalation 
ou que l’évaluation de la toxicité dépend de la concentration 
plutôt que de la dose (p. ex., une toxicité locale par rapport à 
une toxicité systémique). Très souvent, seul un toxicologue 
de grande expérience peut déterminer quelles unités 
devraient être utilisées pour exprimer la puissance toxique. 
Les mêmes principes généraux s’appliquent pour 
l’élaboration d’une VTR, peu importe que la NOEL soit 
exprimée sous forme de concentration dans l’air ou de débit 
de dose. Lorsque les effets toxiques d’une substance 
chimique sont liés à une dose interne reçue et non à une 
concentration de la substance dans l’air, la NOEC doit être 
transformée en dose pour l’animal exprimé sous forme 
d’unités masse par Kg de poids corporel (p. ex., mg/kg  p.c./j 
afin de s’assurer que les différences inter-espèces au niveau 
du ratio taux d’inhalation poids corporel entre les espèces 
sont prises en compte. De plus, si l’approche NOEC/VTR ne 
tient pas compte de la protection des nourrissons et des 
jeunes enfants, les VTR relatives aux substances inhalées 
qui agissent de façon systémique doivent être exprimées 
sous forme de dose par unité de poids corporel afin 
d’assurer de manière adéquate la sécurité des nourrissons 
et des enfants, lesquels ont un poids corporel moins élevé et 
une dose d’exposition (par inhalation) par unité de poids 
corporel plus élevée que les adultes. 

B2.7.2 Application des facteurs d’incertitude 

Lorsque la NOEL (ou l’équivalent) a été identifiée, des 
facteurs d’incertitude sont appliqués pour élaborer la VTR 
proposée. Les données toxicologiques disponibles doivent 
être soigneusement examinées afin de déterminer les 
facteurs d’incertitude qui seront utilisés. Bien qu’il n’existe 
aucun facteur d’incertitude préétabli (les facteurs 
d’incertitude sont établis en fonction de chaque cas), il est 
maintenant de pratique courante d’utiliser des facteurs de 3 
à 10 pour chaque série d’inconnues ou d’incertitudes des 
données toxicologiques. En pratique, Santé Canada 
applique généralement les facteurs d’incertitude suivants :  

 généralement un facteur de 10 pour les différences entre 
espèces (c.-à-d. que lorsque la NOEL ou l’équivalent est 
fondée sur des données provenant d’animaux de 
laboratoire, Santé Canada applique généralement un 
facteur d’incertitude de 10); 
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 généralement un facteur de 10 pour la variabilité au sein 
de l’espèce (variabilité interindividuelle) (c.-à-d. que 
lorsque la NOEL ou l’équivalent est fondée sur des 
données provenant d’animaux de laboratoire ou des 
données humaines limitées, Santé Canada applique 
généralement un facteur d’incertitude de 10 pour tenir 
compte des individus plus vulnérables au sein de la 
population); 

 généralement un facteur de 3 à 10 pour tenir compte des 
lacunes au niveau des données sur la toxicité (p. ex., 
absence d’études sur la reproduction ou sur le 
développement, absence d’études de toxicité chronique, 
aucune NOAEL identifiée); et 

 un facteur additionnel de 3 à 10 peut également être 
utilisé pour tenir compte de la nature ou de la gravité de 
la toxicité potentielle (p. ex., les préoccupations 
concernant les impacts irréversibles ou constituant un 
danger de mort). 

Des documents expliquant les fondements des facteurs 
d’incertitude (auparavant facteurs de sécurité) de Santé 
Canada ont été publiés (McColl, 1990; Kroes et al., 1993; 
Meek et al., 1994). Le raisonnement pour le choix des 
facteurs d’incertitude doit être clairement expliqué. Des 
facteurs d’incertitude excédant 5 000 ne sont généralement 
pas appliqués, même si le total des différents facteurs 
d’incertitude excède cette valeur. 

B2.7.3 Calcul de la dose journalière tolérable 

Lorsque la NOEL et les facteurs d’incertitude ont été établis, 
une DJT peut être calculée à l’aide de la formule suivante :  

(B1) 

DJT  = NOEL ou NOAEL ou LOEL ou LOAEL 

 Facteur d’incertitude global 

Dans le cas des substances chimiques pour lesquelles il est 
préférable de présenter la VTR sous forme de concentration 
dans l’air, la VTR est alors désignée sous l’appellation 
« concentration tolérable » (CT) par Santé Canada et 
« Reference Concentration» (RfC) par la U.S. EPA. La CT 
est exprimée en unités de masse de la substance chimique 
par unité de volume d’air (p.ex., (μg/m3)) en présumant une 
exposition pendant la vie entière (c.-à-d., 24 heures par jour, 
365 jours par année pendant 75 ans). De la même manière 
que la DJT, la CT est calculée comme étant la NOEC ou la 
concentration minimale sans effet nocif observé (NOAEC) ou 
concentration minimale sans effet observé (LOEC) ou la 
concentration minimale sans effet nocif observé (LOAEC) 
divisée par le facteur d’incertitude global selon la formule 
suivante : 

(B2) 

CT =  NOEC or NOAEC or LOEC or LOAEC 

Facteur d’incertitude global 

B2.8 Calcul des valeurs toxicologiques de 
référence pour les substances chimiques 
sans seuil d’effet 
Dans le cas des substances chimiques sans seuil de 
réponse (p.ex., les substances cancérogènes génotoxiques 
ou les substances mutagènes des cellules germinales) 
classifiées dans cette catégorie à la suite d’une analyse 
fondée sur le poids de la preuve, on présume en général 
qu’elles peuvent présenter un danger pour la santé humaine 
quel que soit le degré d’exposition. Par conséquent, il est 
impossible de calculer une dose ou une concentration en 
deçà de laquelle aucun effet nocif n’est anticipé. Dans le cas 
des substances cancérogènes génotoxiques, les VTR sont 
généralement exprimées en terme de facteurs de puissance 
cancérogène pouvant inclure : (i) des coefficients de 
cancérogénicité; (ii) des risques unitaires; ou (iii) des 
doses/concentrations propres à un niveau de risque 
spécifique. Selon Santé Canada (1994), les facteurs de 
cancérogénicité sont généralement élaborés pour des 
substances chimiques qui sont classifiées en Groupe I 
(substances cancérogènes pour les humains) ou Groupe II 
(substances probablement cancérogènes pour les humains) 
qui agissent par l’entremise d’un mécanisme génotoxique. 
Des directives concernant l’évaluation de la cancérogénicité 
ont été publiées par Santé Canada (Santé et Bien-être social 
Canada, 1991; SC, 1994).  

D’après Santé Canada (1994), aucun facteur de 
cancérogénicité n’est établi dans le cas des substances 
chimiques appartenant au Groupe III (substances 
possiblement cancérogènes pour les humains). Pour tenir 
compte de l’incertitude quant à la puissance cancérogène de 
telles substances pour les humains, l’approche consiste 
plutôt à appliquer un facteur d’incertitude additionnel pour 
établir une DJT ou une CT temporaire. Ces DJT/CT 
temporaires sont réévaluées le plus rapidement possible, 
dès que de nouvelles données sur la cancérogénicité, de 
nouvelles études épidémiologiques et de nouvelles études 
en milieu de travail sont disponibles. 

Tout comme c’était le cas pour la caractérisation de la 
relation dose-réponse des substances à seuil dont il a déjà 
été question à la section B2.6, l’évaluation fondée sur le 
poids de la preuve, l’extrapolation entre les espèces et la 
transposition des doses s’appliquent à la caractérisation de 
la relation dose-réponse des substances cancérogènes. 

Dans le passé, lorsque des données provenant des animaux 
étaient utilisées, le modèle linéarisé à degrés multiples était 
très répandu pour estimer la puissance cancérogène des 
substances chimiques, tandis que le modèle à plusieurs 
niveaux avec une expression linéaire était souvent utilisé 
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pour estimer la puissance des substances chimiques à partir 
de données épidémiologiques. Aujourd’hui, l’approche 
préférée est celle de la dose repère (que l’on appellera ici 
l’approche de la BMD) avec extrapolation linéaire à un 
niveau de risque spécifique (SC, 1994, 1996; OMS, 1999; 
U.S. EPA, 2005a). Toutefois, le modèle linéarisé à degrés 
multiples, ou d’autres modèles d’extrapolation de la relation 
dose-réponse peuvent toujours être utilisés pour établir la 
BMD. Nous invitons le lecteur à consulter la section B3.1 et 
les divers documents d’orientation mentionnés au début de 
ce rapport pour obtenir des directives particulières 
concernant l’évaluation du risque de cancer et l’utilisation de 
l’approche de la BMD. 

B2.8.1 Élaboration des valeurs toxicologiques de 
 référence de Santé Canada pour les 
 substances cancérogènes 

Pour les substances cancérogènes, les BMD et les BMC 
utilisées par Santé Canada sont désignées respectivement 
sous les appellations dose tumorigène  (DT05) ou 
concentration tumorigène (CT05) (celle-ci ne doit pas être 
confondue avec la CT utilisée pour désigner la concentration 
tolérable). Les DT05 et les CT05 sont des doses ou des 
concentrations associées à une augmentation de 5 % de 
l’incidence de tumeurs par rapport aux groupes témoins; 
elles sont déterminées à partir des données recueillies sur 
des animaux ou des humains (la DT05 et la CT05 sont la 
contrepartie de la DE05 et de la CE05 dont il sera question à 
la section B3.1 au sujet des substances chimiques à seuil 
d’effet. D’après Santé Canada (1994) et OMS (1999), tout 
modèle bien adapté aux données empiriques paraît offrir une 
estimation raisonnable de la DT05 ou de la CT05. Santé 
Canada (1994) a constaté que le choix d’un modèle peut ne 

pas être pas crucial puisque la valeur estimée (DT05 ou 
CT05)) se situe généralement dans l’intervalle des doses 
observées, ce qui élimine une bonne partie des incertitudes 
reliées à l’extrapolation à faible dose. Santé Canada ne 
considère pas nécessaire d’établir la limite inférieure de 
l’intervalle de confiance de BMD, contrairement à la U.S. 
EPA qui utilise actuellement cette approche. 

Dans le cas de la CT05, le toxicologue doit s’assurer que la 
sécurité des enfants est adéquatement prise en 
considération. Le poids des enfants étant plus faible et leur 
taux d’inhalation par rapport à leur poids corporel étant plus 
élevé que chez les adultes, l’inhalation d’une substance 
cancérogène à une concentration donnée dans l’air conduit 
à une dose interne plus élevée chez les enfants que chez les 
adultes. Les CT05 utilisées pour élaborer les VTR visant à 
protéger des adultes ne protègent donc pas nécessairement 
les enfants, et les CT05 utilisées pour élaborer les VTR visant 
à protéger des enfants peuvent être trop prudentes pour 
évaluer les risques chez les adultes seulement. Dans le cas 
des agents cancérogènes systémiques, la conversion de la 
CT05 en dose d’exposition permet d’évaluer le risque à partir 
de cette dose interne et permet de tenir compte, dans une 
certaine mesure, des différences de poids corporel et du 
taux d’inhalation des récepteurs de tous les groupes d’âge. 

Une fois l’estimation de la DT05 ou la CT05 établie, il est 
possible d’estimer les doses ou les concentrations associées 
à un niveau de risque donné. Santé Canada (1996) 
recommande d’utiliser une extrapolation linéaire pour établir 
les doses et les concentrations associées à un niveau de 
risque spécifique correspondant à une protection contre un 
risque additionnel de cancer (RAC) de 1 x 10-5. Les 
équations suivantes illustrent ce processus : 

(B3) 

Dose associée à un risque spécifique (risque de cancer 1 x 10-5) =  DT0,05 
           5 000 

 

Concentration associée à un risque spécifique (risque de cancer 1 x 10-5) = CT0,05 
            5 000 
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Étant donné que l’évaluation du risque au Canada s’appuie 
dans la plupart des cas sur des facteurs de puissance 
(exprimés sous forme de coefficients de cancérogénicité ou 
de risques unitaires), il peut être nécessaire d’estimer les 
facteurs de puissance. Les équations qui suivent illustrent de 
quelle façon les facteurs de puissance sont liés aux doses et 
aux concentrations associées à un niveau de risque 
spécifique de cancer  : 

                       
 
 
 
 
 

(B4) 
 

Coefficient de cancérogénicité  =  Niveau de risque  =  1 × 10-5 
 Dose associée à un niveau  Dose associée à un niveau 
 de risque spécifique de risque spécifique 

 

Risque unitaire  =  Niveau de risque =  1 × 10-5 

 Dose associée à un niveau Dose associée à un niveau 
 de risque spécifique de risque spécifique 

De cette façon, les coefficients de cancérogénicité (g/kg 
p.c./j-1) et les risques unitaires habituellement en unités 
(g/m3)-1 peuvent être estimés et utilisés dans les 
évaluations des risques pour la santé humaine



     
 

 

L'évaluation quantitative détaillée des risques pour la santé humaine associés aux substances chimiques (ÉQDRchim) 

Septembre 2010 189 

B3.0 AUTRES APPROCHES POUR 
 L’ÉLABORATION DE VALEURS 
 TOXICOLOGIQUES DE 
 RÉFÉRENCE  

B3.1 Détermination d’une dose repère 
Lorsque cela est possible, Santé Canada et la U.S. EPA 
utilisent l’approche de la BMD dans le cadre des nouvelles 
évaluations et la mise à jour d’évaluations (voir SC, 1996; 
U.S. EPA, 2000; 2002; 2005a). Lorsque l’approche de la 
BMD est utilisée, la dose associée à un niveau de réponse 
donné (habituellement 1–10 %) est estimée à partir d’un 
ensemble de données toxicologiques. Le niveau de réponse 
associé à une dose repère (communément désigné sous le 
sigle BMR, pour Benchmark Response Value) est 
habituellement fixé à 10 % ou moins, selon le degré de 
sensibilité de l’étude faisant l’objet de l’évaluation. Santé 
Canada utilise souvent un BMR de 5 % (SC, 1996); toutefois 
d’autres niveaux de réponse (pouvant atteindre 10 %) 
peuvent être parfois utilisés par Santé Canada. La U.S. EPA 
élabore en ce moment des directives concernant les critères 
de sélection des BMR (U.S. EPA, 2000). Le toxicologue doit 
tenir compte des éléments abordés dans le document U.S. 
EPA (2000) lors du choix d’un BMR afin de vérifier s’il ne 
serait pas préférable d’utiliser une BMR autre que 5 %. 
L’utilisation d’un BMR de 5 % a été retenue pour la suite du 
présent document puisqu’en vertu des précédents de Santé 
Canada au moment de la rédaction de celui-ci, ce niveau de 
réponse était toujours considéré adéquat au Canada (voir 
SC, 1996).  

Comme l’élaboration de VTR selon d’autres approches 
reconnues, la détermination d’une BMD, la même évaluation 
rigoureuse du poids de la preuve de l’ensemble des données 
servant à l’évaluation de la substance chimique en question 
doit être effectuée. L’examen de la documentation fondée 
sur le poids de la preuve permettra de déterminer la 
pertinence des études disponibles pour l’évaluation du 
risque, d’identifier les études clés et les paramètres de 
mesure des effets sur l’organe cible, et de déterminer les 
approches appropriées pour extrapoler les données 
expérimentales vers l’humain dans le contexte des scénarios 
d’exposition utilisés pour l’évaluation des risques liés à un 
site contaminé. Les directives concernant les divers aspects 
de l’évaluation fondée sur le poids de la preuve sont fournies 
de manière détaillée dans les divers documents mentionnés 
au début de ce rapport. Les principaux éléments sont 
brièvement résumés dans les sections qui suivent. 

Une fois que la relation dose-réponse a été établie et que la 
dose d’exposition expérimentale a été transposée et 
extrapolée à l’humain de façon appropriée, les données 
relatives à la dose-réponse peuvent être utilisées pour 
élaborer la BMD. Au moyen d’un modèle mathématique, le 

niveau de réponse d’un effet toxique précis (p. ex., lésions 
hépatiques, cancer, effets sur la reproduction) est modélisé 
afin d’établir la DE ou la CE qui produit un niveau de 
réponse de 5 % (c.-à-d., la DE05 ou la CE05).  

L’approche de la BMD comporte un avantage sur la simple 
sélection de la NOEL (dans le cas des substances à seuil 
d’effet) ou sur l’utilisation de modèles mathématiques pour 
extrapoler des doses beaucoup plus faibles que celles 
associées à une réponse observable (dans le cas des 
substances chimiques sans seuil d’effet), car le niveau de 
réponse de 5 % se situe dans la portion observée de la 
relation dose-réponse. En d’autres termes, le fait de réaliser 
une interpolation dans la gamme des données observées 
plutôt qu’une extrapolation en dehors de la gamme de 
données observées fournit un niveau de confiance pratique 
et statistique plus élevé pour l’estimation pour l’évaluation 
quantitative de la BMD. De plus, la BMD est associée à une 
réponse connue et observée plutôt qu’à une réponse 
hypothétique non observée. La NOEL, quant à elle, se situe 
à l’extérieur de la relation dose-réponse observée à une 
“distance” inconnue de la dose la plus faible induisant des 
effets; les modèles d’extrapolation à faibles doses ne sont 
pas scientifiquement fondés en ce qui a trait à la manière 
dont ils prédisent la forme de la courbe dose-réponse à 
faible dose. Il est attendu que l’approche de la BMD 
permette de réduire le niveau d’erreur et d’incertitudes car la 
BMD est basée sur des extrapolations qui se situent à 
l’intérieur de la plage de données mesurées. L’approche de 
modélisation de la BMD tient compte du nombre de sujets 
inclus dans l’expérience, et par le fait même tient compte 
des différents degrés d’incertitude associés à un nombre 
moindre ou plus élevé de sujets. 

En dépit de ce qui précède, l’approche de la BMD ne 
convient pas nécessairement à tous les ensembles de 
données. Dans certains cas (qui pourraient être assez 
nombreux), les données sont insuffisantes pour procéder à 
une analyse de la relation dose-réponse ou pour établir une 
courbe dose-réponse par ajustement à partir des données 
expérimentales. Il n’existe pas toujours de modèles 
permettant un ajustement adéquat de la courbe aux 
données, les renseignements statistiques peuvent être 
inadéquats, et la quantité de données est parfois 
insuffisante. Dans de tels cas, le toxicologue doit alors 
envisager la possibilité d’utiliser l’approche de la NOEL 
lorsqu’il est en présence de substances chimiques à seuil 
d’effet. Pour les substances chimiques sans seuil d’effet, le 
manque de données qui empêche de procéder à une 
modélisation de la BMD empêche également de procéder à 
une extrapolation des données sur les substances chimiques 
à faibles doses et dans ces cas, la modélisation statistique 
n’est pas non plus une option pour l’élaboration d’une VTR. 
L’évaluation de l’adéquation du modèle (courbe) par rapport 
aux données et la comparaison de la NOEL avec la réponse 
prédite correspondant à un niveau de réponse de 5 % (la 
DE05 ou la CE05) aidera à choisir l’approche à utiliser. Dans 
le cas de certaines substances à seuil d’effet, des BMD et 
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des NOEL pourraient toutes deux être considérées pour le 
développement d’une VTR. Différents ensembles de 
données peuvent aboutir à différentes BMD. Il est donc 
important de porter un jugement scientifique afin de choisir 
l’approche la plus appropriée. La U.S. EPA (2002) fournit 
des directives à cet effet.  

Le modèle de la dose-réponse (courbe) approprié est choisi 
en s’appuyant sur la qualité de l’ajustement des données 
observées sur la courbe, le type d’effet toxique ultime 
(endpoint) et des paramètres expérimentaux et 
statistiques.(U.S. EPA, 1995; 2000). Plusieurs modèles 
peuvent être utilisés dans le but de comparer les résultats. Il 
est possible d’améliorer l’ajustement à la courbe en écartant 
les doses élevées qui peuvent être associées à des effets 
cytotoxiques ou à d’autres effets aigus qui ne sont pas liés 
aux effets sublétaux chroniques observés, lesquels sont 
d’intérêt prioritaire à faibles doses. Il est également possible 
d’améliorer l’ajustement à la courbe en utilisant une dose 
interne (obtenue par modélisation pharmacocinétique) 
comme substitut de la dose administrée. Il n’existe pas de 
règles strictes pour choisir un modèle, et le jugement 
scientifique doit être utilisé afin de choisir l’approche la plus 
appropriée. La U.S. EPA (2000) fournit de l’information plus 
détaillée concernant le choix d’un modèle et l’interprétation 
des résultats. 

 Dans certains cas, l’approche de la BMD permet d’utiliser 
des données provenant de plusieurs études au lieu d’utiliser 
uniquement l’étude la plus sensible menée sur des animaux. 
Les données compatibles sur le plan statistique et biologique 
peuvent être combinées. Cela présente un avantage puisque 
cette approche permet d’augmenter le niveau de confiance 
général et la puissance statistique de la relation dose-
réponse. L’approche de la BMD permet également de tenir 
compte des incertitudes liées variations observées entre les 
individus inclus dans l’ensemble des données. La U.S. EPA 
(2000) indique que l’approche de la BMD présente des 
avantages par rapport à l’approche plus traditionnelle de la 
NOEL parce que : (i) les conclusions ne sont pas fondées 
sur une seule donnée d’une seule étude; (ii) la BMD tient 
compte de la variabilité; (iii) l’approche de la BMD tient 
compte de la pente de la courbe dose-réponse; et (iv) 
l’approche ne requiert pas d’établir une NOEL. Ce dernier 
point s’applique uniquement lorsque le niveau de réponse le 
plus faible ne dépasse pas de manière significative le niveau 
de réponse de 5 %.  

L’inconvénient de l’approche de la BMD tient au fait qu’elle 
est plus difficile à appliquer que l’approche traditionnelle 
dans le cas des substances chimiques avec effet de seuil, et 
que les exigences concernant les données sont plus 
rigoureuses. Par exemple, l’approche de la BMD peut 
uniquement être utilisée si le niveau de réponse est exprimé 
par rapport au nombre de sujets testés, et si la réponse 
indique une tendance en relation avec la dose. Si des limites 
de confiance sont requises, la moyenne et la variation (écart-

type, erreur-type ou variance) doivent être disponibles pour 
chaque groupe. 

Dans le cadre de l’approche de la BMD, le facteur 
d’incertitude de 10 qui est habituellement appliqué en 
l’absence de NOEL (c.-à-d., lorsque des effets surviennent à 
toutes les doses administrées). Lorsque la NOEL observée 
est proche de la NOEL réelle, la VTR établie à l’aide de 
l’approche de la BMD/facteur d’incertitude ou de l’approche 
de la NOEL/facteur d’incertitude sera similaire. La 
comparaison de divers ensembles de données relatives à 
l’effet toxique sur le développement a permis de constater 
que les VTR élaborées à l’aide de la méthode de la BMD et 
les VTR élaborées à l’aide de la méthode NOAEL donnaient 
des résultats semblables peu importe la méthode utilisée 
(U.S. EPA, 1995). 

Dans l’ensemble, l’approche de la BMD/facteur d’incertitude 
est considérée appropriée pour l’élaboration d’une VTR au 
Canada lorsque les données le permettent. Les documents 
américains portant sur les BMD (U.S. EPA, 2000) et le site 
Web de la U.S. EPA 
http://cfpub.epa.gov/ncea/cfm/bnchmrk/new.cfm?ActType=d
efault) sont des sources d’information recommandées pour 
diriger le développement de VTR selon cette approche. 
Lorsqu’une BMD a été établie, diverses approches doivent 
être suivies pour élaborer une VTR définitive; ces approches 
dépendent du mode d’action (à seul d’effet ou sans seuil 
d’effet). Ces approches sont décrites aux sections B2.7 et 
B2.8, respectivement. 

B3.2 Élaboration de valeurs 
 toxicologiques de référence à partir 
 de données toxicologiques de 
 substitution  
Dans certains cas, lorsque les données toxicologiques sont 
insuffisantes, il peut être pertinent d’utiliser des données 
toxicologiques de substitution. Bien qu’il ne s’agisse pas 
d’une approche souhaitée, elle est parfois utile pour analyser 
des problématiques de santé. Avant d’évaluer une 
substance chimique à l’aide de données toxicologiques de 
substitution, il faut d’abord s’assurer qu’il n’existe pas 
d’autres données appropriées pour établir la VTR relative à 
la substance chimique concernée. Si tel est le cas, il est 
parfois approprié d’estimer la puissance toxique de la 
substance d’intérêt à partir des données disponibles pour 
une autre substance chimique similaire. À titre d’exemple, 
les HAP qui possèdent une structure commune (p. ex., avec 
région convexe) ou les aliphatiques halogénés (p. ex., les 
aliphatiques chlorés par rapport aux aliphatiques bromés) 
pourraient être utilisés comme substances toxicologiques de 
substitution. Toutefois, avant de choisir une substance de 
substitution il est essentiel de s’assurer que cette substance 
n’est vraisemblablement pas plus toxique que la substance 
pour laquelle il existe des données. Si la substance de 
substitution apparaît plus toxique, des facteurs modificatifs 
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appropriés fondés sur l’expérience et le jugement 
scientifique devraient être inclus. 

B3.3 Élaboration de valeurs 
 toxicologiques de référence à partir 
 de valeurs limites d’exposition en 
 milieu de travail  
Il est généralement inacceptable d’utiliser des valeurs limites 
d’exposition (TLV, terminologie américaine pour Threshold 
Limit Value) élaborées pour des expositions en milieu de 
travail pour les appliquer à l’ensemble de la population sauf 
en cas d’urgence ou dans des circonstances atténuantes. 
Les TLV sont basées sur l’information disponible provenant 
du milieu industriel, d’études chez les humains et (ou) les 
animaux, et, lorsque cela est possible, une combinaison de 
ces trois sources d’information peut être utilisée. Les bases 
sur lesquelles s’appuient les TLV varient d’une substance à 
l’autre et peuvent comprendre plusieurs facteurs. Les 
procédures utilisées pour élaborer des TLV en vue d’assurer 
la protection des travailleurs adultes s’appuient souvent sur 
des principes toxicologiques, mais elles sont très différentes 
des approches utilisées en vue de protéger l’ensemble de la 
population. Par exemple, les TLV présument généralement 
que les personnes qui ont besoin de protection sont des 
travailleurs adultes en santé, tandis que les VTR doivent 
tenir compte du besoin de protection de tous les membres 
de la population, y compris les jeunes, les femmes 
enceintes, les personnes âgées et les personnes malades. 
De plus, les TLV n’offrent pas le même niveau de protection 
contre les effets, lesquels peuvent aller de l’irritation au 
cancer. Finalement, en règle générale, les TLV ne 
considèrent pas qu’une exposition puisse avoir lieu sur toute 
la durée de vie. 

Par conséquent, l’utilisation des TLV pour la protection de 
l’ensemble de la population n’est généralement pas 
considérée acceptable. Toutefois, selon la situation, la 
substance chimique et l’effet nocif sur la santé considéré, il 
est parfois nécessaire d’extrapoler l’information provenant du 
milieu de travail afin d’établir une VTR destinée à l’ensemble 
de la population. Il faut cependant examiner chaque situation 
cas par cas et, ni Santé Canada et ni les autres organismes 
nationaux et internationaux d’hygiène du milieu ne 
recommandent l’utilisation d’un facteur d’extrapolation 
unique applicable dans toute circonstance. 

B3.4 Élaboration de valeurs 
 toxicologiques de référence pour des 
 substances chimiques à puissance 
 toxique inconnue 
Pour certaines substances chimiques, les résultats de 
recherche bibliographique peuvent indiquer qu’il n’existe 
aucune donnée toxicologique appropriée permettant 
d’évaluer leur puissance toxique. De plus, il n’existe parfois 
aucune donnée toxicologique de substitution. Dans de tels 
cas (et uniquement dans ces cas), il peut être raisonnable 
d’utiliser une DJT de 0,02 g/kg de p.c./j pour les 
substances chimiques à puissance toxique inconnue. 
Comme l’indique Wilson et al. (2000), cette VTR devrait 
protéger contre les effets nocifs sur la santé des substances 
chimiques à puissance toxique inconnue, peu importe que 
ces effets soient cancérogènes ou non cancérogènes. Il 
importe de souligner que cette DJT doit être utilisée 
uniquement dans les cas où aucune donnée toxicologique 
utile n’est disponible au sujet de la substance concernée. 
L’information la plus utile pour prédire les effets toxiques 
potentiels demeure l’ensemble des données toxicologiques 
se rapportant à la substance chimique concernée. 
Néanmoins, si aucune donnée appropriée n’est disponible, 
cette DJT peut être utile dans certaines circonstances 
particulières. 

B3.5 Élaboration de valeurs 
 toxicologiques de référence à partir 
 de relations structure-activité 
En l’absence de données toxicologiques spécifiques, il est 
parfois possible, pour certaines substances de disposer 
d’une quantité appréciable de données toxicologiques 
concernant des substances de structure semblable. 
Plusieurs modèles sont disponibles pour estimer la 
puissance toxique au moyen de relations structure-activité. 
Ces modèles ne sont habituellement pas une bonne source 
d’information pour établir une VTR. Toutefois, ces modèles 
peuvent parfois être fort utiles pour déterminer la nature et 
l’ampleur des effets, ou pour soutenir une DJT par défaut de 
0,02 µg/kg p.c./j (voir la section B3.4). La U.S. EPA (2005a) 
présente certains des éléments dont il faut tenir compte en 
utilisant les relations structure-activité. 
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B4.0 PRODUCTION DU RAPPORT 

Il est essentiel de présenter le plus rapidement possible à 
Santé Canada toute VTR proposée qui pourrait être utilisée 
dans le contexte des sites contaminés fédéraux. L’analyse et 
le rapport doivent être précis, approfondis et complets. Bien 
que la structure du rapport puisse varier, le rapport sur 
l’élaboration de la VTR devrait inclure les informations 
suivantes : 

 identification de la substance; 

 description des vérifications effectuées pour s’assurer 
qu’aucun organisme de réglementation n’a développé ou 
proposé une VTR pertinente ou appropriée concernant la 
substance concernée;  

 description et examen de toutes les études clés 
disponibles (habituellement présentés en sections 

comprenant notamment : (i) les données provenant des 
études in vitro; (ii) les données provenant des études in 
vivo menées à court terme et à long terme sur des 
animaux; et (iii) les données provenant d’études 
épidémiologiques ou d’études contrôlées sur des 
humains); 

 toutes les hypothèses, les justifications et les approches 
utilisées pour établir la VTR; 

 arguments relatifs au poids de la preuve afin d’établir s’il 
s’agit d’une substance à seuil d’effet ou d’une substance 
sans seuil d’effet; 

 incertitudes et limites quant aux données; 

 une évaluation qualitative des effets qui pourraient être 
observés en cas de dépassement de la VTR.  
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B5.0 CONCLUSIONS 

L’élaboration de VTR pour des substances chimiques qui 
n’ont pas été examinées par les principaux organismes de 
réglementation est une tâche complexe qui doit être 
exécutée par des toxicologues possédant une solide 
expérience. Il est essentiel de tenir compte de toutes les 
données pertinentes et d’utiliser l’approche du poids de la 
preuve. Dans le cas des substances chimiques à seuil 
d’effet, il est recommandé d’utiliser l’approche de la 
BMD/facteur d’incertitude ou lorsque les données ne 
soutiennent pas l’élaboration d’une BMD, l’approche de la 
NOEL/facteur d’incertitude. Dans le cas des substances 
sans seuil d’effet, la BMD (niveau de réponse de 5 %) 
combinée à un facteur de 5000 destiné à produire une VTR 
associée à un niveau de RAC de 1 x 10-5 semble 
particulièrement indiquée. Toutes les hypothèses et les 
incertitudes doivent être bien documentées et doivent 
pencher du côté de la prudence. Lorsque cela est possible, il 
est recommandé de consulter les toxicologues expérimentés 
de Santé Canada. 

Finalement, veuillez noter que l’application de ces directives 
pour l’élaboration d’une VTR ne peut être interprétée 
d’aucune façon comme une acceptation ou une autorisation 
de Santé Canada au sujet d’une VTR proposée. L’ensemble 
de la documentation doit être transmis à Santé Canada à 
des fins d’examen critique et d’évaluation interne, et sera 
soumis à un examen externe si Santé Canada le juge 
nécessaire. La décision de Santé Canada, concernant 
l’acceptation ou le refus de la VTR proposée, ainsi que le 
temps requis pour procéder à l’examen, appartient 
uniquement au Ministère. 
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