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ARSENIC

Avis aux lecteurs

Les utilisations de l'arsenic comme pesticide n'ont pas été évaluées
dans le présent rapport. Comme pesticide, le pentoxyde d'arsenic est
assujetti à la Loi sur les produits antiparasitaires et son statut
réglementaire en tant qu'agent industriel de préservation du bois fait
présentement l'objet d'une réévaluation (cf. Avis A92-02:
Réévaluation des agents industriels de préservation du bois,
Agriculture Canada, Direction générale de la production et de
l'inspection des aliments, 2 juillet 1992). Dans le cadre de ce
processus de réévaluation des pesticides, Environnement Canada et
Santé Canada évalueront les effets potentiels sur l'environnement et
la santé humaine résultants des utilisations de l'arsenic comme
pesticide.
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Synopsis

Étant donné la nature des données existantes, la présente évaluation de l'arsenic et de ses
composés porte essentiellement sur l'arsenic et ses composés inorganiques.

L'arsenic présent dans les milieux aquatiques et terrestres provient de la météorisation et de
l'érosion naturelle des roches et du sol, ainsi que des activités humaines, notamment le traitement
de l'or et des métaux de base, l'utilisation des produits antiparasitaires arsenicaux, la production
d'électricité à partir du charbon et l'élimination des ordures ménagères et des déchets industriels.

Au Canada, c'est à proximité d'installations actives ou abandonnées d'extraction ou de
traitement de l'or et des métaux de base, ainsi que dans les zones touchées par l'utilisation de
produits antiparasitaires arsenicaux, que l'on trouve les concentrations les plus élevées d'arsenic et
de ses composés inorganiques. Dans plusieurs régions du Canada, on a mesuré près de telles
sources des concentrations moyennes d'arsenic, dont la majeure partie (> 80%) se trouve pro-
bablement sous forme inorganique. Ces concentrations comptent jusqu'à 0,3 µg/m3 dans l'air, 45
µg/L dans les eaux de surface, 100 à 5 000 mg/kg dans les sédiments et 50 à 110 mg/kg dans les
sols. En outre, on peut trouver en moyenne jusqu'à 35 mg de As inorganique/kg de poids secs (p.s.)
dans l'alimentation du poisson et 109 µg de As inorganique/kg p.s. par jour dans l'alimentation des
mammifères piscivores qui vivent près des zones d'exploitation aurifère du Canada. Ces
concentrations d'arsenic sont suffisamment élevées pour avoir, ou risquer d'avoir, des effets nocifs
chez divers organismes aquatiques et terrestres.

Les Canadiens sont exposés à l'arsenic inorganique par l'intermédiaire de l'eau potable, du
sol et de l'air ambiant, mais surtout des aliments. Les populations habitant à proximité de sources
industrielles et géologiques peuvent être plus particulièrement exposés à l'arsenic.

De nombreuses études ont montré de manière répétée que l'arsenic inorganique provoquait
le cancer chez les êtres humains exposés à la fois par inhalation et par ingestion. On considère donc
que l'ensemble des composés inorganiques de l'arsenic (puisque les données sont insuffisantes pour
évaluer individuellement chaque composé de ce groupe) forme un groupe de substances toxiques
pour lesquelles il n'existe pas de seuil (c'est-à-dire qu'on pense qu'il y a un risque pour la santé, quel
que soit le degré d'exposition à ces substances). Dans le cas de telles substances, on compare
l'exposition estimée à des évaluations quantitatives du potentiel de cancer pour caractériser le
risque et orienter les interventions (par exemple une analyse des options visant à réduire
l'exposition). Dans le cas de l'arsenic inorganique, une telle comparaison laisse entendre que la
priorité en matière d'analyse des mesures visant à réduire l'exposition serait de moyenne à élevé.

À partir de ces considérations, le ministre de l'Environnement et le ministre de la
Santé nationale et du Bien-être social ont conclu que les concentrations actuelles d'arsenic
inorganique au Canada peuvent être dangereuses pour l'environnement et peuvent constituer
un danger au Canada pour la santé humaine. L'arsenic et ses composés sont donc jugés
«toxiques» au sens de l'article 11 de la Loi canadienne sur la protection de l'environnement.
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1.0 Introduction

La Loi canadienne sur la protection de l'environnement (LCPE) exige que le ministre de
l'Environnement et le ministre de la Santé nationale et du Bien-être social établissent et publient
une Liste des substances d'intérêt prioritaire, qui énumère des substances (notamment des produits
chimiques, des effluents et des déchets) qui peuvent être nuisibles à l'environnement ou constituer
un danger pour la santé humaine. En outre, la Loi exige que le ministre de l'Environnement et le
ministre de la Santé nationale et du Bien-être social évaluent ces substances et déterminent si elles
sont «toxiques» au sens de l'article 11 de la Loi, qui prévoit ce qui suit

«[...] est toxique toute substance qui pénètre ou peut pénétrer dans l'environnement en une
quantité ou une concentration ou dans des conditions de nature à:

a) avoir, immédiatement ou à long terme, un effet nocif sur l'environnement;

b) mettre en danger l'environnement essentiel pour la vie humaine;

c) constituer un danger au Canada pour la vie ou la santé humaine.»

Les substances jugées «toxiques» au sens de l'article 11 peuvent être inscrites à l'annexe I
de la Loi. On peut ensuite envisager d'élaborer des règlements, des directives ou des codes de
pratique en vue de contrôler tous les aspects de leur cycle de vie, depuis la recherche et le
développement jusqu'à l'élimination finale, en passant par la fabrication, l'utilisation, l'entreposage
et le transport.

L'arsenic et ses composés sont inclus dans le groupe 1 de la Liste des substances d'intérêt
prioritaire. Comme il n'existe que peu de données pouvant servir de base à l'évaluation, d'une part,
de l'exposition aux différents composés organiques de l'arsenic dans l'environnement général et,
d'autre part, des effets individuels ou de groupe de ces substances sur l'environnement, les animaux
de laboratoire et l'être humain, la présente évaluation porte sur l'arsenic et ses composés
inorganiques. Comme il est mentionné dans la section 4 du présent rapport, «Perspective de
recherche et d'évaluation», l'évaluation des composés organiques de l'arsenic sera envisageable à
condition qu'une quantité suffisante de données sur la distribution relative des différentes espèces
d'arsenic dans l'environnement soit recueillie. Dans le présent rapport, le terme «arsenic» signifie
donc «arsenic inorganique total», à l'exception de la section 2.3.1, «Devenir», et à moins
d'indications contraires.

Dans l'évaluation des données considérées comme n'étant pas critiques pour déterminer
la toxicité, au sens de la Loi, de l'arsenic et de ses composés pour la santé humaine, des éva-
luations effectuées par des organismes étrangers tels que l'Environmental Protection Agency et
l'Agency for Toxic Substances and Disease Registry des États-Unis ont été consultées
lorsqu'elles étaient disponibles et considérées pertinentes. Une étude de synthèse effectuée à
contrat par la British Industrial Biological Research Association a également été consultée lors
de la préparation du présent rapport d'évaluation. Publiée en avril 1990, cette étude exhaustive
porte sur les données dont on disposait alors concernant les effets de l'arsenic inorganique sur
l'environnement et la santé humaine. D'autres données pertinentes ont été fournies par
l'Association minière du Canada et ses compagnies membres. La recherche d'informations
pertinentes à la détermination des effets de l'arsenic sur l'environnement a également été faite
par consultation en ligne de la banque de données Pollution Abstracts (de 1985 à 1990). Afin de
déterminer les publications traitant de l'évaluation des effets de l'arsenic sur la santé
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humaine qui ne figuraient pas dans les études de synthèse consultées, des recherches documentaires
informatisées ont été effectuées à l'aide des banques de données MEDLINE et TOXLINE pendant
toute la durée de l'évaluation, soit d'octobre 1990 à février 1992. Finalement, des recherches
informatisées ont été effectuées en janvier 1991 dans le but de relever les données
épidémiologiques critiques récentes sur MEDLINE (de 1984 à 1991), BIOSIS et EMBASE (de
1988 à 1991).

Les données relatives à l'évaluation des effets toxiques sur la santé humaine qui ont été
obtenues après la rédaction des sections correspondantes (c'est-à-dire après avril 1992) n'ont pas été
incluses dans le présent rapport, non plus que les données concernant la toxicité pour
l'environnement obtenues après le mois de juin 1992.

Pour l'évaluation des effets de l'arsenic sur l'environnement, le présent rapport examine en
priorité ses effets les plus marqués chez les espèces les plus sensibles. De même, pour l'évaluation
des effets de l'arsenic sur la santé humaine, on accorde une attention particulière à l'aspect
toxicologique, qui semble le plus significatif.

Bien que des études réalisées par des organismes étrangers aient été consultées lorsqu'elles
étaient pertinentes, toutes les études originales ayant servi de base pour déterminer la «toxicité» de
l'arsenic au sens de la LCPE ont été soumises à un examen critique par les employés suivants de
Santé et Bien-être social Canada (effets sur la santé humaine) et d'Environnement Canada (effets
sur l'environnement) :

D. Boersma (Environnement Canada)
R. Burnett (Santé et Bien-être social Canada)
P. Doyle (Environnement Canada)
C. Fortin (Environnement Canada)
K. Hughes (Santé et Bien-être social Canada)
J. MacLatchy (Environnement Canada)
M.E. Meek (Santé et Bien-être social Canada)
L Shutt (Environnement Canada)
K. Taylor (Environnement Canada)

On n'a pas analysé les données primaires incluses dans les études de synthèse qui n'ont pas
été considérées essentielles pour évaluer la toxicité de l'arsenic au sens de la Loi pour la santé
humaine.

Le présent document comprend un synopsis qui sera publié dans la Gazette du Canada. La
section 2 comprend un sommaire détaillé des données techniques essentielles à l'évaluation de
l'arsenic, qui sont exposées plus en détail dans un document d'appui. À la section 3, on établit si
l'arsenic est «toxique» au sens de la LCPE. Enfin, la section 4 contient des recommandations
portant sur les orientations de la recherche sur l'arsenic.

Les données techniques relatives à l'évaluation des effets de l'arsenic sur l'environ-
nement contenues dans le document d'appui ont été révisées par W. Cullen (University of
British Columbia), M. Diamond (University of Toronto), A. Khosla (Proctor and Gamble Inc.),
F. Michel (Carleton University), E. Paquin (Gouvernement des Territoires du Nord-Ouest), B.
Riddell (Allied Chemicals Canada Inc.) et M. Sudbury (Falconbridge Ltée). La partie du
présent rapport qui traite de l'environnement a été révisée à l'externe par W. Cullen (University
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of British Columbia), K. Reimer (Royal Roads Military College) et A. Tessier (Institut national de
la recherche scientifique, Université du Québec).

Les personnes suivantes ont examiné le document d'appui pour vérifier que toutes les
publications significatives concernant la santé humaine y ont été prises en compte : A. Li-Muller et
R.R. Weiler, de la Direction de la coordination des normes sur les produits dangereux du ministère
de l'Environnement de l'Ontario, et I. Harding-Barlow, conseiller en toxicologie professionnelle et
environnementale. Les sections du document d'appui dans lesquelles est évaluée l'exposition des
Canadiens à l'arsenic inorganique dans l'environnement, de même que sa bibliographie complète,
ont été soumises à des responsables de l'Association minière du Canada afin qu'ils relèvent des
données pertinentes supplémentaires. Le document d'appui et le rapport d'évaluation ont été
révisés, pour ce qui est de l'exposition et de la santé humaines, par les personnes suivantes : les
spécialistes de la British Industrial Biological Research Association, H. Gibb et C. Chen, de
l'Environmental Protection Agency, P. Enterline et G. Marsh, de la University of Pittsburgh. Les
documents ont ensuite reçu l'approbation du Comité des normes et lignes directrices du Bureau des
dangers des produits chimiques de Santé et Bien-être social Canada.

Le présent rapport d'évaluation a par la suite été entièrement révisé et approuvé par le
Comité de gestion de la LCPE.

Pour obtenir des exemplaires du présent rapport d'évaluation et du document d'appui inédit,
on doit communiquer avec l'un ou l'autre des bureaux suivants :

Centre d'hygiène du milieu
Santé et Bien-être social Canada
Pré Tunney,
Pièce 104
Ottawa (Ontario), Canada
K1A 0L2

Direction des produits chimiques commerciaux
Environnement Canada
Place Vincent Massey, 14e étage
351, boulevard Saint-Joseph
Hull (Québec), Canada
K1A 0H3
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2.0 Sommaire des données critiques pour l'évaluation de la «toxicité»

2.1 Description, propriétés, production et utilisations

L'arsenic est un métalloïde du groupe 5 du tableau périodique des éléments. Son numéro
atomique est 33 et son poids atomique est 74,92. Même s'il est généralement admis que l'arsenic
existe avec les degrés d'oxydation - III, 0, III et V, il n'est pas certain que l'arsenic existe avec le
degré d'oxydation - III dans l'environnement (Cullen et Reimer, 1989).

À l'état naturel, l'arsenic est un solide sous sa forme élémentaire, mais on le retrouve le
plus souvent, seul ou associé à divers autres métaux, dans des composés soufrés (Boyle et
Jonasson, 1973). Parmi les composés naturels contenant de l'arsenic, il faut mentionner
l'arsénopyrite (FeAsS), le réalgar (AsS), l'orpiment (As2S3), la nickeline (NiAs) et la cobaltite
(CoAsS) [Boyle et Jonasson, 1973]. L'arsenic peut se retrouver à l'état gazeux sous forme de
trioxyde d'arsenic volatil (As2O3), d'arsine (AsH3) et d'arsines méthylées. En solution, on peut
retrouver l'arsenic sous forme d'As(III) et d'As(V) inorganiques, ainsi que sous diverses formes de
composés méthylés de l'As(V) [Cullen et Reimer, 1989].

Au Canada, l'arsenic est principalement produit sous forme de trioxyde d'arsenic par le
grillage des minerais aurifères arsénieux. Alors que, dans les années 70, quatre installations de
grillage de minerai aurifère étaient en opération, il ne reste en 1992 que deux mines qui produisent
de l'arsenic. Dès le début des années 80, la demande en arsenic a chuté brusquement en raison de
préoccupations concernant ses effets sur l'environnement. Étant donné son faible prix, le trioxyde
d'arsenic actuellement produit au Canada est stocké en prévision d'une commercialisation future
(Ignatow et coll., 1991).

Aujourd'hui, au Canada, la plus grande partie de l'arsenic est utilisé dans la fabrication de
produits de préservation du bois. De 1984 à 1988, les ventes canadiennes d'arsenic (sous forme de
pentoxyde d'arsenic) destiné à la préservation du bois ont fluctué entre 650 et 1 300 tonnes par an
(Brien, données non publiées). Les composés de l'arsenic ont également été utilisés au Canada dans
les herbicides (Brien, données non publiées) et pour la fabrication du verre (CCME, 1987).

2.2 Pénétration dans l'environnement

En raison de la météorisation et de l'érosion des roches du sol, l'arsenic est naturellement
présent dans l'environnement aquatique et terrestre. Dans les zones où la roche de fond est riche en
arsenic, les concentrations de base en arsenic peuvent être très élevées. Au Canada, par exemple,
des quantités importantes d'arsenic ont été mesurées dans le sol, les sédiments et l'eau au voisinage
de dépôts de métaux précieux contenant de l'arsenic situés à proximité de Cobalt, en Ontario, et de
Halifax, en Nouvelle-Écosse (Boyle et coll., 1969; Brooks et coll., 1982; Bottomley, 1984).
L'arsenic est introduit naturellement dans l'atmosphère par les éruptions volcaniques et par les
émissions de méthylarsines volatiles du sol (Chilvers et Peterson, 1987).

Les installations de production d'or et de métaux communs constituent les principales
sources anthropogéniques d'arsenic dans l'environnement canadien. D'après les données
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relatives aux émissions de 1988, MacLatchy (1992) a estimé à environ 15 tonnes d'arsenic les
émissions liquides annuelles des fonderies de métaux communs et des raffineries canadiennes, à
310 tonnes par an les émissions atmosphériques et à 770 tonnes par an les déchets solides. Au
Canada, des quantités importantes d'arsenic sont émises par les effluents liquides du broyage du
minerai aurifère avec du cyanure (Scott, 1989) ainsi que par les gaz de combustion du grillage du
minerai aurifère. En 1972, environ 1 750 tonnes d'arsenic ont été rejetées dans l'atmosphère
canadienne par quatre usines de grillage de minerai aurifère (Gagan, 1979). Les émissions
atmosphériques actuelles de l'une des deux installations de grillage en opération au Canada, à
Yellowknife (T. N.-O.), sont de 8,8 tonnes d'arsenic par an (McCaig et Cianciarelli, 1984; Paquin,
données non publiées). La dégradation des boues de minerai acides émises par les usines de
traitement ainsi que les déchets rocheux et les exploitations minières peuvent être des sources
d'émission d'arsenic, surtout près des mines abandonnées de métaux précieux ou communs où les
lixiviats ne sont pas traités (Hawley, 1980; Errington et Ferguson, 1987).

Parmi les autres sources anthropogéniques d'arsenic, il faut mentionner l'utilisation de
produits antiparasitaires arsenicaux pour la production de fruits et légumes avant 1975 (Frank et
coll., 1976) et la préservation du bois (Henning et Konasewich, 1984), la production d'électricité à
partir du charbon (Evans et coll., 1985; van Voris et coll., 1985) et l'élimination des ordures
ménagères et des déchets industriels (APCEC, 1983; Environnement Canada, 1985; 1987; MEO,
1988).

2.3 Exposition

2.3.1 Devenir

Comme l'a noté Woolson (1983), les sédiments océaniques constituent l'accumulateur final
de la plus grande partie de l'arsenic présent dans l'environnement. Toutefois, à cause de sa
réactivité et de sa mobilité, l'arsenic peut être modifié dans les composantes biotiques et abiotiques
des systèmes aquatiques et terrestres. En effet, il peut y subir diverses transformations chimiques et
biochimiques telles que l'oxydation, la réduction, la méthylation et la déméthylation (Cullen et
Reimer, 1989).

De même que d'autres gaz à haute température, la vapeur d'As2O3 d'origine
anthropogénique est introduite dans l'atmosphère par les fonderies, la combustion de l'énergie
fossile et les installations de grillage. Une fois libéré, l'As2O3 peut être piégé par des particules en
suspension, par simple adsorption ou par complexation (Cullen et Reimer, 1989), ou encore se
condenser directement sur un solide, par refroidissement (Gagan, 1979). L'arsine et les
méthylarsines volatiles peuvent aussi être émis dans l'atmosphère à partir d'un sol soumis à
l'activité microbienne (CNRC, 1978). Ces composés sont finalement oxydés et convertis en
particules, notamment en espèces méthylées d'As(V) [Parris et Brinckman, 1976].

Même si la plus grande partie de l'arsenic atmosphérique est associée à de petites particules
(diamètre < 1 µm), une proportion de 1 à 5% peut se retrouver dans la phase vapeur (Walsh et coll.,
1979a). L'arsenic est éliminé de l'atmosphère soit par dépôt sec, soit par la pluie; les vitesses de
dépôt sont en général les plus élevées à proximité immédiate des sources (Traversy et coll., 1975).
Le temps de résidence moyen de l'arsenic dans l'atmosphère a été estimé à environ 9 jours (Walsh
et coll., 1979b).
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Lorsque l'As2O3 se dépose directement sur l'eau de surface aérobie, il est hydrolysé en
espèces As(III), surtout en arsénite (H3AsO3). L'arsénite, qui est thermodynamiquement instable, a
tendance à s'oxyder en espèces As(V) dissoutes, principalement en HAsO4

-2 et H2AsO4
-

(arséniates). Cette oxydation est relativement lente mais peut toutefois être accélérée par des
oxydants chimiques tels que les oxyhydroxydes de fer et de manganèse (Oscarson et coll., 1981;
De Vitre et coll., 1991) ou par l'action de certaines bactéries (Cullen et Reimer, 1989).

Dans des conditions anaérobies comme celles qui prévalent dans certaines eaux lacustres
ou marines profondes, dans les eaux interstitielles des sédiments, les eaux souterraines ou les sols
gorgés d'eau, les arséniates subissent une réduction chimique en arsénite (Peterson et Carpenter,
1983; 1986; Korte et Fernando, 1991; Masscheleyn et coll., 1991). Des réactions biochimiques
associées aux proliférations phytoplanctoniques dans les eaux de surface oxygénées peuvent
également mener à la réduction des arséniates en arsénite et à la production de petites quantités de
composés arsenicaux méthylés (Andreae, 1978).

L'arsenic en solution peut être éliminé par absorption biotique, par adsorption sur les
hydroxydes de fer ou de manganèse ou sur les particules d'argile, par fixation par la matière
organique ou, plus rarement, par précipitation ou coprécipitation (Frost et Griffin, 1977; Pierce et
Moore, 1982; Thanabalasingam et Pickering, 1986; Korte et Fernando, 1991). Ces processus
aboutissent rapidement à l'élimination de l'arsenic dissous de la plupart des eaux de surface
(Nriagu, 1983) et à son dépot dans les sédiments avec d'autres particules organiques ou
inorganiques.

Les résultats de plusieurs études semblent indiquer que l'arsenic peut séjourner de façon
relativement stable dans les sédiments pendant de longues périodes, voire jusqu'à 100 ans
(Mudroch et Capobianco, 1980; Nriagu, 1983; Sutherland, 1989). Une partie de l'arsenic
sédimentaire peut toutefois être libérée dans les eaux interstitielles au cours de la décomposition de
la matière organique ou de la dissolution des hydroxydes de fer ou de manganèse dans les
conditions anaérobies résultant de l'enfouissement des sédiments. Étant donné qu'une partie de
l'arsenic libéré peut retourner dans l'eau par diffusion (Nriagu et coll., 1987; Belzile, 1988), les
sédiments ne constituent pas toujours un «accumulateur» permanent d'arsenic.

Les sols peuvent être contaminés par de l'arsenic inorganique (espèces AsO3
-3 et AsO4-

3) ou
par des composés arsenicaux méthylés contenus dans les herbicides. Les composés arsenicaux
méthylés sont finalement dégradés (demi-vies de 0,5 à 2,9 ans) en C02 et en arséniate par les
microorganismes du sol (Hiltbold, 1975). Une partie de l'arsenic (autant les formes organiques
qu'inorganiques) peut aussi être libérée dans l'atmosphère par suite de la production de
méthylarsines volatiles (CNRC, 1978).

La majorité des formes d'arsenic dissous peuvent être rapidement éliminées des eaux
interstitielles du sol, principalement par adsorption sur les oxydes de fer ou de manganèse et,
plus rarement, sur les minerais argileux. Ces réactions peuvent aboutir à une réduction
marquée de la quantité d'arsenic qui pénètre jusqu'aux eaux souterraines ou qui est disponible
pour l'absorption par les racines des végétaux. Elles sont plus efficaces dans les sols fortement
drainés à grains fins ou moyens, qui peuvent retenir l'arsenic exogène pendant de longues
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périodes [au moins plusieurs décennies] (Veneman et coll., 1983). Elles sont cependant moins
efficaces dans les sols peu drainés, étant donné que l'arsenic peut être mobilisé dans les conditions
d'anaérobiose provoquées par l'inondation (Masscheleyn et coll., 1991). L'application d'engrais
phosphatés peut aussi aboutir à la mobilisation de l'arsenic fortement lié au sol (Peryea, 1991).

Divers organismes aquatiques, dont les algues, les crustacés et les poissons, bioaccumulent
l'arsenic; des facteurs de bioconcentration (FBC) pouvant atteindre plusieurs milliers ont été
rapportés (CNRC, 1978). Toutefois, il ne se produit aucune bioamplification de l'arsenic dans les
chaînes alimentaires aquatique et terrestre (Eisler, 1988).

Dans les plantes aquatiques d'eau douce, l'arsenic est principalement associé à des
composés apparentés aux lipides; des quantités moindres d'arsénite et d'espèces d'As(V) méthylées
y sont également présentes (Cullen et Reimer, 1989). Même si les données sur le comportement des
composés arsenicaux dans les végétaux terrestres sont limitées, la méthylation de l'arsenic a été
observée dans des plantes cultivées dans des conditions déficientes en nitrate ou en phosphate
(Nissen et Benson, 1982). Divers animaux terrestres, y compris l'être humain, produisent également
des composés arsenicaux méthylés (CNRC, 1978). L'existence de sucres arséniés, de lipides
contenant de l'arsenic ainsi que de composés arsenicaux méthylés a été observée dans des plantes
marines (Cullen et Reimer, 1989). Le principal composé arsenical que l'on retrouve chez les
animaux marins est l'arsénobétaïne [(CH3)3As+CH2COO-] (Lawrence et coll., 1986).

2.3.2 Concentrations

De 1985 à 1990, les teneurs en arsenic des particules inhalables (diamètre < 10 µm)
contenues dans l'air ambiant ont été mesurées dans 11 villes canadiennes et dans une zone rurale.
Les valeurs obtenues s'échelonnaient de <0,0005 à 0,017 µg/m3 (moyenne sur 24 heures) avec une
moyenne de 0,001 µg/m3 pour la plupart des villes (Dann, 1990; Environnement Canada, 1990).
D'après des données limitées provenant d'autres régions relativement non contaminées (Johnson et
Braman, 1975; Mukai et coll., 1986), la plus grande partie (=80%) de cet arsenic est probablement
inorganique. Au Canada, des teneurs plus élevées ont été mesurées dans l'air près des fonderies de
métaux communs et de l'installation de grillage de minerai aurifère Giant de Yellowknife; des
teneurs moyennes annuelles de 0,0086 à 0,3 µg As/m3 y ont été enregistrées dans les années 80 et
au début des années 90 (Paquin, données non publiées; White et coll., 1986; Teindl, données non
publiées; Mines Noranda, 1992; Murphy, données non publiées; Sudbury, données non publiées;
Moulins, données non publiées). L'arsenic que l'on retrouve dans l'atmosphère au voisinage de ces
sources industrielles est généralement sous forme de particules d'As2O3 (Cullen et Reimer, 1989).
On ne dispose d'aucune donnée valable sur la teneur en arsenic de l'air à l'intérieur des résidences.

Comme l'indique la figure 1, les concentrations d 'arsenic dans les eaux de surface
canadiennes éloignées des sources ponctuelles de contamination sont généralement < 2 µg/L
(Bailey, 1988; Environnement Canada, 1988; Belzile et Tessier, 1990; Traversy et coll., 1975).
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Des concentrations élevées d'arsenic ont été observées dans les eaux de surface qui se trouvent près
des mines d'or ou des installations de grillage de minerai aurifère. Pendant les années 80, on a
mesuré des concentrations moyennes de 45 µg/L (avec un maximum d'environ 140 µg/L) à
proximité de mines désaffectées en Nouvelle-Écosse (ruisseau Mitchell) et en Ontario (lac Moira)
[Brooks et coll., 1982; Diamond, 1990]. Les concentrations d'arsenic les plus élevées ont été
mesurées au milieu des années 70 dans des échantillons d'eau provenant de plusieurs lacs situés à
proximité des mines d'or et des installations de grillage de minerai aurifère de Yellowknife. Les
lacs Keg et Kam contenaient, par exemple, de 700 à 1 500 µg As/L et de 1 500 à 5 500 µg As/L
respectivement (ACSP, 1977; Wagemann et coll., 1978). Des données limitées recueillies au début
des années 90 indiquent toutefois que les concentrations d'arsenic dans ces deux lacs ont
considérablement diminué, jusqu'à environ 545 et 645 µg As/L respectivement (Reimer et Bright,
données non publiées). La majorité (= 80%) de l'arsenic présent dans les eaux contaminées ainsi
que dans les eaux de surface éloignées des sources ponctuelles est probablement sous forme
inorganique As(V) ou As(III), cette dernière espèce étant plus rare (Cullen et Reimer, 1989).

L'arsenic se retrouve normalement en concentration plus élevée dans les eaux souterraines
que dans les eaux de surface associées (Boyle et Jonasson, 1973). Les données dont on dispose
indiquent qu'au Canada la majorité des eaux souterraines contiennent moins de 50 µg As/L (Michel,
1990; Léger, 1991); toutefois, des concentrations d'arsenic atteignant parfois 9 100 µg/L ont pu être
mesurées dans les eaux souterraines de régions où le substrat rocheux était riche en arsenic, comme
dans certaines régions de l'Ontario, du Québec, du Nouveau-Brunswick et de la Nouvelle-Écosse
(Boyle et coll., 1969; Lalonde et coll., 1980; Bottomley, 1984; Grantham et Jones, 1977; Meranger
et coll., 1984; Devean, communication personnelle). Il a été établi que l'exploitation des mines d'or
en Nouvelle-Écosse contribue aux fortes concentrations d'arsenic dans les eaux souterraines locales
(Bottomley, 1984). Des concentrations élevées d'arsenic (jusqu'à 11 000 µg/L) ont également été
mesurées dans les eaux souterraines situées près d'une usine abandonnée de produits arsenicaux de
préservation du bois près de Vancouver, en Colombie-Britannique (Henning et Konasewich, 1984).
Selon des études effectuées récemment dans d'autres régions (Masscheleyn et coll., 1991; Korte,
1991), l'arsenic contenu dans les eaux souterraines semble se présenter principalement sous forme
d'espèces inorganiques As(III) et As(V).

Les données sur les concentrations d'arsenic dans l'eau potable au Canada obtenues lors
d'une étude effectuée à l'échelle nationale n'ont pas été traitées. Cependant, d'autres données
recueillies dans le cadre de programmes de surveillance provinciaux indiquent que les
concentrations d'arsenic dans l'eau potable provenant de sources souterraines ou de surface sont
généralement inférieures à 5 µg/L (arsenic total), même si dans certaines sources d'eau souterraine
les concentrations sont supérieures (Environnement Canada, 1989a; 1989b; 1989e; 1989d; MEO,
1989; Manitoba Environment, 1989). Cinq pour cent des échantillons d'eau de puits prélevés dans
des sources contaminées en Nouvelle-Écosse contenaient plus de 500 µg As/L (Meranger et coll.,
1984).
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Concentrations d’arsenic dans les eaux de surface au Canada et effets biologiques
aux niveaux d’exposition correspondants
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Les principales données portant sur les concentrations d'arsenic extractible par acide fort
dans les sédiments du Canada sont présentées dans la figure 2. Les concentrations résiduelles des
sédiments de surface relativement non contaminés sont généralement inférieures à 20 mg As/kg
p.s. Dans les sédiments plus profonds, elles ne sont que de quelques milligrammes par kilogramme
(Friske, 1985; Johnson, 1987). Une accumulation d'arsenic pouvant atteindre 65 mg/kg a été
observée dans les sédiments contaminés du port de Halifax (Tay et coll., 1991). Bamwoya et coll.
(1991) ont mesuré une concentration de 262 mg As/kg dans les sédiments en aval d'une usine de
produits arsenicaux de préservation du bois située près d'Elmsdale, en Nouvelle-Écosse. C'est dans
les sédiments situés au voisinage des mines et des installations de traitement des minerais de
métaux précieux ou communs qu'ont été signalées les concentrations d'arsenic les plus élevées. Des
concentrations moyennes de 100 à 200 mg/kg (avec un maximum de 650 mg/kg) ont été mesurées
près de mines et de fonderies de métaux communs dans plusieurs provinces (Bailey, 1988; Palmer
et coll., 1989; Franzin, 1984). Les concentrations moyennes dans les sédiments près des mines d'or
et d'une affinerie de métaux précieux abandonnée étaient comprises entre 700 et 5 000 mg As/kg
(avec un maximum de 18 650 mg/kg) [Trip et Skilton, 1985; Diamond, 1990; Reimer et Bright,
données non publiées; Sutherland, 1989]. D'après des données limitées sur la composition des eaux
interstitielles de deux régions du Canada (Reimer et Thompson, 1988; Diamond, 1990), il semble
que la majorité de l'arsenic biodisponible des sédiments (> 85%) existe sous forme inorganique
As(III) et As(V).

Les données portant sur les concentrations d'arsenic extractible par acide fort dans les sols
du Canada sont présentées dans la figure 3. Une étude de synthèse de l'ensemble des données dont
on dispose indique que les concentrations moyennes d'arsenic dans plusieurs types de sol non
contaminé au Canada sont comprises entre 4,8 et 13,6 mg/kg p.s. (Kabata-Pendias et Pendias,
1984). Des concentrations plus élevées ont été mesurées près de fonderies de métaux communs
(concentrations moyennes entre 50 et 110 mg As/kg, avec un maximum de 2 000 mg As/kg)
[Temple et coll., 1977; Hertzmann et coll., 1991; Brunswick Mining and Smelting Corporation,
communication personnelle; Murphy, données non publiées; Teindl, données non publiées] et près
de mines et d'installations de grillage de minerai aurifère (concentrations moyennes de 60 à 110 mg
As/kg, avec un maximum > 10 000 mg As/kg) [Gemmill, 1977; CNRC, 1978; Hutchinson et coll.,
1982; EBA Engineering Consultants Ltd., 1991]. Des concentrations élevées d'arsenic ont aussi été
mesurées dans des sols exposés aux produits antiparasitaires arsenicaux (y compris aux produits de
préservation du bois). Par exemple, des concentrations d'arsenic allant jusqu'à 290 mg/kg (avec des
moyennes pouvant atteindre 54 mg/kg) ont été signalées dans le sol de vergers en Ontario (Boyle et
Jonasson, 1973; Frank et coll., 1976), et jusqu'à 10 860 mg/kg (moyennes pouvant atteindre 6 000
mg/kg) près d'usines de produits de préservation du bois exploitées dans les provinces de
l'Atlantique (Bamwoya et coll., 1991). C'est dans les déchets rejetés par les mines de métaux
précieux ou communs en Ontario et en Nouvelle-Écosse que les plus fortes concentrations d'arsenic
ont été mesurées (jusqu'à 75 000 mg/kg; généralement de 3 000 à 4 000 mg/kg) [Hawley, 1980;
Dale et Freedman, 1982]. L'analyse de l'eau du sol total et des eaux interstitielles effectuée dans un
nombre restreint de régions indique que l'arsenic contenu dans le sol est principalement
inorganique (Woolson, 1983; Haswell et coll., 1985; Masscheleyn et coll., 1991).
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Les concentrations d'arsenic dans les tissus des poissons d'eau douce vivant loin des
sources ponctuelles de contamination varient généralement de moins de 0,1 à 0,4 mg As/kg de
poids frais (p.f) [Moore et Ramamoorthy, 1984]. Les concentrations mesurées dans des
échantillons de poisson prélevés dans les lacs Érié et Ontario au milieu des années 70 et dans des
zones d'exploitation minière de métaux communs dans les provinces de l'Atlantique en 1984 et
1985 se situaient en général entre ces limites (Traversy et coll., 1975; Bailey, 1988). Des
concentrations plus élevées ont cependant été mesurées dans des échantillons de poisson prélevés à
proximité de mines d'or en opération ou désaffectées, avec une concentration maximale comprise
entre 2,36 et 4,77 mg As/kg p.f. (Gemmill, 1977; Azcue, 1992; Dale et Freedman, 1982).

Les concentrations d'arsenic dans les tissus des macrophytes d'eau douce croissant loin des
sources ponctuelles de contamination sont généralement inférieures à 10 mg As/kg p.s. (Moore et
Ramamoorthy, 1984). Des concentrations d'arsenic allant jusqu'à 538 et 206 mg As/kg p.s. ont été
détectées dans des macrophytes aquatiques croissant près d'une mine d'or en Nouvelle-Écosse en
1981 (Dale et Freedman, 1982) et près d'une fonderie de métaux communs au Manitoba de 1975 à
1976, respectivement (Franzin et McFarlane, 1980). Wagemann et coll. (1978) ont trouvé des
concentrations élevées d'arsenic dans les macrophytes aquatiques (maximum de 3 700 mg As/kg
p.s.; moyenne de 1 010 mg As/kg p.s.) du lac Kam et dans le zooplancton (maximum de 2 400 mg
As/kg p.s.; moyenne de 1 875 mg As/kg p.s.; BCF de 53 à 80) du lac Keg, près de Yellowknife, au
milieu des années 70. Les résultats d'une étude plus récente effectuée en 1990 et 1991 montrent que
les concentrations d'arsenic dans les macrophytes aquatiques de Yellowknife restent élevées
(]usqu'à 4 900 mg/kg p.s.) [Reimer et Bright, données non publiées]. Des données limitées sur la
répartition des diverses espèces d'arsenic dans les tissus des plantes et des animaux aquatiques
semblent montrer que l'arsenic y est présent principalement sous forme de composés organo-
arsenicaux. Toutefois, une faible proportion (< 1 à 30%) pourrait être présente sous forme d'As(III)
inorganique (Cullen et Reimer, 1989).

La présence d'arsenic a été décelée dans la plupart des aliments consommés par l'être
humain; toutefois, la proportion d'arsenic inorganique y est variable. Une grande partie de l'arsenic
contenu dans le poisson, par exemple, est présent sous des formes hautement complexées qui ne
sont pas biodisponibles ou encore sous forme de composés organiques qui sont rapidement excrétés
de l'organisme. D'après des données limitées, le pourcentage d'arsenic total présent sous forme
inorganique dans divers aliments est compris entre 0% dans le poisson de mer et 75% dans le lait,
les produits laitiers, le boeuf et le porc (Weiler, 1987). Une étude alimentaire réalisée en duplicata
dans cinq villes du Canada a révélé que les concentrations moyennes d'arsenic total dans 10
groupes d'aliments sont comprises entre 0,46 ng/g ou µg/L (eau potable) et 60,1 ng/g (0,0601
mg/kg) [viande, poisson et volaille] (Dabeka et coll., 1987). D'après des données très limitées, les
concentrations d'arsenic dans des produits cultivés près de sources industrielles pourraient être
légèrement supérieures à celles qui ont été déterminées par cette dernière étude (Teindl, données
non publiées; Mines Noranda, 1992; Brunswick Mining and Smelting Corporation, communication
personnelle; Murphy, données non publiées).
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2.4 Effets

2.4.1 Importance et toxicocinétique

Il a été postulé que l'arsenic pourrait être un élément essentiel à la vie animale. Certaines
informations rendent en effet plausible une telle assertion; toutefois, on ne peut affirmer que
l'arsenic soit essentiel à l'être humain (EPA des É.-U., 1988).

L'absorption des composés arsenicaux inorganiques après ingestion par l'être humain
dépend dans une large mesure de leur solubilité; plus de 95% de l'arsenic trivalent ou pentavalent
soluble ingéré est absorbé par le tractus gastro-intestinal. Pour ce qui est de l'arsenic inhalé, son
absorption dépend de sa solubilité et de la taille des particules. Après absorption, l'arsenic est
distribué dans tout l'organisme (y compris dans le foetus) et est rapidement éliminé des tissus, à
l'exception de la peau et des cheveux. L'arsenic trivalent est détoxifié dans le foie par méthylation
enzymatique en acide méthylarsonique et en acide diméthylarsinique, qui sont rapidement éliminés
dans l'urine; l'arsenic pentavalent doit d'abord être réduit en arsenic trivalent avant de pouvoir être
méthylé. La capacité de méthylation varie selon les individus; d'après les résultats d'une étude à
court terme portant sur un nombre restreint de personnes, il se produirait une saturation
progressive, mais pas complète, de cette capacité de méthylation pour les doses d'arsenic
supérieures à 500 µg (Buchet et coll., 1981).

2.4.2 Effets sur les animaux de laboratoire et in vitro

La toxicité aiguë des composés arsenicaux inorganiques augmente avec leur solubilité. Les
sels d'arsenic solubles tels que les arséniates et les arsénites de sodium ou de potassium, le
pentoxyde d'arsenic, le trichlorure d'arsenic et l'acide arsénique présentent de ce fait une toxicité
élevée et aiguë pour les mammifères. Chez le rat, la souris et le lapin, leur DL50 est comprise entre
2,6 et environ 40 mg As/kg p.c. (British Industrial Biological Research Association, 1990). Les
DL50 mesurées chez le rat, la souris, le lapin et le chien pour le trioxyde d'arsenic et l’arséniate de
calcium, composés moins solubles, ainsi que pour l’arséniate de plomb, pratiquement insoluble, et
pour l'arséniate de magnésium, insoluble, sont comprises entre 2,2 et 230 mg As/kg p.c. La toxicité
aigue de l'arséniure de gallium et du subarséniure de nickel est beaucoup plus faible (DL50 chez le
rat de plus de 7,8 g As/kg p.c. et de 1 g As/kg p.c., respectivement) [British Industrial Biological
Research Association, 1990].

Selon un nombre limité d'études subchroniques à court terme publiées à ce jour, la plus
faible concentration à effet nul par inhalation est de 0,0013 mg/m3 (1,3 µg/m3) de trioxyde
d'arsenic, d'après l'observation chez le rat d'un ralentissement des réflexes conditionnés et de
modifications histologiques dans le cerveau, le foie et les poumons à la concentration immé-
diatement plus élevée (0,005 mg/m3 ou 5,0 µg/m3) [Rozenshtein, 1970]. Selon des études portant
sur des animaux de laboratoire, les organes principalement affectés par des doses orales répétées
de composés arsenicaux sont le foie et les reins, bien que des effets aient également été observés
sur la rate, le poids corporel et divers paramètres hématologiques et biochimiques. La
concentration sans effet nocif observé (CSENO) pour une ingestion chronique d'arsenic semble se
situer entre 1,5 et 3,5 mg As/kg p.c./jour, d'après des études au cours desquelles on a administré
de l'arsenic par voie alimentaire à des chiens et des rats pendant deux ans (British Industrial
Biological Research Association, 1990). Toutefois, des effets toxiques (ralentissement de la
croissance, diminution de la taille des portées et modifications histologiques du foie, des
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reins, de la rate et de la peau) ont aussi été observés à des doses inférieures ou égales à 1,5 mg
As/kg p.c./jour, lorsque l'arsenic était administré avec l'eau à des rats et à des souris pendant deux
ans ou moins (Byron et coll., 1967; Schroeder et Balassa, 1967; Schroeder et Mitchener, 1971). Par
exemple, des lésions hépatiques ont été observées chez des rats buvant de l'eau contenant du
trioxyde d'arsenic à des concentrations équivalentes à des doses égales ou supérieures à 0,01 As/kg
p.c./jour (Ishinishi et coll., 1980).

Les résultats d'anciennes études limitées comportant des essais biologiques du potentiel
carcinogène au cours desquels des composés arsenicaux ont été administrés par ingestion ou
inhalation à des animaux de laboratoire, ont été essentiellement négatifs (EPA des É.-U., 1984).
Dans certaines études plus récentes, une augmentation de l'incidence des adénomes pulmonaires
primaires a été observée chez le hamster après des instillations intratrachéales d'arséniate de
calcium et de trioxyde d'arsenic pendant 15 semaines (Pershagen et Bjorklund, 1985; Yamamoto et
coll., 1987), alors que d'autres études similaires rapportaient des résultats négatifs pour le trioxyde
d'arsenic, l'arséniate de gallium et le trisulfure d'arsenic (Ohyama et coll., 1988; Yamamoto et coll.,
1987; Pershagen et Bjorklund, 1985). Les résultats d'études du potentiel déclencheur/promoteur de
tumeurs de l'arsenic apportent des indications limitées selon lesquelles certains composés
arsenicaux agiraient comme des promoteurs de tumeurs chez les animaux de laboratoire (Shirachi
et coll., 1986; 1987). Des essais à court terme in vivo et in vitro montrent que l'arsenic semble
provoquer des lésions clastogènes plutôt que des mutations génétiques et qu'il induit la
transformation des cellules mammifères in vitro (British Industrial Biological Research
Association, 1990; Centre international de recherche sur le cancer, 1987).

On ne dispose actuellement que de peu de données récentes sur la toxicité de l'arsenic pour
le développement et la reproduction. Des effets foetotoxiques ont été observés à des doses non
toxiques pour la mère (c'est-à-dire > 8 mg As/kg p.c./jour) [Matsumoto et coll., 1973], mais des
effets tératogènes n'ont été observés qu'à des doses qui étaient toxiques pour la mère. Les données
dont on dispose sur la toxicité de l'arsenic pour la reproduction se limitent pour l'essentiel à
d'anciennes études dans lesquelles les plus faibles concentrations à effet observé (réduction de la
taille des portées, augmentation du rapport mâles/femelles de la progéniture dans une étude portant
sur trois générations de souris) étaient de 1,5 mg As/kg p.c./jour (Schroeder et Mitchener, 1971).
Plusieurs études dans lesquelles des souris ont été exposées à l'arsenic par inhalation ou ingestion
font état d'effets nocifs sur le système immunitaire, y compris l'augmentation de la sensibilité aux
infections bactériennes et virales, la suppression de la réponse humorale et la réduction du nombre
de lymphocytes T (British Industrial Biological Research Association, 1990).

2.4.3 Effets sur les êtres humains

La toxicité aiguë des composés arsenicaux inorganiques chez l'être humain augmente
également avec leur solubilité. On estime que la dose létale chez l'être humain est d'environ 50 à
300 mg (ou 0,8 à 5 mg/kg p.c.) pour le trioxyde d'arsenic, bien que des effets graves aient été
observés à la suite de l'ingestion de doses aussi faibles que 20 mg et que des individus aient
survécu à des doses orales d'environ 10 g (British Industrial Biological Research Association,
1990).
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L'ingestion chronique d'arsenic a été associée à des effets nocifs sur la peau, y compris aux
hyperkératoses des paumes et des plantes de pieds, et à l'hyperpigmentation, dans plusieurs études
épidémiologiques. Des études menées à Taiwan et au Chili ont conclu à l'existence d'une relation
exposition-réaction entre les concentrations d'arsenic dans les sources d'eau potable et la prévalence
de lésions dermiques non cancéreuses (Tseng, 1977; Tseng et coll., 1968; Borgono et coll., 1977;
1980; Borgono et Greiber, 1972). Des effets dermatologiques similaires ont été signalés par
plusieurs autres études menées auprès de travailleurs professionnellement exposés à l'arsenic
contenu dans l'air (British Industrial Biological Research Association, 1990).

L'ingestion d'arsenic par l'eau potable a été associée à une prévalence accrue de la «maladie
du pied noir» (une maladie vasculaire périphérique aboutissant à la gangrène des orteils et des
pieds) dans une population de 40 421 résidants de Taiwan qui s'approvisionnaient à un puits dont
l'eau contenait jusqu'à 1,82 p.p.m. (1 820 µg/L) d'arsenic (Tseng et coll., 1968; Tseng, 1977).
Toutefois, Cet effet n'a pas été observé chez des populations d'autres pays consommant de l'eau
potable contenant de fortes concentrations d'arsenic, ce qui laisse supposer que d'autres composés
présents dans l'eau pourraient aussi jouer un rôle dans l'apparition de la maladie (Lu, 1990a; 1990b;
Chen et coll., 1988). Des résultats contrastés ont été obtenus par de nombreuses études
épidémiologiques portant sur l'association entre l'exposition à l'arsenic et la mortalité résultant de
maladies cardiovasculaires ou cérébrovasculaires (British Industrial Biological Research
Association, 1990; Wu et coll., 1989), malgré que la plupart des études ayant conclu à une
augmentation de la mortalité due à ces causes (Lee et Fraumeni, 1969; Lubin et coll., 1981; Wall,
1980; Welch et coll., 1982) n'aient pu établir de relation entre l'excès de mortalité et la
concentration moyenne d'arsenic ou la durée de l'exposition.

D'après plusieurs études très limitées, il n'est pas possible d'affirmer que l'arsenic a des
effets nocifs sur la reproduction humaine (Aschengrau et coll., 1989; Beckman et Nordstrom, 1982;
Nordstrom et coll., 1978a; 1978b; 1979a; 1979b). Bien que de légers effets neurologiques aient été
observés en Nouvelle-Écosse chez un petit groupe d'individus qui s'alimentait à un puits contenant
plus de 0,05 p.p.m. (50 µg/L) d'arsenic (Hindmarsh et coll., 1977), aucun effet neurologique nocif
n'a été observé au cours de deux études plus étendues portant sur des populations exposées dans
certains cas à des concentrations plus élevées (Kreiss et coll., 1983; Southwick et coll., 1983). Des
effets hématopoïétiques ont été signalés à la suite d'expositions professionnelles à des
concentrations indéterminées d'arsenic; toutefois, ces effets semblent réversibles (EPA des É.-U.,
1984; Yoshida et coll., 1987). Une étude non confirmée portant sur un petit groupe d'individus
s'alimentant en eau contenant 0,39 mg/L (390 µg/L) d'arsenic a signalé un affaiblissement possible
du système immunitaire (Ostrosky-Wegman et coll., 1991).

L'existence d'une relation entre l'inhalation d'arsenic inorganique et le cancer des voies
respiratoires a été établie par plusieurs rapports de cas ainsi que par de nombreuses études
épidémiologiques portant sur des travailleurs de fonderies ou d'usines de production de
produits antiparasitaires arsenicaux. Quelques études ont présenté suffisamment d'information
concernant l'exposition pour permettre d'établir des estimations quantitatives de l'augmentation
du risque d'apparition de cancers respiratoires, mais elles ne portaient que sur trois cohortes de
travailleurs de fonderies. Ces études portent plus précisément sur les travailleurs de la fonderie
de Tacoma, dans l'État de Washington (Enterline et coll., 1987a), de la fonderie d'Anaconda,
au Montana (Higgins et coll., 1986), et de la fonderie de Ronnskar, en Suède (Jarup et coll.,
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1989). Le tableau 1 résume les données concluantes obtenues dans des études épidémiologiques
analytiques portant sur des populations autres que celles de ces trois fonderies.

Dans la cohorte de 2 802 employés de la fonderie de Tacoma étudiée par Enterline et coll.
(1987a), les rapports standardisés de mortalité (RSM) pour le cancer respiratoire augmentaient en
même temps que l'exposition cumulative à l'arsenic. La courbe de la réaction établie en fonction de
l'exposition était concave vers le bas, ce qui, d'après les auteurs, était dû à une diminution de
l'arsenic biodisponible aux concentrations élevées, étant donné que les concentrations urinaires
d'arsenic augmentaient de façon non linéaire avec les concentrations d'arsenic dans l'air. Malgré
l'absence d'information concernant la consommation de tabac de ces sujets, l'excès de cancer
respiratoire ne semblait pas lié à l'exposition à l'anhydride sulfureux. Cette conclusion se dégage
d'une étude de suivi menée antérieurement chez la même cohorte (Enterline et Marsh, 1982) dans
laquelle on a comparé la mortalité due au cancer respiratoire dans deux départements présentant
des concentrations élevées d'arsenic, mais des concentrations différentes d'anhydride sulfureux.

Higgins et coll. (1986) ont étudié la mortalité de 8 044 travailleurs de la fonderie
d'Anaconda. D'après la moyenne pondérée dans le temps, la valeur plafond sur 30 jours et
l'exposition cumulative, les décès causés par un cancer respiratoire dans celle cohorte augmentaient
avec l'exposition estimée à l'arsenic, de façon similaire à l'augmentation observée chez la cohorte
de Tacoma étudiée par Enterline et coll. (1987a). Aucune information ne portait toutefois sur la
consommation de tabac de ces employés ou sur leur exposition à l'anhydride sulfureux.

La mortalité due au cancer du poumon a été examinée dans une cohorte de 3 916 employés
de la fonderie de Ronnskar (Jarup et coll., 1989). Bien qu'à de faibles doses il ne semblait pas y
avoir de relation exposition-réaction, la tendance générale était hautement significative. L'excès de
mortalité due au cancer du poumon semblait davantage lié à l'intensité de l'exposition plutôt qu'à sa
durée, et il n'y avait aucune relation exposition-réaction entre l'anhydride sulfureux et la mortalité
due au cancer du poumon.

Les interactions potentielles entre l'exposition professionnelle à l'arsenic contenu dans l'air
et la consommation de tabac dans l'induction du cancer respiratoire n'ont pas été étudiées de façon
approfondie. Dans leur étude portant sur 1 800 employés de la fonderie d'Anaconda, Welch et coll.
(1982) n'ont relevé qu'une faible différence dans les valeurs des RSM pour le cancer respiratoire
entre fumeurs et non-fumeurs; toutefois, les non-fumeurs étaient faiblement représentés dans la
cohorte (18,4% de l'effectif). Dans une étude cas-témoin hiérarchisée menée sur des sujets de la
cohorte de la fonderie de Ronnskar, Jarup et Pershagen (1991) ont déterminé que l'interaction entre
l'exposition à l'arsenic et la consommation de tabac était intermédiaire entre celle prévue par un
modèle additif et multiplicatif. Dans leur étude portant sur les employés de huit fonderies de cuivre,
Enterline et coll. (1987b) ont conclu que l'exposition à l'arsenic aussi bien que la consommation de
tabac étaient associées à une augmentation de la mortalité due au cancer respiratoire.

Bien que la relation entre l'arsenic inhalé et les cancers autres que le cancer du poumon
n'ait pas été étudiée en détail, on suppose que l'inhalation d'arsenic est également associée à un
risque accru de cancer du tractus gastro-intestinal et de l'appareil urinaire (Gibb et Chen, 1989).
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Tableau 1

Études épidémiologiques sur des populations sujettes à une exposition professionnelle
(adapté d’après l’Environemental Protection Agency des États-Unis, 1984; d’autres études récentes sont comprises)

Population étudiée Bibliographie Type d’étude Résultats Points forts/faiblesses

Travailleurs de la fonderie de Magna,
Utah

Rencher et coll. (1977) Mortalité
proportionnelle et
cohorte

7 % des décès étaient dus au cancer du poumon,
par rapport à 0-2,2 % pour les autres employés
de l’usine et 2,7 % pour l’État; le taux de
mortalité par cancer était de 10,1/10 000 par
rapport à 2,1 et 3,3/10 000 pour les employés de
la mine et de l’État, respectivement.

Décès dû au cancer du poumon dans la
ville de Saganoseki-machi, Japon

Kuratsune et coll. (1974) Cas témoin 58 % des cas de cancer du poumon concernaient
d’anciens employés de la fonderie, par rapport à
15,8 % pour le groupe témoin.

Les causes des décès figurant au
certificat de décès étaient validées
par des analyses pathologiques
détaillées.

Travailleurs de la fonderie de cuivre de
Saganoseki-machi, Japon

Tokudome et Kuratsune (1976) Cohorte 29 décès observés par cancer de la trachée, du
poumon et des bronches, par rapport à 2,44
décès attendus (p < 0,01); trois décès par cancer
du côlon observés par rapport à 0,59 décès
attendus (p < 0,05). Relation dose-réaction pour
le cancer du poumon en fonction de la durée de
l’emploi et du niveau d’exposition.  11 décès
par cancer du foie ont été observés, par rapport
à 3,26 décès attendus (RSM = 337; p < 0,01).

La période de latence était comprise
entre 13 et 50 ans, avec une moyenne
de 37,6 ans.

Travailleurs d’une usine de bains
parasiticides arsenicaux

Hill et Faning (1948) Mortalité
proportionnelle

29,3 % des décès étaient dus au cancer1,  par
rapport à 12,9 % de décès parmis les employés
de la même zone géographique non exposés à
l’arsenic (p < 0,05). L’excès de décès par cancer
était principalement dû à un excès de cancers de
cancers du  poumon et de la peau.

Travailleurs d’une usine de produits
antiparasitaires arsenicaux

Ott et coll. (1974) Mortalité
proportionnelle et
cohorte

16,2 % et 3,5 % des décès dans le groupe
exposé étaient dus au cancer du système
respiratoire ou à des cancers lymphatiques et
hématopoïétiques, excepté la leucémie,
respectivement, par rapport à 5,7 % et 1,4 %
dans les groupes témoins; dans l’étude de
cohorte, 20 décès par cancer respiratoire et 5
décès par cancer des tissus lymphatique et
hématopoïétique ont été observés, par rapport à
5,8 et 1,3 décès attendus, respectivement (dans
les deux cas, p < 0,01).

Une relation dose-réaction a été
constatée seulement pour les doses
moyennes > 3 890 mg. Il faut
toutefois noter pue chez tous les
individus ayant un cancer
respiratoire et exposés à 3 890 mg ou
moins, la durée d’exposition était
inférieure à un an. Il est donc peu
probable que ces décès étaient dus à
l’exposition à l’arsenic.
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Tableau 1 (Suite)

Population étudiée Bibliographie Type d’étude Résultats Points forts/faiblesses
Retraités d’une usine de produits
antiparasitaires arsenicaux de
Baltimore, Maryland (suive de
1960 à 1972)

Baetjer et coll. (1975) Mortalité
proportionnelle et
cohorte

Le rapport proportionnel de mortalité (RPM) était de
6,58 pour le cancer respiratoire (p < 0,05) ; pour la
mortalité due à une cause spécifique, les rapports cas
observés/cas attendus étaient de 16,67 pour le cancer
respiratoire et de 50 pour le cancer lymphatique (p <
0,05 dans les deux cas).

L’étude de cohorte se limitait aux
pensionnaires.

Retraités d’une usine de produits
antiparasitaires arsenicaux de
Baltimore, Maryland (suive de
1946 à 1977)

Mabuchi et coll. (1979) Cohorte 12 décès par cancer du poumon observés par rapport à
3,6 attendus (p < 0,05); une relation dose-réaction en
fonction de la durée de l’emploi a été observée chez
les sujets soumis aux expositions les plus élevées.

Travailleurs de vergers de la vallée
de Wenatchee, État de Washington

Nelson et coll. (1973) Cohorte Aucune différence n’a été observée entre la cohorte et
l’État de Washington pour la mortalité globale par
cancer ni pour la mortalité par cancer du poumon.

Négociants en vins allemands  Roth (1957; 1958) Mortalité
proportionnelle

D’après les 47 autopsies pratiquées sur des négociants
en vins chroniquement intoxiqués à l’arsenic, 64 %
des décès étaient dus au cancer, 63 % des décès par
cancer étaient dus au cancer du poumon; sur les 47
cas, 92 présentaient des tumeurs au foie et 13 des
tumeurs cutanées.

Absence de groupes témoins. Aucune
indication n’est fournie quant au
protocole de sélection des cas
d’autopsie.

Travailleurs d’une usine de
produits antiparasitaires arsenicaux

Sabel et coll. (1988) Cohorte On a observé une augmentation significative des
décès dus à des néoplasmes malins (RSM = 138) dus
à une augmentation de la mortalité par cancer
respiratoire (RSM = 225). Aucune relation n’a été
établie entre la durée de l’exposition et la mortalité
par cancer respiratoire, même si le RSM était plus
élevé dans les cas d’exposition > 5 ans.

Peu de données sur la consommation
de tabac. Les auteurs n’ont pas réussi à
effectuer des analyses significatives sur
le groupe à l’exposition la plus élevée
ni sur l’exposition cumulative.

Travailleurs d’une mine d’étain de
la province de Yunnan, Chine

Taylor et coll. (1989) Cas témoin Le risque relatif augmentait avec l’exposition à
l’arsenic. Le risque relatif pour les sujets avec les
expositions les plus élevées par rapport aux sujets non
exposés était de 22,6.

Aucune indication de synergie n’a été
relevée entre l’exposition à l’arsenic et
au tabac. L’étude a aussi l’exposition
au radon.

Aciérie de l’Ontario Finkelstein et Wilk (1990) Mortalité
proportionnelle et
cas témoin

Les travailleurs de la fonderie présentaient trois fois
plus de cas de cancer du poumon que les travailleurs
des autres secteurs de l’usine; une relation
significative a été observée entre le risque
d’apparition du cancer du poumon et la durée de
l’emploi à la fonderie.

Les travailleurs étaient exposés à
d’autres substances carcinogènes;
aucune donnée n’est présentée sur les
antécédents d’exposition à l’arsenic ni
sur la consommation de tabac.
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Tableau 1 (Fin)

Population étudiée Bibliographie Type d’étude Résultats Points forts/faiblesses

Résidents d’un village minier du
Japon

Tsuda et coll. (1990) Mortalité
proportionnelle

La mortalité par cancer respiratoire était plus
élevée parmi les travailleurs, surtout parmi les
fumeurs, que dans la population.

Aucune estimation quantitative de
l’exposition n’est présentée.
L’exposition à d’autres carcinogènes
potentiels n’a pas été considérée.

Travailleurs d’une mine d’or de
l’Ontario

Kusiak et coll. (1991) Cohorte L’exposition cumulative à l’arsenic, en
pourcentage d’As-ans, a été déterminée d’après
le contenu d’arsenic dans le minerai et la durée
de l’emploi. On a observé une augmentation
linéaire significative du RSM pour le cancer du
poumon, par rapport à la population de la
province, avec l’augmentation de l’exposition
cumulative avant 1946 (comprenant une pause
de 20 ans). Aucun lien n’a été décelé entre
l’exposition cumulative à l’arsenic après 1945 et
la mortalité par cancer du poumon.

L’étude conclut que les effets de
l’exposition à l’arsenic sont
indépendants de ceux de l’exposition
aux produits de filiation du radon sur
le risque d’apparition du cancer du
poumon. Au préalable, il a été
déterminé que l’excès de mortalité
par cancer du poumon dans la
cohorte n’était probablement pas dû
à la consommation de tabac.

1  Cette proportion de décès a été attribuée au cancer du poumon plutôt pu’au cancer total dans EPA des États-Unis (1984).
2  Le nombre de décès dus au cancer du foie était de six dans EPA des États-Unis (1984).
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Un excès d'incidence du cancer du poumon ou de la mortalité due à cette forme de cancer a
été signalé dans un petit nombre d'études écologiques corrélationnelles limitées ainsi que dans une
étude de la mortalité proportionnelle menées auprès de populations résidant près de sources
ponctuelles d'émissions arsenicales (Newman et coll., 1976; Blot et Fraumeni, 1975; Pershagen et
coll., 1977; Matanoski et coll., 1976; 1981; Cordier et coll., 1983; Arizona Department of Health
Services, 1990). Toutefois, aucune association entre le taux de cancer et la proximité d'une source
d'émissions n'a pu être établie par trois études cas-témoin plus sensibles (Frost et coll., 1987; Rom
et coll., 1982; Lyon et coll., 1977).

Une relation exposition-réaction claire a été établie entre la prévalence du cancer de la peau
chez 40 421 individus vivant dans 37 villages à Taiwan et la concentration d'arsenic dans l'eau
potable (jusqu'à 1,82 p.p.m. ou 1 820 µg/L). Par ailleurs, aucun cas de cancer de la peau ne s'est
déclaré dans une autre population similaire dont l'eau potable contenait = 0,017 p.p.m. (= 17 µg/L)
d'arsenic, même si un nombre de 3 cas de cancer était théoriquement prévisible (Tseng et coll.,
1968; Tseng, 1977). De plus, l'augmentation de la prévalence du cancer de la peau ou de la
mortalité associée à ce type de cancer a été confirmée dans la majorité des études épidémiologiques
portant sur des populations exposées à des concentrations élevées d'arsenic dans l'eau potable en
Argentine (Bergoglio, 1964; Biagini et coll., 1974), au Mexique (Cebrian et coll., 1983), au Chili
(Zaldivar, 1974; 1977) et en Angleterre (Philipp et coll., 1983). De tels effets n'ont pas été observés
chez des populations moins nombreuses exposées à l'arsenic dans l'eau potable aux États-Unis
(Southwick et coll., 1983; Morton et coll., 1976). Toutefois, ces résultats peuvent être attribuables à
des périodes d'exposition plus courtes, à de plus faibles concentrations d'arsenic dans l'eau ou à un
manque de sensibilité des protocoles d'étude.

Des études épidémiologiques plus récentes ont établi une association entre la mortalité
causée par diverses formes de cancer des organes internes et la consommation d'eau contaminée
par l'arsenic. Une augmentation du risque de cancer de la vessie, des reins, du foie et du poumon a
été constatée dans plusieurs études écologiques corrélationnelles sur des populations exposées, et
l'existence d'une relation exposition-réaction a été avancée (Chen et coll., 1985; Wu et coll., 1989).
Dans l'étude analytique (cas-témoin) la plus sensible, le risque relatif d'apparition d'un cancer de la
vessie, du poumon ou du foie chez les individus ayant consommé pendant 40 ans ou plus de l'eau
de puits artésiens contenant de fortes concentrations d'arsenic (0,35 à 1,14 p.p.m.) était
respectivement de 3,90, 3,39 et 2,67, par rapport à ceux qui n'avaient jamais consommé de l'eau de
ces puits artésiens. Une association a été établie entre la mortalité causée par les trois types de
cancer et la durée de l'exposition, le risque relatif n'étant pas modifié de façon significative lorsque
d'autres facteurs de risque étaient pris en compte dans l'analyse de régression logistique (Chen et
coll., 1986). De plus, les résultats d'une récente étude épidémiologique analytique (cas témoin)
tendent à indiquer qu'il existe une association entre l'ingestion d'arsenic dans l'eau potable et le
cancer du poumon. Cette étude a porté sur les résidants de la préfecture de Nugata, au Japon, dont
l'eau potable contenait jusqu'à 3,0 p.p.m. (3 000 µg/L) d'arsenic de 1954 à 1959. Toutefois, lorsque
la consommation de tabac était prise en considération, la relation n'était plus claire (Tsuda et coll.,
1989). Une tumeur rare du foie, l'angiosarcome hépatique, a été constatée chez des patients qui
ingéraient des composés arsenicaux (arsénite contenu dans la liqueur de Fowler) pour des raisons
médicales (Falk et coll., 1981; Popper et coll., 1978; Lander et coll., 1975; Regelson et coll., 1968;
Roat et coll., 1982). Le cancer du poumon a également été signalé chez des patients qui ingéraient
des composés arsenicaux médicinaux (Robson et Jelliffe, 1963).
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2.4.4. Écotoxicologie

Il existe une somme considérable de données traitant des effets de l'arsenic inorganique sur
les organismes aquatiques. La figure 1 résume les résultats d'études qui établissent l'existence d'une
sensibilité particulière à l'arsenic dissous. C'est chez l'algue marine (Skeletonema costatum) qu'a été
observée la sensibilité la plus forte à l'arsenic dissous. Après une exposition de 4 heures à 5 µg/L
d'arsenic inorganique sous forme d'As(III) ou d'As(V) et à des concentrations en phosphate
comprises dans la moyenne normale des eaux marines, on a constaté une réduction de 20 à 40% de
la productivité de cette algue (Sanders, 1979). Chez l'algue d'eau douce Scenedesmus obliquus, la
croissance était réduite d'environ 40% après une exposition de 2 semaines à une solution contenant
10 µg/L d'As(V) inorganique (Vocke et coll., 1980). L'augmentation des concentrations en
phosphate entraînait une diminution des effets nocifs de l'As(V) [Sanders, 1979; Thursby et Steele,
1984].

Des effets nocifs ont été signalés chez les invertébrés marins et estuariens exposés à des
concentrations d'arsenic supérieures ou égales à 100 µg/L. L'exposition à 100 µg As(V)/L sous
forme d'arséniate de sodium pendant 15 jours a causé une réduction significative (d'environ 25%;
 p < 0,05) du taux de survie du copépode juvénile (Eurytemora affinis), alors que l'exposition à 50
µg As(V)/L n'a eu aucun effet significatif sur sa survie (Sanders, 1986). La CL50-96 h de trioxyde
d'arsenic pour la larve zoé du crabe dormeur, Cancer magister, était de 232 µg As(III)/L, alors que
la CE50-48 h d'arsénite de sodium pour le développement anormal des embryons de l'huître creuse
du Pacifique, Crassostrea gigas, était de 326 µg As(III)/L (Martin et coll., 1981).

Des effets nocifs ont également été observés chez les invertébrés d'eau douce exposés à des
concentrations supérieures à 500 µg/L d'arsenic. L'exposition à 520 µg As(V)/L sous forme
d'arséniate de sodium pendant 3 semaines a provoqué une réduction de 16% du taux de repro-
duction chez Daphnia magna, alors que la CL50-21 jours était de 2 850 µg As(V)/L (Biesinger et
Christensen, 1972). La CE50-48 h de trioxyde d'arsenic pour l'immobilisation du moucheron,
Chironomus tentans, était de 680 µg As(III)/L (Khangarot et Ray, 1989), alors que la CL50-96 h
d'arséniate de sodium était de 850 µg As(V)/L pour le cladocère, Bosmina longirostris (Passino et
Novak, 1984).

Une exposition pendant 6 mois à 300 µg As(III)/L sous forme de trioxyde d'arsenic a causé
une réduction faible mais statistiquement significative (p < 0,05) de la distance de migration des
saumoneaux (de 91% à 80%) chez le saumon coho, Oncorhynchus kisutch (Nichols et coll., 1984).
La CL50-7 jours pour les oeufs de cyprin doré (Carassius auratus) était de 490 µg d'As(III)/L
inorganique, alors que la CL50-21 jours pour les oeufs de truite arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss)
était de 540 µg d'As(III)/L inorganique (Birge, 1978). Les CL50  aiguës pour d'autres espèces de
poissons, jeunes ou adultes, variaient de 1 100 à 28 500 µg As(III)/L. Chez la truite arc-en-ciel
(Oncorhynchus mykiss), l'administration pendant 8 semaines de 30 mg As(III)/kg sous forme
d'arsénite de sodium mélangé à la nourriture a causé une diminution des taux d'hémoglobine
(réduction de 25%) et du poids (réduction de 30%) par rapport aux témoins (Oladimeji et coll.,
1984).

La sensibilité des amphibiens à l'arsenic peut être très élevée. Des concentrations
aussi faibles que 40 µg d'As(III)/L, sous forme d'arsénite de sodium, peuvent entraîner la
mort de 50% des larves-embryons chez le crapaud Gastrophryne carolinensis après 7 jours
d'exposition (Birge, 1978). Une CL50-8 jours de 4 450 µg d'As(III)/L inorganique a été
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observée chez les larves-embryons de la salamandre marbrée Ambystoma opacum (Birge et coll.,
1978).

La figure 2 résume les données concernant les effets de l'exposition des organismes
benthiques à l'arsenic contenu dans les sédiments (mesuré en général après extraction par acide
fort). Un déclin des populations microbiennes des sédiments a été observé aux concentrations
excédant 100 mg d'As(III)/kg inorganique (Huysmans et Frankenberger, 1990). Une réduction de la
luminescence s'est produite chez la bactérie marine Photobacterium phosphoreum (p < 0,05; test
Microtox) à des concentrations supérieures à 700 mg AS/kg dans les sédiments contaminés du
golfe de Puget, dans l'État de Washington (Tetra Tech Inc., 1986). Après avoir comparé les
données recueillies sur le terrain concernant la présence, ou l'absence, d'espèces benthiques dans
diverses zones comportant des concentrations d'arsenic dans les sédiments associés, le ministère de
l'Environnement de l'Ontario a estimé qu'une concentration de 33 mg As/kg p.s. dans les sédiments
affecte de façon négative la majorité du benthos d'eau douce de la région des Grands Lacs
(Jaagumagi, 1990). Des réductions significatives (p = 0,05) de l'abondance de l'endofaune
benthique des niveaux supérieurs (polychètes, mollusques, crustacés) ont été constatées dans les
sédiments du golfe de Puget aux concentrations supérieures à 57 mg As/kg p.s. (Barrick et coll.,
1988). Des augmentations significatives (p = 0,05) de la mortalité chez les amphipodes
(Rhepoxynius abronius; exposition de 10 jours) et des anomalies chez la larve de l'huître
(Crassostrea gigas; exposition de 48 h) ont été enregistrées dans les sédiments du golfe de Puget à
des concentrations dépassant 93 et 700 mg As/kg p.s., respectivement (Tetra Tech Inc., 1986). Des
effets toxiques ont également été signalés dans le benthos de la baie Commencement et de la baie
de San Francisco à des concentrations se situant entre 50 et 60 mg As/kg, et également à des
concentrations supérieures (Long et Morgan, 1990).

La figure 3 résume les effets de l'exposition de quelques organismes à l'arsenic contenu
dans le sol. Une étude portant sur le ver de terre a conclu à un taux de mortalité de 100% chez
l'espèce Eisenia fetida exposée à l'arsénite de sodium à des concentrations nominales de 200 mg
As(III)/kg pendant 14 jours dans un sol artificiel; aucun effet sur la survie n'a été observé avec la
dose de 100 mg As(III)/kg (Bouche et coll., 1987).

Certaines plantes vasculaires sont très sensibles à l'arsenic contenu dans le sol. Chez le
haricot vert (Phaseolus vulgaris), par exemple, la croissance a été réduite de 40 à 60% par
l'exposition à un sol contenant 10 mg As(V)/kg et 25 mg As(III)/kg (valeurs nominales ou
extractibles par acide fort) [Jacobs et coll., 1970; Woolson, 1973]. Une réduction de la croissance
d'environ 40% a été constatée chez l'épinard (Spinacia oleracea) exposé à une concentration
nominale de 10 mg As/kg (Woolson, 1973). Les effets nocifs étaient plus fortement corrélés à
l'arsenic extractible par acide faible qu'à l'arsenic extractible par acide fort contenu dans le sol
(Woolson, 1973).

Les oiseaux sont plus sensibles à l'arsenic aux premiers stades de la vie. Par
exemple, l'arsénite de sodium s'est avéré très toxique, pour les oeufs de poulet (Gallus
gallus) des concentrations injectées de 0,001 mg As(III)/kg de jaune d'oeuf ont réduit leur
capacité d'éclosion de 65%, et des concentrations d'environ 0,05 mg As(III)/kg p.c. de jaune
d'oeuf ont provoqué une mortalité de 50% (Birge et Roberts, 1976). Des effets tératogènes
ont été observés à des concentrations injectées dans l'oeuf supérieures ou égales à 0,05 mg
As/kg p.c. L'empoisonnement des oisillons et des oiseaux adultes par l'arsénite inorganique
se traduit par une débilisation et une incoordination musculaires, une position hérissée et
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pelotonnée, l'immobilité et des crises (Eisler, 1988). Camardese et coll. (1990) ont observé, chez
des canards colvert (Anas platyrhynchos) âgés de un jour et traités pendant 10 semaines avec 300
mg As(V)/kg ajoutés à la nourriture sous forme d'arséniate de sodium, une augmentation du temps
de repos susceptible, dans la nature, d'augmenter la vulnérabilité aux prédateurs. Des DL50 orales
d'environ 25, 185 et 220 mg As(III)/kg p.c. ont été déterminées chez le colin de Californie
(Lophortyx californicus), le canard colvert et le faisan de chasse (Phaisanus colchicus),
respectivement (Hudson et coll., 1984).

Il a également été démontré que l'ingestion d'arsenic exerce un effet nocif sur certains
comportements à médiation hormonale chez les mammifères. Des cas de mortalité ont été observés
chez le cerf de Virginie (Odocoileus virginianus) après consommation de brout contaminé par des
produits antiparasitaires arsenicaux (Swiggart et coll., 1972; Mathews et Porter, 1989).
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3.0 Évaluation de la «toxicité» au sens de la LCPE

3.1 Alinéa 11a) - Environnement

Comme on l'a indiqué dans la section 2.3.2, de l'arsenic a été décelé dans l'air, les eaux
souterraines, les eaux de surface, les sédiments, le sol et le biote au Canada. On s'attend que la
majeure partie de l'arsenic biodisponible dans ces milieux, à l'exception de celui qui se trouve dans
les tissus végétaux et animaux, soit présent sous les formes inorganiques As(III) ou As(V).

Afin de déterminer si les concentrations environnementales d'arsenic sont suffisamment
élevées pour avoir des effets nocifs sur la faune canadienne, on a élaboré deux scénarios. Comme
l'arsenic n'est pas soumis à la bioamplification dans les chaînes alimentaires, ce sont les espèces
exposées à des concentrations élevées dans l'atmosphère ou dans l'eau qui sont les plus menacées.
Le premier scénario porte donc principalement sur les régions situées à proximité de fonderies de
métaux de base qui peuvent libérer d'importantes quantités d'arsenic dans l'atmosphère. Le
deuxième scénario porte sur l'exposition à l'arsenic à proximité de mines d'or inactives : l'arsenic
est entraîné par lixiviation dans les eaux de surface voisines des piles de résidus. Dans les deux cas,
on a extrapolé les résultats des recherches toxicologiques portant sur des animaux de laboratoire
pour les appliquer à de petits mammifères terrestres.

D'après des expériences au cours desquelles des femelles du rat ont été continuellement
exposées pendant trois mois à de l'arsenic aérien se présentant sous forme de trioxyde d'arsenic, la
plus faible DSENO est de 1,3 µg As/m3. Cette valeur a été divisée par 10 pour tenir compte des
différences interspécifiques et des différences entre les conditions en laboratoire et les conditions
sur le terrain, ce qui a donné une concentration acceptable de 0,13 µg/m3. La concentration
moyenne annuelle maximale d'arsenic mesurée dans l'air près de deux fonderies de métaux de base
canadiennes est de 0,30 µg As/m3, ce qui équivaut à plus du double de la concentration acceptable
estimée. Ainsi, l'arsenic aérien risque d'avoir des effets nocifs sur les petits mammifères dans les
régions du Canada où les concentrations d'arsenic dans l'air sont élevées.

Le vison (Mustela Vison), un carnivore opportuniste semi-aquatique, a été choisi
comme modèle dans le cadre d'un deuxième scénario basé sur l'exposition de la faune à
proximité d'une mine d'or abandonnée située sur le ruisseau Mitchell, près de Waverley en
Nouvelle-Écosse. Les concentrations d'arsenic dans les résidus de cette mine (elles s'élèvent
généralement à environ 4 000 mg/kg) sont comparables aux concentrations signalées dans les
résidus de mines d'or analogues au Canada. Comme il est indiqué dans le tableau 2, les
données relatives à la teneur moyenne en arsenic de l'air, de l'eau et du poisson le long d'un
tronçon de 1,5 km sur le ruisseau Mitchell ont été utilisées pour calculer une dose journalière
totale (DJT) de 109 µg As inorganique/kg p.c. pour le vison local. La plus faible dose avec
effet nocif observé (PFDENO) qui aurait des effets sur la reproduction (réduction de la taille
de la portée) chez des souris exposées de manière chronique est de 1 500 µg As(III)
inorganique/ kg p.c. [calculée par la British Industrial Biological Research Association (1990)
à partir de données recueillies par Shroeder et Mitchener (1971)]. Cette PFDENO a été divisée
par un facteur de 100 (10 pour tenir compte de la conversion d'une PHDENO en une DSEO et
10 pour tenir compte des différences interspécifiques et des différences entre les conditions en
laboratoire et les conditions sur le terrain). On a ainsi estimé la dose journalière admissible
(DJA) à 15 µg As/kg p.c., ce qui est presque 8 fois moins que la DJT estimée (109 g As
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inorganique/kg p.c.) pour le vison. Ainsi, l'exposition à l'arsenic inorganique peut réduire les
populations de vison et peut-être aussi celles d'autres mammifères piscivores à proximité des mines
canadiennes où se trouvent des résidus arsénifères soumis à un drainage acide.

Tableau 2
Dose journaliè totale estimée d’arsenic inorganique par un vision adulte de 1 kg,

vivant au bord du ruisseau Mitchell, près d’une mine d’or
désaffectée à Waverley (Nouvelle-É)

MILIEU OU
ORGANISME

CONCENTRATIONa CONSOMMATION
QUOTIDIENNEb

DOSE JOURNALIÈRE

Air 0,001 µg/m3 0,55 m3 0,0005 µg/kg p.c.

Eau 80 µg/L 0,1 L 8,0 µg/kg p.c.

Poissons 2 784 x 0,23 = 640
µg/kg

0,158 kg 101 µg/kg p.c.

Total 109 µg/kg p.c.

a Concentration moyenne dans l'air pour la région de Halifax d'après Dann (1990); concentrations moyennes dans l'eau
et dans le poisson (Fundulus diaphanus) d'après Brooks et coll. (1982) et Dale et Freedman (1982); fraction d'arsenic
inorganique dans le poisson d'eau douce (c.-à-d. 0,23) estimée d'après les données de Lawrence et coll. (1986).

b Données sur la Consommation quotidienne d'après Stahl (1967); sur l'eau d'après Calder et Braun (1983) et sur le
poisson d'après Nagy (1987); on suppose que le poisson représente 75% du régime alimentaire du vison.

Comme on l'a indiqué dans la figure 1, les réactions chroniques les plus sensibles à
l'arsenic signalées chez des organismes pélagiques d'eau douce sont les suivantes CL50-7 jours de
40 µg As(III)/L pour le crapaud à bouche étroite (stade embryo-larvaire) et réduction de la
croissance chez l'algue Scenedesmus obliquus exposée pendant 14 jours à une concentration de 10
µg As(V)/L. Les concentrations moyennes les plus élevées qui ont été signalées récemment pour
l'arsenic dans les eaux douces du Canada, soit environ 45 µg/L [lac Moira (Ontario) et ruisseau
Mitchell (Nouvelle-Écosse)], sont supérieures à ces seuils de toxicité chronique. Il est donc
probable que des organismes pélagiques soient touchés par des effets nocifs résultant de leur
exposition à l'arsenic présent dans certaines eaux douces du Canada.

Les données résumées dans la figure 2 montrent que la plus faible concentration d'arsenic
fixé aux sédiments ayant un effet chronique sur les organismes benthiques d'eau douce est de 33
mg/kg (quantité extractible au moyen d'un acide fort); on prévoit qu'une telle concentration aura de
graves effets sur la diversité des espèces. On a récemment mesuré des concentrations moyennes
extractibles au moyen d'un acide fort supérieures à ce seuil et pouvant aller jusqu'à 5 300 mg As/kg
dans des sédiments provenant de lacs canadiens situés à proximité de plusieurs installations
d'extraction de métaux précieux (principalement de l'or) et de métaux de base et près d'installations
de traitement de minerais. Il est donc probable que des organismes aquatiques benthiques soient
touchés par des effets nocifs après avoir été exposés à l'arsenic présent dans les sédiments d'eau
douce au Canada.



L’Arsenic et ses composés

27

Comme on le voit à la figure 3, la réponse la plus sensible à une exposition chronique à de
l'arsenic inorganique dans le sol qui ait été signalée pour les organismes terrestres est la réduction
de croissance observée chez le haricot vert en présence de 10 mg As(V)/kg et de 25 mg As(III)/kg
(valeur correspondant à la quantité extractible au moyen d'un acide fort ou valeur nominale). On a
signalé que des sols contaminés par de l'arsenic inorganique au Canada, notamment ceux qui
étaient situés à proximité d'installations d'extraction de l'or ou de grillage de minerais, près des
fonderies de métaux de base ou dans des vergers traités avec des produits antiparasitaires
arsenicaux, ainsi que d'une usine de traitement du bois, présentaient des concentrations moyennes
d'arsenic extractible au moyen d'un acide fort de plus de 25 mg As/kg et pouvant aller jusqu'à 6 240
mg As/kg. Même si des échantillons provenant de certaines régions contaminées ont été prélevés il
y a 20 ans, comme l'arsenic se fixe solidement aux oxydes de fer et aux argiles (Frost et Griffin,
1977; Pierce et Moore, 1982; Korte et Fernando, 1991), on ne prévoit pas que les concentrations
auront beaucoup changé après une telle période. On s'attend donc que les organismes terrestres
soient touchés par des effets nocifs résultant de leur exposition à l'arsenic dans certains sols
canadiens.

La plus faible concentration d'arsenic dans des aliments pour laquelle on a signalé un effet
chez des organismes aquatiques était de 30 mg As(III) inorganique/kg p.c. : cette concentration
réduisait de 30% la prise de poids de la truite arc-en-ciel après 8 semaines d'exposition. La
concentration d'arsenic dissous dans le lac Keg étant de 545 µg/L en 1990, le facteur de
bioconcentration signalé pour l'arsenic dans le zooplancton du lac Keg étant d'environ 64 et en
supposant que la teneur en eau du zooplancton varie de 90 à 95%, on s'attend que la teneur en
arsenic du zooplancton dans le lac Keg en 1990 se soit située entre 350 et 700 mg/kg p.s. si l'on
suppose, en se basant sur les données limitées dont on dispose, que seulement 5% de cet arsenic
était présent sous forme de As(III), les concentrations de As(III) inorganique dans le zooplancton à
proximité de Yellowknife auraient pu s'élever jusqu'à 35 mg/kg p.s., ce qui est supérieur au seuil
d'apparition d'un effet chez la truite arc-en-ciel, qui est de 30 mg/kg. Le poisson qui consomme
régulièrement du zooplancton dans le lac Keg, et peut-être ailleurs, pourrait donc être touché par
des effets nocifs résultant d'une exposition au As(III) inorganique.

Par conséquent, comme des organismes sont exposés à de l'arsenic inorganique dans
l'air, les eaux de surface, les sédiments, les sols et le biote canadiens, en concentrations qui
sont suffisamment élevées pour avoir ou risquer d'avoir des effets nocifs, l'arsenic et ses
composés inorganiques sont jugés «toxiques» au sens de l'alinéa 11a) de la LCPE.

3.2 Alinéa 11b) - Environnement essentiel à la vie humaine

Comme l'arsenic se trouve principalement sous forme de particules et en faibles
concentrations dans l'atmosphère (généralement de 0,001 µg/m3 environ), on ne s'attend pas qu'il
contribue au réchauffement de la planète, à l'amincissement de la couche d'ozone stratosphérique
ou à d'autres processus environnementaux reconnus qui pourraient avoir des effets nocifs sur la
santé humaine.

Par conséquent, l'arsenic et ses composés inorganiques ne sont pas jugés «toxiques»
au sens de l'alinéa 11b) de la LCPE.
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3.3 Alinéa 11c) - Vie ou santé humaine

On considère que l'évaluation de la «toxicité» de l'arsenic et de ses composés pour les êtres
humains s'applique à l'ensemble du groupe des composés inorganiques de l'arsenic, étant donné que
les données existantes ne permettent pas d'évaluer les risques que pose chaque composé pour la
santé humaine.

Exposition de la population

On présente dans le tableau 3 les doses journalières estimées (par unité de poids corporel)
d'arsenic inorganique absorbé à partir des milieux environnementaux chez divers groupes d'âge de
la population canadienne. L'ingestion alimentaire représente la principale voie d'absorption de
l'arsenic inorganique pour tous les groupes d'âge; elle est suivie de l'ingestion par l'intermédiaire de
saleté et de terre chez les nourrissons et les enfants, et de l'absorption par l'intermédiaire de l'eau et
de l'air chez tous les groupes d'âge. D'après des données limitées concernant la proportion relative
d'arsenic inorganique dans divers produits alimentaires, la dose journalière moyenne à partir des
aliments varie de < 0,02 à 0,6 µg/kg p.c./jour. On estime que la dose par l'intermédiaire du sol varie
de 0,001 à 0,004 µg/kg p.c./jour chez les adultes à 0,03 à 0,08 µg/kg p.c./jour chez les nourrissons.
D'après des données de surveillance limitées sur la concentration d'arsenic dans l'eau potable des
Canadiens, la dose journalière moyenne d'arsenic (qui se trouve principalement sous forme
inorganique pentavalente dans les eaux de surface qui servent de source d'approvisionnement) dans
ce milieu par groupe d'âge est habituellement inférieure à 0,5 µg/kg p.c. Toutefois, la dose d'arsenic
inorganique [sous forme de As(III) et de As(V)] à partir de l'eau potable peut se révéler plus élevée
dans le cas de certaines eaux souterraines. On estime que les doses journalières moyennes d'arsenic
à partir de l'air ambiant varient de 0,0003 à 0,0004 µg/kg p.c./jour. L'exposition quotidienne totale
à l'arsenic inorganique à partir de sources environnementales varie de 0,1 à 2,6 µg/kg p.c./jour, les
enfants en bas âge étant les plus exposés. L'usage du tabac peut faire augmenter cette exposition de
0,01 à 0,04 µg/kg p.c./jour.

La dose d'arsenic inorganique peut toutefois se révéler supérieure dans les communautés
situées à proximité de sources ponctuelles, comme des fonderies, des zones d'entreposage des
résidus, des sources géologiques et des régions où des produits antiparasitaires arsenicaux ont été
utilisés. Les doses estimées d'arsenic inorganique chez les populations habitant près de telles
sources ponctuelles sont représentées dans le tableau 4. Ces estimations sont basées sur des
données de surveillance recueillies en plusieurs points géographiques et elles représentent le très
improbable scénario du pire cas selon lequel on suppose qu'un individu est à la fois exposé à de
l'air, de l'eau et du sol contaminés. Bien que l'on ait obtenu des données relatives aux
concentrations d'arsenic dans le sol et l'air ambiant à proximité des fonderies à plusieurs endroits,
l'information dont on disposait au sujet des concentrations dans les sources d'approvisionnement en
eau potable était limitée. Même s'il est possible que la dose d'arsenic absorbé dans les aliments soit
également élevée chez les populations habitant près de sources industrielles, on considère que les
données existantes sont insuffisantes pour évaluer quantitativement cette dose. D'après les
estimations présentées dans le tableau 4, la dose journalière totale d'arsenic organique dans ces
régions varie de < 0,1 à 35 µg/kg p.c./jour. L'ingestion représente la voie principale d'exposition à
l'arsenic, avec l'eau souterraine, le sol et la poussière ainsi qu'avec les aliments contaminés au
voisinage des sources ponctuelles qui contribuent de manière importante à la dose journalière
d'arsenic, particulièrement chez les enfants.
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Tableau 3

Dose journalière moyenne estimée d'arsenic inorganique chez les Canadiens

Dose journalière estimée (µg/kg p.s./jour)Milieu
0 à 6 moisa 6 mois à 4 ansb 5 à 11 ansc 12 à 19 ansd 20 à 70 anse

Eauf 0,08 0,3 0,2 0,1 0,1
Nourritureg < 0,04-2,4 < 0,05-2,0 < 0,03-1,9 < 0,02-1,2 0,02-0,6
Airh 0,0003 0,0004 0,0004 0,0004 0,0003
Terre/saletéi 0,03-0,08 0,02-0,05 0,006-0,02 0,002-0,005 0,001-0,004
Total 0,1-2,6 0,3-2,4 0,2-2,1 0,1-1,3 0,1-0,7
Consommation
de tabacj

– – – 0,01-0,04 0,01-0,03

a Pour un poids théorique de 6 kg, un volume d'air respiré de 2 m3 par jour et un volume d'eau absorbé de 0,1 L
par jour (DHM, 1988). Le quantité de terre ingérée par jour a été estimée à 35 mg, d'après l'étude de van
Wijnen et coll. (1990), qui a montré que la quantité de terre ingérée par les enfants âgés de 0 à 1 an s'élevait à
environ 70% de celle ingérée par les enfants âgés de 1 à 4 ans (50 mg/jour).

b Pour un poids théorique de 13 kg, un volume d'air respiré de 5 m3 par jour, un volume d'eau absorbé de 0,8 L
par jour (DHM, 1988) et une quantité de terre ingérée de 50 mg par jour (d'après les moyennes établies par
Binder et coll., 1986; Calabrese et coll., 1989; Clausing et coll., 1987; van Wijnen et coll., 1990).

c Pour un poids théorique de 27 kg, un volume d'air respiré de 12 m3 par jour et un volume d'eau absorbé de 1,1 L
par jour (DHM, 1988). À cause de l'insuffisance des données, la quantité de terre ingérée a été estimée à la
médiane entre celle des enfants âgés de 1 à 4 ans (50 mg/jour) et celle des adultes (20 mg/jour), soit à 35
mg/jour.

d Pour un poids théorique de 55 kg, un volume d'air respiré de 21 m3 par jour, un volume d'eau absorbé de 1,1 L
par jour (DHM, 1988) et une quantité de terre ingérée de 20 mg par jour (présumée similaire à celle de l'adulte).

e Pour un poids théorique de 70 kg, un volume d'air respiré de 20 m3 par jour, un volume d'eau absorbé de 1,5 L
par jour (DHM, 1988) et une quantité de terre ingérée de 20 mg par jour.

f Estimation basée sur une concentration moyenne de 5 µg/L; les concentrations d'arsenic dans la plupart des
réserves de surface en eau potable sont considérablement plus faibles, même si concentrations dans les eaux
souterraines dépassent souvent 5 µg/L (Environnement Canada, 1989a; 1989b; 1989c; 1989d; MEO, 1989;
Environnement Manitoba, 1989).

g Les estimations pour les groupes d'âge 0 à 6 mois, 6 mois à 4 ans, 5 à 11 ans et 12 à 19 ans sont basées sur les
concentrations d'arsenic dans divers groupes d'aliments présentées par Dabeka et coll. (1987) et sur des données
concernant les schémas de consommation alimentaire (Nutrition Canada, 1977). L'absorption estimée d'arsenic
chez les sujets âgés de 20 à 70 ans a été obtenue de l'étude de Debeka et coll. (1987). On estime que 37% de
l'arsenic contenu dans les aliments se présente sous forme inorganique. Même si la proportion d'arsenic
inorganique dans l'arsenic total était connue pour plusieurs groupes d'aliments, il n'a pas été possible de
déterminer la contribution de chacun des groupes d'aliments à l'absorption alimentaire totale d'arsenic
inorganique, étant donné que ces groupes ne correspondaient pas aux composés analysés dans l'étude
alimentaire effectuée en double par Dabeka et coll. (1987). Les données recueillies en vue d'estimer la quantité
d'arsenic absorbée par les nourrissons avec le lait maternel étaient insuffisantes.

h Estimation basée sur une concentration moyenne d'arsenic dans l'air de 0,001 µg/m3 mesurée dans la plupart des
villes étudiées au Canada (Dann, 1990).

i Estimation basée sur une concentration moyenne d'arsenic comprise entre 4,8 et 13,6 p.p.m. selon divers types
de sol au Canada (Kabata-Pendias et Pendias, 1984). On suppose que la totalité de l'arsenic présent dans les
sols est inorganique.

j Estimation basée sur une concentration estimée d'arsenic dans la fumée de cigarette totale comprise entre 40 et
120 ng par cigarette (DHHS des É.-U., 1989) et sur une consommation de 20 cigarettes par jour.
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Tableau 4

Dose journalière total estimée d’arsenic inorganique chez les Canadiens
vivant près de sources ponctuelles

Dose journalière estimée (µg/kg p.s./jour)Milieu
0 à 6 moisa 6 mois à 4 ansb 5 à 11 ansc 12 à 19 ansd 20 à 70 anse

Eauf < 0,08-8,3 <0,3-31 <0,2-20 <0,1-10 <0,1-11
Nourritureg < 0,04-2,4 < 0,05-2,0 < 0,03-1,9 < 0,02-1,2 0,02-0,6
Airh 0,003-0,07 0,003-0,085 0,004-0,10 0,003-0,08 0,0025-0,06
Terr/saletéi 0,02-3,0 0,01-1,9 0,004-0,6 0,001-0,2 0,0009-0,1
Total j < 0,1-14 < 0,4-35 < 0,2-23 < 0,1-11 < 0,1-12

a Pour un poids théorique de 6 kg, un volume d'air respiré de 2 m3 par jour et un volume d'eau absorbé de 0,1 L
par jour (DHM, 1988). Le quantité de terre ingérée par jour a été estimée à 35 mg, d'après l'étude de van
Wijnen et coll. (1990), qui a montré que la quantité de terre ingérée par les enfants âgés de 0 à 1 an s'élevait à
environ 70% de celle ingérée par les enfants âgés de 1 à 4 ans (50 mg/jour).

b Pour un poids théorique de 13 kg, un volume d'air respiré de 5 m3 par jour, un volume d'eau absorbé de 0,8 L
par jour (DHM, 1988) et une quantité de terre ingérée de 50 mg par jour (d'après les moyennes établies par
Binder et coll., 1986; Calabrese et coll., 1989; Clausing et coll., 1987; van Wijnen et coll., 1990).

c Pour un poids théorique de 27 kg, un volume d'air respiré de 12 m3 par jour et un volume d'eau absorbé de 1,1 L
par jour (DHM, 1988). À cause de l'insuffisance des données, la quantité de terre ingérée a été estimée à la
médiane entre celle des enfants âgés de 1 à 4 ans (50 mg/jour) et celle des adultes (20 mg/jour), soit à 35
mg/jour.

d Pour un poids théorique de 55 kg, un volume d'air respiré de 21 m3 par jour, un volume d'eau absorbé de 1,1 L
par jour (DHM, 1988) et une quantité de terre ingérée de 20 mg par jour (présumée similaire à celle de l'adulte).

e Pour un poids théorique de 70 kg, un volume d'air respiré de 20 m3 par jour, un volume d'eau absorbé de 1,5 L
par jour (DHM, 1988) et une quantité de terre ingérée de 20 mg par jour.

f Estimation basée sur des concentrations d'arsenic < 5 à 500 µg/L mesurées dans l'eau potable près de sources
ponctuelles d'arsenic; 5% des échantillons prélevés dans des puits près de Halifax avaient des concentrations
plus élevées que la limite supérieure de cet intervalle (Bergeron, communication personnelle; Brunswick
Mining and Smelting Corporation, communication personnelle; Meranger et coll., 1984).

g Les estimations pour les groupes d'âge 0 à 6 mois, 6 mois à 4 ans, 5 à 11 ans et 12 à 19 ans sont basées sur les
concentrations d'arsenic dans divers groupes d'aliments présentées par Dabeka et coll. (1987) et sur des données
concernant les schémas de consommation alimentaire (Nutrition Canada, 1977). L'absorption estimée d'arsenic
chez les sujets de 20 à 70 ans a été obtenue de l'étude de Debeka et coll. (1987). On estime que 37% de l'arsenic
contenu dans les aliments est sous forme inorganique. Même si la proportion d'arsenic inorganique dans
l'arsenic total était connue pour plusieurs groupes d'aliments, il n'a pas été possible de déterminer la
contribution de chacun des groupes d'aliments à l'absorption alimentaire totale d'arsenic inorganique, étant
donné que ces groupes ne correspondaient pas aux composés analysés dans l'étude alimentaire effectuée en
double par Dabeka et coll. (1987). Les données recueillies en vue d'estimer la quantité d'arsenic absorbée par
les nourrissons avec le lait maternel étaient insuffisantes. De même, il n'a pas été possible, d'après les données
dont on disposait sur la concentration d'arsenic dans les aliments consommés près des sources ponctuelles, de
déterminer si celles-ci contribuent à une augmentation de l'ingestion alimentaire d'arsenic par rapport à la
population générale.

h Estimation basée sur des concentrations moyennes d'arsenic dans l'air comprises entre 0,0086 et 0,22 µg/m3

récemment mesurées (1986-1991) près de sources ponctuelles industrielles (Murphy, données non publiées;
Mines Noranda, 1992; Paquin, données non publiées; Teindl, données non publiées; White et coll., 1986).

i Estimation basée sur des concentrations moyennes d'arsenic comprises entre 3 et 500 mg/kg récemment
mesurées dans le sol, l'humus, la tourbe et la poussière domestique au voisinage de sources industrielles
(Azzaria et Frechette, 1987; Binder et coll., 1987; Brunswick Mining and Smelting Corporation,
communication personnelle; Hertzman et coll., 1991; Murphy, données non publiées; Teindl, données non
publiées; Zoltai, 1988) pondérées pour tenir compte de concentrations probablement plus élevées au voisinage
des installations de grillage du minerai aurifère bien que des concentrations supérieures à 10 000 mg/kg aient
récemment été mesurées dans le sol près de deux zones de stockage d'arsenic à Yellowknife [EBA, 1991], il ne
semble pas que ce sol représente une source d'exposition pour la communauté). On suppose que la totalité de
l'arsenic présent dans les sols est inorganique.

j Il faut signaler que ces estimations se fondent sur des données de surveillance effectuées dans plusieurs régions
géographiques distinctes et représentent un scénario du pire cas dans lequel on suppose que les individus sont
exposés à un air, une eau et un sol contaminés.
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Effets

D'après les données existantes, la cancérogénicité est considérée comme étant l'aspect le
plus délicat de l'évaluation de la toxicité de l'arsenic au sens de la LCPE. On a observé des effets
dermatologiques non cancéreux, des cas possibles de maladies vasculaires périphériques et des
effets neurotoxiques (exposition en milieu de travail) lors de recherches épidémiologiques réalisées
auprès de populations exposées en milieu de travail ou d'individus dont l'eau potable présentait des
concentrations élevées d'arsenic, mais ces effets ont généralement été observés uniquement en
présence des concentrations correspondant à des risques accrus de cancer estimés importants. De
même, des effets nocifs ont été notés chez des animaux, bien que ceux-ci ne soient pas
généralement considérés comme un bon modèle pour l'établissement de certains effets de l'arsenic
sur les êtres humains, et seulement à des concentrations supérieures à celles qui correspondent à
des risques accrus estimés importants de cancer pour les êtres humains.

Lors de nombreuses études épidémiologiques analytiques portant sur des travailleurs de
fonderies et d'installations de production de produits antiparasitaires arsenicaux, on a relevé des
indications prépondérantes de l'existence d'un lien entre l'exposition à l'arsenic et une augmentation
de la mortalité due au cancer du poumon. Lorsqu'il a été possible d'étudier les effets de facteurs de
confusion éventuels, comme une exposition simultanée à du dioxyde de soufre ou à de la fumée de
cigarette, ces facteurs ne suffisaient pas à expliquer une telle augmentation de la mortalité. En
outre, chez les populations dont l'exposition avait été caractérisée de la manière la plus extensive
(c'est-à-dire trois cohortes d'employés de fonderie situées dans l'État de Washington, dans le
Montana et en Suède), il existait clairement un lien entre l'exposition aux concentrations d'arsenic
présent dans l'air et la mortalité due au cancer du poumon (Enterline et coll., 1987a; Higgins et
coll., 1986; Jarup et coll., 1989). Il existe également des indications, moins bien étudiées, selon
lesquelles des cancers autres que celui du poumon, notamment celui de l'estomac, du colon, du foie
et du système urinaire, seraient liés à une exposition à l'arsenic en milieu de travail (Gibb et Chen,
1989).

On a aussi constaté l'existence d'un lien entre l'ingestion d'arsenic, par l'intermédiaire de
l'eau potable ou sous forme de médicament, et le cancer de la peau dans de nombreuses études de
cas, des recherches portant sur des séries de cas et des recherches épidémiologiques effectuées à
Taiwan (Tseng, 1977; Tseng et coll., 1968; Chen et coll., 1985), en Amérique centrale et en
Amérique du Sud (Bergoglio, 1964; Biagini et coll., 1974; Cebrian et coll., 1983; Zaldivar, 1974;
1977) ainsi qu'en Angleterre (Philipp et coll., 1983). L'étude épidémiologique la plus importante et
la plus sensible, qui a été réalisée à Taiwan, a montré l'existence d'une relation exposition-réponse
entre la concentration d'arsenic dans l'eau potable et la prévalence du cancer de la peau (Tseng,
1977; Tseng et coll., 1968). En outre, certaines indications plus récentes montrent qu'il existe un
lien entre l'ingestion d'eau potable présentant de fortes concentrations d'arsenic et une mortalité
accrue due à divers cancers des organes internes, notamment la rate, les reins et les poumons, chez
des populations exposées de Taiwan (Chen et coll., 1986; Wu et coll., 1989). On a signalé des cas
d'angiosarcome hépatique (une rare tumeur du foie) et de cancer du poumon chez des patients
ingérant des médicaments arsenicaux (Falk et coll., 1981; Popper et coll., 1978; Lander et coll.,
1975; Regelson et coll., 1968; Roat et coll., 1982; Robson et Jelliffe, 1963).
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Les résultats d'épreuves biologiques de cancérogénicité consistant à administrer des
composés de l'arsenic à des animaux de laboratoire par ingestion ou par inhalation se sont révélés
largement négatifs. Toutefois, un grand nombre de ces études sont jugées inadéquates compte tenu
des normes actuelles, principalement en raison du nombre insuffisant d'animaux exposés et
d'animaux témoins (British Industrial Biological Research Association, 1990). Dans certaines
études récentes, on a principalement noté des augmentations de l'incidence des adénomes
pulmonaires chez des hamsters après 15 semaines d'instillations intratrachéales hebdomadaires
d'arséniate de calcium (Pershagen et Bjorklund, 1985; Yamamoto et coll., 1987), alors que dans
d'autres études, les résultats obtenus pour le trioxyde d'arsenic, l'arséniure de gallium et le trisulfure
d'arsenic étaient négatifs (Ohyama et coll., 1988; Yamamoto et coll., 1987; Pershagen et Bjorklund,
1985). Bien qu'il ne soit pas mutagène, l'arsenic s'est révélé clastogène lors d'épreuves biologiques
in vitro et in vivo, et il induit la transformation des cellules de mammifères in vitro.

En se basant sur la cancérogénicité documentée chez des populations humaines par plus
d'une voie d'exposition (c'est-à-dire à la fois par inhalation et par ingestion), on a classé l'ensemble
des composés inorganiques de l'arsenic dans le groupe I (cancérogène pour l'être humain) du
système de classification mis au point par le Bureau des dangers des produits chimiques pour être
utilisé dans la préparation des «Recommandations pour la qualité de l'eau potable au Canada»
(Santé et Bien-être social Canada, 1989).

Pour les substances classées dans le groupe I, lorsque cela était possible, on a comparé la
DJT estimée (ou les concentrations dans le milieu environnemental pertinent) aux estimations
quantitatives du pouvoir cancérogène, exprimées d'après la concentration, ou la dose, qui provoque
une augmentation de 5% de l'incidence de tumeurs pertinentes ou de la mortalité due à ces tumeurs.
Cette comparaison servait à caractériser le risque et à déterminer les autres mesures d'intervention à
prendre (c'est-à-dire analyser les différentes façons de réduire l'exposition). Ces valeurs, un
sommaire des études sur lesquelles on a choisi de se baser pour l'estimation quantitative du pouvoir
cancérogène et les limites de ces estimations sont présentées ci-après. Ces questions seront traitées
de manière plus approfondie dans le document d'appui.

Les données jugées les plus pertinentes à la quantification du pouvoir cancérogène accru
lié à l'exposition à l'arsenic inorganique dans l'environnement en général sont celles qui ont été
tirées des études épidémiologiques réalisées auprès d'êtres humains. Il existe des indications
convaincantes de la cancérogénicité de l'arsenic dans le cas de l'exposition par plus d'une voie chez
les êtres humains (inhalation en milieu de travail et principalement ingestion chez les populations
exposées dans l'environnement en général), alors qu'on possède peu d'indication de la
cancérogénicité chez des animaux de laboratoire, peut-être à cause des lacunes des recherches
réalisées jusqu'à présent ou de l'inexistence d'un modèle animal approprié, particulièrement dans le
cas des lésions cutanées induites par l'arsenic. En outre, l'utilisation des résultats des études
épidémiologiques pour évaluer quantitativement le pouvoir cancérogène met en évidence la
nécessité d'une extrapolation interspécifique, qui semble inappropriée dans le cas présent.

Les études qui fournissent suffisamment d'information pour servir de base à l'évaluation
quantitative de la capacité de l'arsenic d'induire le cancer du poumon sont celles qui ont porté sur
des travailleurs de la fonderie de cuivre Tacoma dans l'État de Washington (Enterline
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et coll., 1987a), de la fonderie Anaconda au Montana (Higgins et coll., 1986) et de la fonderie
Ronnskar en Suède (Jarup et coll., 1989). Ces recherches portaient sur des cohortes assez
importantes (n = 2 802 à 8 044) de travailleurs exposés, au sujet desquels on disposait d'une
quantité considérable d'information pour estimer l'exposition. Il faut toutefois noter que l'on n'a pas
tenté de valider les estimations de l'exposition de chaque travailleur fournies dans ces études et
basées sur les dossiers originaux.

L'étude jugée la plus appropriée pour servir de base à la quantification de la capacité de
l'arsenic de provoquer le cancer de la peau par ingestion est celle qui a consisté à étudier la
prévalence du cancer chez 40 421 individus de 37 villages de Taiwan dont l'eau potable contenait
jusqu'à 1,82 p.p.m. d'arsenic (Tseng et coll., 1968; Tseng, 1977). Cette étude portait sur un grand
nombre d'individus exposés à l'arsenic dans l'environnement en général, les taux de prévalence
étant présentés par groupe d'exposition et par groupe d'âge. L'information fournie était suffisante
pour permettre d'estimer l'exposition moyenne dans chaque groupe et pour déterminer l'âge moyen.

On présente dans le document d'appui une description détaillée des modèles mathé-
matiques employés pour la quantification du potentiel de cancer résultant de l'exposition à l'arsenic
par inhalation ou par ingestion. On a utilisé une courbe de croissance exponentielle pour décrire la
relation décroissante concave entre les concentrations d'arsenic dans l'air et la mortalité due au
cancer du système respiratoire chez les employés pour les cohortes de Tacoma et d'Anaconda.
Cette courbe modélise la différence entre un effet linéaire de l'exposition et un terme exponentiel
négatif. On a eu recours à un modèle linéaire pour décrire la relation entre l'exposition à l'arsenic et
la mortalité due au cancer du poumon dans le cas de la cohorte de Ronnskar. Les courbes prévues
pour ces cohortes sont représentées à la figure 4. Le risque accru de cancer de l'appareil respiratoire
a été obtenu à partir des courbes prévues et des taux de mortalité due au cancer du poumon ajustés
en fonction de l'âge pour la population canadienne. On a estimé le potentiel de cancer en
déterminant la concentration constante qui correspond à une augmentation de 5% de la mortalité
due au cancer de l'appareil respiratoire.

On a déterminé le risque accru de cancer de la peau dû à l'ingestion d'arsenic par
l'intermédiaire de l'eau potable à partir de la cohorte de Taiwan, en utilisant un modèle à plusieurs
étapes qui est une fonction quadratique linéaire de l'exposition à l'arsenic et une fonction puissance
de l'âge. Ce modèle comprenait un terme pour décrire la période d'induction du cancer (9 ans chez
les femmes et 7 ans chez les hommes). On a utilisé les taux de cancer de la peau pour la population
canadienne et une consommation quotidienne moyenne d'eau potable de 1,5 L/jour pour déterminer
le risque accru. On a estimé que le potentiel de cancer était la concentration qui correspondait à une
augmentation de la prévalence du cancer de la peau de 5%.
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D'après les données fournies dans le cas des cohortes des travailleurs des fonderies
Anaconda, Tacoma et Ronnskar, on a déterminé que le potentiel de cancer de l'appareil respiratoire
(DT0,05) dans le cas d'arsenic inhalé était respectivement de 7,83, 10,2 et 50,5 µg/m3. Les indices
calculés d'exposition/potentiel pour la concentration moyenne d'arsenic mesurée dans l'air ambiant
de plusieurs villes canadiennes (0,001 µg/m3) [Dann, 1990] sont de 1,3 x 10-4, 9,8 x 10-5 et
2,0 x 10-5. On considère que ces valeurs varient d'un niveau modéré à élevé. Toutefois, les indices
d'exposition/potentiel sont plus élevés pour ceux qui habitent à proximité de sources industrielles,
comme des fonderies. Si l'on en juge d'après les risques calculés pour les trois cohortes d'employés
de fonderie et les intervalles indiqués des concentrations aériennes moyennes d'arsenic près des
sources industrielles de 0,0086 à 0,22 µg/m3 au cours des dernières années, les indices
exposition/potentiel pour ces populations (dont le nombre n'a pas été déterminé pour cette
évaluation) ont été estimés à 1,1 x 10-3 à 2,8 x 10-2, 8,4 x 10-4 à 2,2 x 10-2 et 1,7 x 10-4 à 4,4 x 10-3.
On considère donc comme haute-ment prioritaire une intervention plus poussée (par exemple une
analyse des diverses façons de réduire l'exposition à l'arsenic).

D'après les données fournies par des recherches épidémiologiques réalisées auprès de la
population taiwanaise, on a estimé le potentiel de cancer de la peau (DT0,05) à 906 et à 844 µg/L
chez les hommes et les femmes, respectivement. Les indices calculés d'exposition/potentiel pour
une concentration de 5 µg/L (les concentrations d'arsenic sont inférieures à cette valeur dans la
plupart des sources d'approvisionnement en eau potable du Canada) sont respectivement de 5,5 x
10-3 et 5,9 x 10-3 pour les hommes et les femmes. On considère donc comme hautement prioritaire
une intervention plus poussée (par exemple une analyse des diverses façons de réduire l'exposition
à l'arsenic). Dans les régions ou les sources d'eau potable présentent des concentrations d'arsenic
allant jusqu'à 500 µg/L, comme celles qui ont été mesurées dans certaines régions du Canada, les
indices calculés d'exposition/potentiel s'élèvent respectivement jusqu'à 5,5 x 10-1 et 5,9 x 10-1 chez
les hommes et les femmes. Il faut toutefois noter qu'une très faible proportion de la population
canadienne est exposée à ces concentrations élevées d'arsenic dans l'eau potable.

Chez la population en général, la dose d'arsenic inorganique absorbée dans les aliments est
plus élevée que celle qui est absorbée dans l'eau potable. Nous ne pouvons présenter les indices
calculés d'exposition/potentiel pour l'apport alimentaire en raison de l'insuffisance des données
relatives à la biodisponibilité comparée de l'arsenic dans les aliments et dans l'eau potable.

Il faut garder à l'esprit les nombreuses limites que comportent les études critiques des
populations exposées en milieu de travail lorsqu'il s'agit d'interpréter les estimations quantitatives
du risque de cancer dû à l'inhalation d'arsenic. Par exemple, on n'a tenu compte de l'exposition
simultanée au dioxyde de soufre que dans deux études sur trois (Enterline et coll., 1987a; Jarup et
coll., 1989) et l'information relative à l'usage du tabac par les sujets n'a pas été fournie. En outre,
même si les potentiels estimés dans le cas des cohortes de Tacoma et d'Anaconda étaient
analogues, ils étaient environ 5 fois plus faibles que ceux qui ont été estimés d'après l'étude de
Ronnskar, largement en raison de variations dans les rapports de mortalité standardisés,
particulièrement pour les catégories d'exposition cumulée inférieure. Cette variabilité peut être due
à des inexactitudes dans les évaluations de l'exposition (particulièrement dans les catégories de
faible exposition) ou à des taux de fond différents de cancer du poumon aux États-Unis
comparativement à la Suède (Gibb, communication personnelle).
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De même, les évaluations du potentiel de cancer résultant de l'ingestion d'arsenic dans l'eau
potable calculées ci-dessus à partir de l'étude taiwanaise (Tseng et coll., 1968; Tseng, 1977) ont pu
être surestimées en raison de plusieurs faiblesses méthodologiques, d'une exposition simultanée à
d'autres composés présents dans l'eau à Taiwan et qui auraient pu jouer un rôle dans l’étiologie du
cancer de la peau, des carences alimentaires possibles chez la population taiwanaise et de l'apport
d'arsenic à partir d'autres sources. En outre, il faut noter que d'après des données obtenues aux
États-Unis et à Taiwan, < 1 à 14,7% des cancers de la peau sont fatals, les pourcentages aux États-
Unis étant plus près de l'extrémité inférieure de l'intervalle. Aux États-Unis, moins de 2% des
patients atteints du cancer de la peau sans mélanome meurent de cette maladie (EPA des É.-U.,
1988). Ce fait doit être gardé présent à l'esprit lorsqu'on compare les potentiels de cancer de la peau
(estimés d'après l'étude réalisée à Taiwan) et les potentiels de cancers internes plus fatals. Un
sommaire des autres limites des aspects quantitatifs des évaluations du potentiel de cancer de la
peau liées à l'ingestion de l'arsenic dans l'eau a été préparé par l'EPA des États-Unis (1988).

On a aussi émis une hypothèse voulant qu'il y ait un seuil pour ce qui est de l'apparition du
cancer chez les êtres humains à la suite d'une exposition à l'arsenic et selon laquelle l'extrapolation
des risques ou potentiels basée sur un modèle linéaire à faible dose serait inappropriée (Marcus et
Rispin, 1988). Cette supposition est largement basée sur des résultats limités d'études à court terme
effectuées chez quatre volontaires humains. Ces études ont indiqué que la méthylation (c'est-à-dire
la détoxification) de l'arsenic inorganique est progressivement saturée, mais pas complètement,
lorsque les doses journalières dépassent environ 500 µg (Buchet et coll., 1981). On dispose
seulement de données limitées concernant des variations du métabolisme liées à la dose par suite
d'une exposition chronique à l'arsenic chez des êtres humains. À l'exception des données d'une
étude dont les résultats ont été modifiés de manière excessive par la supposition selon laquelle les
valeurs non décelables étaient considérées comme étant nulles (Farmer et Johnson, 1990), ces
données indiquent que, même aux concentrations de fond, la méthylation est loin d'être complète
(Smith et coll., sous presse). De plus, les données existantes montrent que les êtres humains
peuvent développer une tolérance à des concentrations élevées d'arsenic en milieu de travail à la
suite d'une exposition prolongée, les pourcentages de métabolites méthylés étant analogues à ceux
de la population en général (Vahter, 1986). En outre, en se basant sur l'analyse des résultats des
études existantes, on a conclu que la teneur en arsenic inorganique de l'urine est relativement
constante (environ 20%), quel que soit le degré d'exposition (Smith, communication personnelle).

On a également avancé, en se basant sur des indications très faibles, que l'arsenic pouvait
agir en tant qu'agent cancérogène indirectement inducteur de gène pour lequel l'extrapolation linéaire
appliquée à l'évaluation des risques ou potentiels en présence de faibles concentrations est
inappropriée (Stohrer, 1991). En effet, l'un des principaux arguments invoqués pour défendre cette
supposition est l'absence d'effet nocif comme des lésions cutanées ou de cancer de la peau chez les
petites populations exposées à des concentrations relativement faibles d'arsenic dans l'eau potable
aux États-Unis (par exemple, Southwick et coll., 1983; Morton et coll., 1976). Le fait que l'on n'ait
pas décelé d'effet dans le cadre de ces études concorde cependant avec les risques de cancer estimés
d'après l'étude taiwanaise. L'hypothèse selon laquelle l'arsenic agit en tant qu'agent cancérogène
indirect concorde également avec l'observation selon laquelle il ne s'agit pas d'un agent mutagène
d'après des essais in vitro et in vivo, et avec les indications limitées selon lesquelles certains
composés peuvent agir en tant que promoteurs de tumeurs chez des animaux de laboratoire (Shirachi
et coll., 1986; 1987). Elle ne concorde toutefois pas avec l'observation selon laquelle l'arsenic
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endommage les chromosomes. En se basant sur des données relatives aux fonderies Anaconda et
Tacoma et sur l'application de la théorie de la cancérogenèse en plusieurs étapes, Brown et Chu
(1983) et Mazumdar et coll. (1989) ont avancé que l'arsenic intervient à un stade ultérieur de la
cancérogenèse, bien que la possibilité d'un effet à un stade antérieur n'ait pu être écartée
(Mazumbar et coll., 1989). Les données existantes sont par conséquent insuffisantes pour étayer
l'hypothèse selon laquelle l'arsenic agit en tant qu'agent cancérogène indirect.

Comme le groupe des composés inorganiques de l'arsenic est classé dans la catégorie
des substances cancérogènes pour l'être humain (c'est-à-dire qu'il s'agit de produits toxiques
pour lesquels il n'existe pas de seuil et de substances pour lesquelles on considère qu'il existe
une certaine probabilité de dommages résultant de l'effet critique, quel que soit le degré
d'exposition), on conclut que l'arsenic et ses composés (tels qu'ils sont décrits ici) sont
«toxiques» au sens de l'alinéa 11c) de la LCPE.

Cette approche concorde avec l'objectif qui vise à réduire, lorsque c'est possible,
l'exposition aux produits toxiques pour lesquels il n'existe pas de seuil et met en évidence la
nécessité d'établir un niveau de risque minimum arbitraire pour l'évaluation de la «toxicité» au sens
de la Loi.

3.4 Conclusion

On conclut que les concentrations d'arsenic et de ses composés inorganiques
auxquelles sont exposés les organismes dans les eaux de surface, les sédiments, les sols et le
biote au Canada sont suffisamment élevées pour avoir des effets nocifs. On a déterminé que
les composés inorganiques de l'arsenic étaient cancérogènes pour les êtres humains. Ainsi, en
se basant sur les données existantes, on juge que l'arsenic et ses composés (tels qu'ils sont
décrits ici) sont «toxiques» au sens des alinéas 11a) et 11c) de la LCPE.
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4.0 Recommandations pour la recherche et l'évaluation

1.    La collecte de données historiques supplémentaires concernant l'exposition professionnelle
à l'arsenic et à d'autres variables de confusion (par exemple la consommation de tabac) dans le
cadre d'études de cohortes pourrait mener à une évaluation quantitative plus précise du potentiel
cancérogène que présente l'inhalation d'arsenic. De même, la collecte d'informations
supplémentaires concernant l'exposition de la population taiwanaise à l'arsenic provenant de
sources autres que l'eau potable ainsi que l'analyse des diverses espèces d'arsenic présentes dans
l'eau potable à Taiwan pourraient permettre d'évaluer de façon plus précise le potentiel cancérogène
associé à l'ingestion d'arsenic.

2. Il serait en outre souhaitable d'effectuer d'autres études pouvant aboutir à une carac-
térisation plus poussée des risques d'apparition de cancers des organes internes associés à
l'inhalation d'arsenic dans l'environnement professionnel ainsi qu'à l'ingestion d'arsenic contenu
dans l'eau potable en général.

3. Il serait bon de procéder à une caractérisation plus détaillée des proportions relatives des
formes organiques et inorganiques d'arsenic dans divers aliments afin de permettre une évaluation
plus précise de l'exposition de la population canadienne à l'arsenic inorganique. Il serait également
souhaitable de recueillir des données supplémentaires sur les espèces d'arsenic présentes dans les
milieux auxquels les êtres humains sont exposés au Canada.

4.    Compte tenu des limites des données actuelles, dont la plupart ont été obtenues dans le cadre
d'anciennes études qui ne sont pas acceptables d'après les normes actuelles, il serait bon d'effectuer
d'autres études sur la reproduction et le développement des populations humaines et des animaux
de laboratoire exposés à l'arsenic, de même que des essais biologiques de carcinogénicité chez
l'animal. Ces recherches ont toutefois une faible priorité.

5. Il serait souhaitable d'effectuer des recherches supplémentaires sur la méthylation de
l'arsenic et sa relation avec les facteurs génétiques, nutritionnels ou avec d'autres facteurs relatifs à
la qualité de la vie, notamment dans la population de Taiwan dont l'étude a servi de base aux
estimations quantitatives du potentiel cancérogène de l'ingestion d'arsenic.

6. Il serait bon d'analyser plus en détail, par des études épidémiologiques analytiques,
l'augmentation du rapport proportionnel de mortalité due au cancer du poumon observée chez les
hommes qui résident près de la fonderie de Rouyn-Noranda (Cordier et coll., 1983). Une
caractérisation quantitative plus poussée de l'exposition à l'arsenic et à d'autres composés de la
cohorte d'employés des mines d'or ontariennes étudiée par Kuziak et coll. (1991) serait également
souhaitable.

7.    Afin de permettre une évaluation plus complète des effets de l'exposition à l'arsenic sur
l'environnement, il serait opportun d'obtenir des données supplémentaires sur les effets des
différentes formes chimiques d'arsenic en solution sur les organismes aquatiques (plus
spécialement les amphibiens), sur les effets de l'arsenic contenu dans les sédiments sur les
organismes benthiques et, enfin, sur les effets de l'inhalation d'arsenic sur les oiseaux.

8. Afin de parvenir à une évaluation plus précise de l'exposition des organismes à l'arsenic
présent dans l'environnement, il serait souhaitable d'obtenir de l'information supplémentaire sur les
quantités, les formes chimiques et le devenir de l'arsenic contenu dans le
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minerai et dans les déchets des installations minières et sidérurgiques du Canada, ainsi que des
données sur les formes chimiques de l'arsenic et leur rythme de production et de dégradation dans
les eaux, le sol, les sédiments et le biote du Canada, plus particulièrement dans les régions
contaminées.
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