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Introduction

Alors qu’elle paraissait devoir reculer au rang de préoccupation marginale de santé
publique, la pollution atmosphérique a ressurgi, depuis quelques années, au devant
de la scène scientifique, politique et médiatique. Ce brusque rebond est-il justifié, à
l’aune des grands problèmes de santé publique du moment ? Quels en sont les res-
sorts ?

La Société Française de Santé Publique a rencontré un écho très favorable lorsqu’en
1994 elle a proposé aux ministères chargés de la Santé, de l’Environnement et des
Transports d’engager une actualisation du rapport écrit en 1983 sous la direction du
Professeur André ROUSSEL * qui dressait l’état des connaissances sur les consé-
quences biologiques et sanitaires des émissions des véhicules automobiles. Les don-
nées du problème mis alors en évidence ont en effet considérablement évolué.

L’intensité du trafic automobile s’accroît chaque année, apparemment inexorable-
ment. On assiste cependant à sa stabilisation dans les centres de certaines grandes
agglomérations, alors que la circulation dans les périphéries urbaines augmente net-
tement. Les importants efforts déployés par les constructeurs et les industries pétro-
lières ont permis de réduire très sensiblement les émissions unitaires mais
l’augmentation du trafic dans les conurbations et sur les routes a compensé ces réduc-
tions au niveau des émissions nationales. Du fait de cette croissance globale du tra-
fic et de la réduction régulière des émissions industrielles, la part relative des
transports a progressé depuis quinze ans, même si, pour certains polluants, les émis-
sions absolues ont diminué. Or ces émissions liées au trafic automobile ont une carac-
téristique préoccupante : elles diffusent au voisinage immédiat de la population
générale, à hauteur des voies respiratoires des individus, « immergés » dans cette
atmosphère au cours des activités de déplacement, mais aussi de loisirs, de travail,
voire de repos au domicile. Cela n’est pas le cas des polluants rejetés par les hautes
cheminées d’usine, plus facilement dispersés sur de vastes surfaces, ni des cheminées
d’évacuation du chauffage résidentiel. La structure du trafic est également chan-
geante, avec cette forte spécificité française représentée par l’importance du parc de
véhicules diesel encouragée par une fiscalité particulièrement avantageuse. La nature
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* « Impact médical des pollutions d’origine automobile » ; le groupe de travail coordonné par A. ROUSSEL (Président d’honneur
de l’APPA, chef du service d’Hygiène Hospitalière de l’Assistance Publique de Paris) était constitué de J. BIGNON (Centre
Hospitalier Intercommunal de Créteil), de B. FESTY (Directeur du Laboratoire d’Hygiène de la Ville de Paris) de E. FOURNIER
(Chef du service de Clinique Toxicologique, Hopital Fernand Widal, Paris) et de H. VIELLARD (Directeur du Laboratoire Central
de la Préfecture de Police de Paris).
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des émissions est ainsi modifiée par les évolutions technologiques sur la composition
des carburants, les caractéristiques des moteurs et les systèmes d’épuration des
effluents, conformément aux pressantes contraintes de la réglementation communau-
taire.

Le dispositif national de surveillance de la qualité de l’air s’est profondément trans-
formé. Même s’il souffre encore d’insuffisances sérieuses, bien connues des gestion-
naires des réseaux, il permet aujourd’hui de mieux caractériser l’exposition moyenne
des habitants de nos grandes cités à une gamme croissante de polluants et indicateurs
de la qualité de l’air. Là encore, les progrès scientifiques et technologiques, notam-
ment sur les méthodes de mesurage des polluants et leur automatisation, ont été déci-
sifs. Le développement des approches de modélisation des émissions et des
phénomènes de dispersion, à échelle locale ou régionale, sont également prometteurs
en ce qu’ils permettent de mieux comprendre les complexes relations entre les flux
d’émission et les conditions dispersives déterminées par la météorologie, et parfois
aussi de pallier les obstacles opposés par le coût élevé des appareillages de mesure
de la qualité de l’air, lorsque ces derniers existent.

Les moyens propres à « identifier le danger » (pour reprendre la terminologie de la
démarche d’évaluation du risque), c’est-à-dire à caractériser la nocivité des polluants
émis par les véhicules ou qui apparaissent secondairement, ont enfin connu des déve-
loppements considérables au cours des 10 dernières années. Avec les techniques de
culture cellulaire en ambiance contrôlée, ou avec les méthodes d’investigation in situ
des altérations cellulaires, chez l’animal ou chez l’homme (notamment le lavage bron-
cho-alvéolaire), les connaissances sur les mécanismes intimes de l’agression ont connu
un essor sans précédent. Les expérimentations cliniques sur volontaires, sains ou
malades (asthmatiques, bronchitiques...) se sont multipliées, avec l’étude de para-
mètres fonctionnels ou biochimiques et ont fortement contribué à établir le pont
entre les données scientifiques de type expérimental et les approches de type épidé-
miologique c’est-à-dire en milieu « naturel ». Ces dernières ont été très nombreuses
depuis le début des années 80, profitant à la fois de progrès conceptuels et techniques
dans le domaine de la mesure et la caractérisation des expositions, et du développe-
ment d’approches statistiques beaucoup plus sophistiquées et puissantes. La combi-
naison de ces différentes approches, le croisement de leurs différents enseignements,
ont bouleversé la connaissance des effets à court terme et à long terme de l’exposi-
tion aux polluants primaires ou secondaires attribuables au trafic automobile. Ainsi,
alors qu’au vu des indicateurs classiques de la qualité de l’air, il serait abusif de cla-
mer que la pollution de l’air de nos cités est aujourd’hui plus sérieuse qu’il y a 20 ans,
des effets biologiques préoccupants, à court et long terme sont aujourd’hui révélés,
qui n’étaient qu’hypothétiques lors de la rédaction du rapport du professeur 
A. ROUSSEL. La sensibilité ou la susceptibilité particulière de certains segments de
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la population est mieux comprise, tandis qu’est remis en cause le principe jusqu’alors
communément admis de l’existence de seuils de pollution en deçà desquels les sys-
tèmes de défense permettent de réparer les effets de l’agression polluante. Si cela est
sans doute vrai au niveau individuel, l’extrême diversité des niveaux de réactivité et
de sensibilité des individus constituant les populations humaines (nourrissons,
vieillards, asthmatiques...) rend sans doute illusoire la recherche de tels seuils sans
danger collectif.

Dans ce nouveau contexte, la Société Française de Santé Publique a réuni un groupe
d’experts de différentes disciplines scientifiques et techniques pour mener à bien ce
travail de synthèse. Ont apporté leur concours des spécialistes du mesurage des pol-
luants, des toxicologues, des cliniciens, des épidémiologistes, des ingénieurs du génie
sanitaire, des ingénieurs des industries automobile et pétrochimique. Souhaitant limi-
ter sa mission aux domaines qui relèvent de sa compétence, la SFSP s’est exclusive-
ment intéressée à la dimension de santé publique du problème traité. Le lecteur ne
trouvera donc pas dans ce rapport de recommandation sur les politiques qu’il
conviendrait de mener pour réduire les risques mis en évidence. C’est dans d’autres
enceintes, avec d’autres compétences et d’autres logiques que ces solutions peuvent
être conçues et défendues. La SFSP pourra alors, au même titre que d’autres prota-
gonistes de ce vaste débat de société, formuler des avis pour la gestion du risque.
Mais la tâche qu’elle s’est proposé d’assumer ici consiste d’abord à évaluer ce risque.

Ce rapport s’ouvre sur la description de la pollution atmosphérique d’origine auto-
mobile et des moyens de son observation. Dans une seconde partie sont passés en
revue les principaux polluants, primaires ou secondaires, qui résultent peu ou prou
des émissions des pots d’échappement. Les résultats des travaux épidémiologiques
sont alors confrontés aux connaissances issues de l’expérimentation chez l’animal, ou
chez l’homme. Ce mode de présentation des données ne doit donc pas faire oublier
que l’air respiré dans les centres urbains est un mélange extrêmement complexe dans
lequel les multiples gaz et l’aérosol subissent des interactions physiques et chimiques.
L’effet propre de chaque élément devient alors difficilement discernable, particuliè-
rement dans le cadre des études de type épidémiologique. C’est pourquoi un chapitre
particulier tentera de traiter l’effet de ce mélange en tant que tel. La troisième par-
tie permettra aussi de rappeler cette caractéristique complexe essentielle de la pollu-
tion atmosphérique, en partant non plus des polluants ou indicateurs de pollution,
mais des principales entités cliniques et sanitaires associées à cette pollution. Elle ten-
tera aussi, avec difficulté, d’estimer de manière quantitative l’impact de la pollution
d’origine automobile, en soulignant les limites de l’exercice et les informations néces-
saires pour son plein développement. La dernière partie pourra alors dessiner des
perspectives et formuler des recommandations destinées à améliorer la connaissance
de l’impact sanitaire de cette pollution.



Reconnaissante envers les administrations de l’État qui lui ont accordé les moyens de
son travail, la SFSP veut aussi souligner l’apport important de l’INRETS-LÉAT qui
a grandement facilité le déroulement de cette mission, ainsi que de l’APPA, initia-
trice du premier rapport, et de l’ADEME. De même doivent être notés les concours
précieux, scientifiques et matériels, des milieux industriels : UFIP, Renault et Rhône-
Poulenc, tout au long de ce projet.
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Avertissement *

Le présent travail fait le point sur les connaissances actuelles concernant la pollution
atmosphérique due à l’usage de l’automobile, et limite son objet aux effets de cette
pollution sur la santé humaine. La pollution atmosphérique est ici définie comme “la
présence dans l’air de substances susceptibles, compte tenu des connaissances scien-
tifiques du moment, de provoquer un effet nocif ou de créer une nuisance ou une
gêne” [CHOVIN et ROUSSEL 1973].

Volontairement, ce rapport ne traite pas des effets de cette pollution sur les végétaux,
les écosystèmes, les animaux dans leur cadre de vie, les bâtiments, le climat.

Il ne traite pas non plus de la gêne entraînée par les odeurs ou les salissures, dès lors
qu’il n’y a pas d’atteinte de la santé au sens restrictif du terme.

Il ne prend pas en compte la pollution de l’environnement par la production ou la
destruction des véhicules et des infrastructures de transport, par la production des
carburants.

Il ne traite ni du bruit du trafic ni des accidents de la circulation.
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* Ce rapport doit beaucoup au travail pionnier du sénateur Ph. Richert (mai 1995) qui a formulé des recommandations audacieuses
et solidement étayées pour l’amélioration de l’information sur la qualité de l’air (« Rapport sur les évolutions souhaitables pour le dis-
positif national de la surveillance de la qualité de l’air »).



1. La pollution de l’atmosphère 
due aux véhicules automobiles

1.1 DONNÉES SUR LE PARC AUTOMOBILE ET LA MOBILITÉ

Depuis les années 1970 la mobilité des personnes et des marchandises a très forte-
ment progressé, tant en France que dans le monde. Phénomène de société lié notam-
ment à l’urbanisation et à l’activité économique, il se manifeste par un accroissement
très important de la circulation et du parc automobile. De 1970 à 1992 on a constaté
en France un doublement du trafic des véhicules particuliers et une hausse de 70 %
du trafic routier de marchandises, alors que simultanément le trafic par voie ferrée
baissait de 27 % et celui des voies d’eau de 37 %.

Le taux de motorisation est passé en France de 250 à un peu plus de 400 véhicules
particuliers pour 1000 habitants en 25 ans. On compte actuellement près de 29,5 mil-
lions de véhicules dont environ 24,5 millions de véhicules particuliers et 5 millions
d’utilitaires [CCFA 1994].

La progression du parc de véhicules diesel est également importante : en 1981 il
représentait en France un peu moins de 9 % du parc (véhicules particuliers et utili-
taires confondus), contre 30 % en 1994. Les véhicules diesel ont constitué plus de
47 % des immatriculations des véhicules particuliers et utilitaires légers en 1994, et la
France est le pays comportant le plus fort taux de diésélisation en Europe. Les
constructeurs estiment qu’en 2000 le parc des véhicules diesel dans l’ensemble du
parc de voitures particulières sera d’environ 30 %.

Les prévisions à l’horizon 2010 tablent sur une hausse de 50 à 100 % du trafic sur les
routes nationales et autoroutes, et sur une augmentation de 40 % environ du parc
automobile par référence à l’année 1990. Le trafic routier de marchandises pourrait
quant à lui croître de 80 % d’ici 2010, alors que le trafic par voie ferrée et par voies
navigables serait stable, voire en diminution [ORFEUIL 1993].

Un autre fait marquant est la très forte croissance du trafic urbain et périurbain qui
a enregistré une hausse nettement supérieure à celle des transports collectifs. Plus de
la moitié des déplacements urbains sont désormais assurés par l’automobile avec une
proportion importante de courts trajets : en moyenne un déplacement urbain sur
deux est inférieur à 3 km.
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1.2 LES POLLUANTS ATMOSPHÉRIQUES 
D’ORIGINE AUTOMOBILE

Les transports routiers et l’automobile pèsent d’un poids important dans la consom-
mation énergétique française (environ 36 Mtep par an, soit près du quart de la
consommation énergétique finale) et les transports représentent près de 60 % de la
consommation nationale de produits pétroliers [ADEME 1994].

Les principaux polluants atmosphériques émis par les véhicules sont :
– le dioxyde de carbone (CO2) produit par l’oxydation du carbone des car-
burants,
– le monoxyde de carbone (CO) provenant d’une combustion incomplète du
carburant,
– les oxydes d’azote (NOx) formés à haute température par oxydation de
l’azote de l’air, principalement NO et NO2,
– les particules résultant d’une part d’une combustion incomplète (notam-
ment par les véhicules diesel) du carburant-lubrifiant, et d’autre part de phé-
nomènes d’usure et de frottement,

EssenceDiesel

Parc en millions de véhicules
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Figure 1 : Évolution du parc automobile en France
(véhicules particuliers et utilitaires)

Source : Comité des Constructeurs Français Automobiles.
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– les composés organiques volatils (COV) comprenant des hydrocarbures
(alcanes, alcènes, aromatiques monocycliques et notamment benzène et
toluène...) et des composés oxygénés (aldéhydes, acides, cétones, éthers, ...).
L’évaporation du carburant lors du remplissage du réservoir et au niveau de
l’alimentation des véhicules est également une source d’émission, notamment
pour l’essence, plus volatile que le gazole,
– les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP), tels que le benzo (a)
pyrène, le benzo (k) fluoranthène, le benzo (b) fluoranthène, le benzo (g, h,
i) pérylène et le benzo (a) anthracène. Ces composés lourds se retrouvent,
pour certains, à la surface des particules, alors que les plus volatils, émis en
moins grande quantité, sont présents dans la phase gazeuse,
– le dioxyde de soufre (SO2) formé à partir du soufre contenu dans le gazole,
– les métaux (plomb notamment) présents initialement dans les huiles et les
carburants.

En outre CO, NOx et les COV évoluent chimiquement dans la troposphère sous l’effet
du rayonnement solaire, et sont à l’origine d’une pollution photochimique caractérisée
par une production d’ozone et d’autres espèces dangereuses pour la santé et l’environ-
nement (peroxyacétylnitrates, aldéhydes, acide nitrique, eau oxygénée, ... ). L’ozone,
dont les teneurs de fond dans les basses couches de l’atmosphère (troposphère)
d’Europe de l’ouest croissent régulièrement sur le long terme (+ 1,5 % par an depuis
20 ans [ACADÉMIE DES SCIENCES 1993]), se distingue des principaux autres polluants
associés aux transports en ce qu’il se distribue sur de larges échelles géographiques, à
l’échelon régional voire, suite à des périodes d’ensoleillement prolongé, sur de vastes
espaces à travers l’Europe [ROYAL COMMISSION ON ENVIRONMENTAL POLLUTION 1994].

Les bilans d’émissions montrent le poids de plus en plus important du trafic auto-
mobile dans les rejets de polluants atmosphériques, notamment en matière de CO,

* A ces sources anthropiques s’ajoutent les origines naturelles qui, pour certains polluants, sont prédominantes à l’échelle du globe.

Transports routiers Emissions totales Part des transports

millions de tonnes (tous secteurs) millions de tonnes
routiers en %

CO 5,80 9,61 60
COV 1,02 2,20 46
NOx 1,05 1,54 68
SO2 0,16 1,12 14
CO2 106 380 28
particules 0,086 0,209 41

Tableau I : Emissions totales d’origine anthropique * de polluants atmosphériques
en France en 1993 [CITEPA 1996]



NOx, et COV dont il constitue la principale source. Le tableau I montre la part des
transports dans les émissions totales d’origine anthropique pour chacun des polluants
principaux. A ces sources thropiques s’ajoutent les origines naturelles qui, pour cer-
tains polluants, sont prédominantes à l’échelle globale (CO, CO2, SO2).

Ces proportions doivent être considérées en regard de l’évolution des émissions glo-
bales qui, pour le SO2 et les COV, dans une moindre mesure pour les NOx, connais-
sent une baisse sur le moyen terme (figure 2). Il faut noter également que les
émissions de soufre dues au transport routier seront prochainement diminuées très
sensiblement par rapport à 1993, à la suite de l’abaissement de la teneur en soufre du
gazole (passage de 0,3 à 0,2 % en 1994, et à 0,05 % le 1er octobre 1996).
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Figure 2 : Émissions de polluants dans l’atmosphère en France

COVNM composés organiques volatils non méthaniques

(Source : CITEPA 1996)

Des chiffres du même ordre de grandeur sont retrouvés dans des pays comparables.
Par exemple en Grande Bretagne la part des transports routiers était estimée en 1991
à 90 % pour le CO, 37 % pour les COV, 52 % pour les NOx, 2 % pour le SO2, 12 %
pour le CO2 et 42 % pour les particules (fumées noires) [QUALITY OF URBAN AIR

REVIEW GROUP 1993 ; OCDE 1993]. Pour sa part, L’Institut Français du Pétrole estime à
30 % la part des transports dans les émissions de particules sur l’ensemble du territoire.

En milieu urbain, la circulation est responsable en France d’environ 40 % des émis-
sions de CO2, de 60 % des émissions de NOx, et de 70 % des émissions de CO
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[ADEME 1994]. La contribution relative des véhicules légers ou des véhicules utili-
taires varie selon les polluants. Les véhicules utilitaires sont responsables d’une part
prédominante des émissions de particules et d’oxydes d’azote ; cette contribution est
particulièrement lourde pour les transports inter-urbains [ADEME 1994].

La part du trafic automobile dans les émissions polluantes a progressé en France
comme dans d’autres pays, en raison de la conjonction de deux facteurs : d’une part
la diminution des rejets des sources fixes (amplifiée en France par le recours massif
à l’électricité d’origine électro-nucléaire), d’autre part la croissance du trafic et du
parc. Le durcissement des réglementations a pu freiner cette évolution, mais non l’in-
verser. Ainsi, la progression du parc de véhicules automobiles conformes aux nou-
velles normes étant relativement lente (l’âge moyen des véhicules est de 7 ans environ
en France), c’est aux environs de 2010 que l’ensemble du parc de véhicules légers sera
équipé de catalyseurs, la part du parc équipée devenant prédominante aux alentours
de l’an 2000.

La part croissante des véhicules diesel a également un effet sur les évolutions : si le
diesel émet, par comparaison au moteur à essence catalysé, moins de CO, de CO2 et
de COV, le bilan est défavorable en matière de particules et de NOx, du moins en
l’état actuel de la technologie des moteurs, des carburants et des dispositifs d’épura-
tion. Le tableau II présente une comparaison des émissions unitaires mesurées pour
quelques véhicules de technologie différente selon une étude franco-germano-britan-
nique.
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Tableau II : Emissions unitaires (en g/km) de véhicules particuliers en situation urbaine,
moteurs chauds [JOUMARD 1994]

Moteur à essence
Moteur diesel

sans catalyseur avec catalyseur

CO 24 5,2 0,7
NOx 2,4 0,4 1,2
HC 3,0 0,3 0,1
Particules ≅ 0 ≅ 0 0,1
CO2 192 247 188

N.B. le CO2 émis par les véhicules catalysés provient en partie du CO et des HC catalysés, et n’est pas le reflet de la surconsomma-
tion des véhicules catalysés, laquelle est de l’ordre de 5 %.

Parmi les COV, les aldéhydes sont importants d’un point de vue sanitaire (cf plus
loin), bien qu’ils ne fassent pas l’objet d’une réglementation à l’heure actuelle. Le for-
maldéhyde est un produit de combustion incomplète. Il est émis aussi bien par les
moteurs diesel et essence et les taux dépendent des conditions d’utilisation et de la
présence ou non d’un pot catalytique.



Bien que non soumis à la réglementation, à l’heure actuelle, les COV, le benzène, le
1-3 butadiène et les aldéhydes sont très importants d’un point de vue sanitaire. Les
émissions de benzène sont plus élevées pour les véhicules à essence. C’est l’inverse
pour les autres polluants (tableau III).
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Tableau III : Ordres de grandeur des émissions de polluants par les véhicules à essence 
et diesel (Cycle ECE + EUDC)

Plages d’émission (mg/km)
Polluant

Essence Diesel

benzène 5,0-19,5 0,4-3,9
1,3-butadiène 0,5-1,5 0,3-2,1
formaldéhyde 1,3-9,5 3,5-22,3
acétaldéhyde 0,4-2,4 2,3-12,0

* Les émissions varient selon les technologies des véhicules et les caractéristiques des carburants.

Source : EPEFE.

L’effet des compositions des carburants et de la technologie des moteurs sur les émis-
sions automobiles et la pollution de l’air a fait l’objet de deux programmes d’études,
l’un aux Etats-Unis (le programme AQIRP, de 1990 à 1995), l’autre en Europe (le
programme Auto-Oil européen, de 1993 à 1996). On trouvera en annexe 1 un résumé
des résultats de ce programme européen qui donne une vue prospective de la qualité
de l’air pour les années 1990-2010 sur l’agglomération lyonnaise, considérée comme
représentative des agglomérations urbaines françaises. On notera que l’évolution des
émissions de benzène et de monoxyde de carbone sont favorables et qu’en revanche,
les oxydes d’azote (NOx) et l’ozone restent un problème que l’Union Européenne se
propose de résoudre par une série de mesures touchant à partir de l’an 2000 les véhi-
cules automobiles et la composition des carburants selon une approche globale
coût/efficacité. L’évolution des teneurs en particules n’a pas été étudiée en raison de
l’absence de modèles.

Deux études avaient permis de modéliser les émissions du secteur des transports rou-
tiers (voitures particulières, véhicules utilitaires dont autobus et autocars) selon dif-
férents scénarios disponibles lors de leur élaboration, soit pour la Communauté
Européenne de 1985 à 2000 [SAMARAS et ZIEROCK 1992], soit pour la France de 1970
à 2010 [JOUMARD et LAMBERT 1993]. Dans les deux cas l’évolution est tout à fait favo-
rable pour les hydrocarbures totaux ou COV, pour les HAP, et surtout pour le
monoxyde de carbone. L’évolution est moins favorable mais montre tout de même
une légère décroissance pour les oxydes d’azote, tandis que les émissions de CO2 et
de particules (et la consommation de carburant) devraient au mieux rester stables, au



pire augmenter fortement si l’on considère simultanément la croissance continue de
la mobilité en voiture particulière en ville, la diésélisation du parc et la stabilité des
émissions unitaires de particules et de la consommation unitaire réelle des voitures
particulières. On notera que les modifications les plus récentes introduites par la
réglementation européenne ou prévues d’ici l’an 2000 ne sont pas prises en compte
dans ces modèles.

De plus, les émissions des sources fixes sont en décroissance généralisée depuis 1980.
Ainsi la responsabilité des transports dans les émissions ne fait qu’augmenter, tout
particulièrement pour les particules, les oxydes d’azote, le gaz carbonique. Malgré les
progrès considérables réalisés pour les émissions unitaires des véhicules, le transport
représente donc une source de pollution importante [JOUMARD 1995].

Pour autant, les émissions décrites dans ce chapitre représentent de manière très
imparfaite les expositions des personnes, c’est-à-dire les risques pour la santé
(figure 3). Ceux-ci sont déterminés par les concentrations des polluants dans l’air ins-
piré et par les volumes inhalés.
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Figure 3 : Schéma de principe du concept d’exposition aux polluants atmosphérique
(d’après LIOY 1990)

Un grand nombre de facteurs physico-chimiques (conditions météorologiques, hau-
teur d’émission, présence d’autres polluants...) conditionnent en effet, à partir des
sources d’émission (industrielles, résidentielles ou automobiles...), les teneurs
ambiantes des différents polluants, qu’ils soient directement émis (polluants pri-
maires) ou qu’ils résultent de réactions chimiques plus ou moins différées (polluants
secondaires). Ces valeurs de concentration ambiante (parfois appelée immission) sont
mesurées au moyen des capteurs de surveillance de la qualité de l’air. D’autres fac-
teurs interviennent aussi pour caractériser l’exposition : le degré de ventilation respi-
ratoire des personnes (influencé par l’âge, le sexe, l’activité physique), le temps passé
dans différents milieux au cours de la vie courante : air extérieur dans lequel les
séjours sont habituellement brefs par rapport aux milieux intérieurs, espaces clos plus
ou moins bien ventilés, tabagisme actif et passif... A cet égard, la pollution atmo-
sphérique d’origine automobile influence dans une certaine mesure la qualité de l’air
dans les espaces clos proches des voiries, les teneurs intérieures (en l’absence de
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sources propres) étant le reflet des valeurs en façade, avec une inertie dépendant du
taux de renouvellement de l’air intérieur (écrêtage des valeurs). D’autres facteurs
déterminent également l’importance de la réaction des systèmes biologiques à cette
exposition (susceptibilité individuelle, état de l’appareil respiratoire...). C’est l’en-
semble de ces paramètres qu’il faut considérer pour apprécier les risques liés aux
émissions des véhicules automobiles. Or les polluants issus des transports automo-
biles présentent pour caractéristique d’être émis à proximité immédiate des individus,
notamment des personnes les plus fragiles. On trouvera plus loin (chapitre 1.5) plu-
sieurs exemples d’expositions importantes aux polluants automobiles dans la vie de
tous les jours.

1.3 LES ÉVOLUTIONS RÉGLEMENTAIRES CONCERNANT 
LES ÉMISSIONS ET LES CARBURANTS

La réglementation fixant des normes au rejet à l’échappement des véhicules n’a cessé
d’évoluer dans le sens d’une plus grande sévérité depuis 25 ans. Les premières régle-
mentations datent de 1971 et portaient sur le CO et les HC (hydrocarbures) des véhi-
cules particuliers. Elles furent suivies de la limitation des rejets de NOx en 1977.

De nouveaux durcissements sont intervenus au niveau européen (CE) en 1979, 1982,
1987, et 1993, et les normes de rejets des principaux polluants (CO, NOx, HC, parti-
cules) ont été fortement abaissées depuis 1972 : pour CO les valeurs réglementaires
applicables en 1995 représentent 5 % de celles de 1972, et pour NOx et les hydro-
carbures 7 %. Les dernières normes applicables aux véhicules neufs impliquent le
recours au pot catalytique pour les véhicules particuliers à essence.

Un dernier durcissement est entré en vigueur en 1996 pour les nouveaux types de
véhicules à essence et diesel, nécessitant la mise en place de catalyseurs d’oxydation
pour le diesel. Elle est applicable à tous les véhicules neufs dès 1997.

La réglementation a également concerné la qualité des carburants (teneur en plomb,
en soufre, en aromatiques, ...). En France la teneur en plomb dans l’essence a été
amenée successivement de 0,4 g/l à 0,25 g/l en 1989, puis à 0,15 g/l en 1991. La limi-
tation et la suppression progressive du plomb utilisé comme additif antidétonant ont
conduit en particulier à de notables changements de la composition chimique des
essences au cours de la dernière décennie. Ces mesures dictées par l’incompatibilité
du plomb avec les catalyseurs et sa nocivité ont en effet conduit les pétroliers à modi-
fier les schémas de raffinage, et à recourir le plus souvent à une augmentation de
composés aromatiques et un ajout de composé oxygénés afin de satisfaire les besoins
des motoristes en matière d’indice d’octane des essences.
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La directive européenne du 20 mars 1985 limite à 5 % la teneur en benzène des
essences ; en France les carburants comportent actuellement en moyenne moins de
3 % de benzène, et des aromatiques monocycliques dans des proportions de l’ordre
de 30 (super plombé) à 40 % (essence sans plomb).

La teneur en soufre du gazole, actuellement de 0,2 %, sera limitée à 0,05 % le
1er octobre 1996.

1.4 CARBURANTS OXYGÉNÉS, BIOCARBURANTS, GAZ

L’incorporation de composés oxygénés de synthèse ou d’origine agricole (bio-carbu-
rants) se fait principalement sous deux formes destinées respectivement aux essences
et au gazole :

– les éthers généralement tertio-butyliques d’alcools (méthanol pour le
MTBE * et éthanol pour le ETBE **) sont destinés aux essences. Leur ajout
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Tableau IV : Normes européennes à l’émission pour l’homologation des véhicules neufs
(mesures sur bancs et cycles d’essai normalisés)*

Type de véhicule Rejets de Rejets de CO Rejets 
NOx + HC de particules

Véhicules particuliers (01/01/93) (01/01/93) (01/01/93)
masse < 2,5 t 1,13 g/km 3,16 g/km 0,18 g/km
moins de 7 places (1/1/97) (1/1/97) (1/1/97)

diesel : 0,8 g/km diesel : 1,2 g/km diesel : 0,08 g/km
essence : 0,6 g/km essence : 2,2 g/km

Véhicules (1/10/94) (1/10/94) (1/10/94)
utilitaires légers 0,97 g/km (<1,25 t) 2,72 g/km 0,14 g/km
masse < 3,5 t ou >1,4 g/km (< 1,7 t) 5,17 g/km 0,19 g/km
nombre de places 1,7 g/km (>1,7t) 6,9 g/km 0,25 g/km

Poids lourds (1/10/93) (1/10/93) (1/10/93)
8 (NOx), 1,1 (HC) g/kWh 4,5 g/kWh 0,36 g/kWh

(01/01/97) (01/01/97) (01/01/97)
7 (NOx), 1,1 (HC) g/kWh 4 g/kWh 0,15 g/kWh

2 roues (1/1/96) (1/1/96)
3 g/km 6 g/km

3 roues (1/1/96)
1,2 g/km

** ETBE Ethyltertiobutyléther
** MTBE Méthyltertiobutyléther

* Voir aussi annexe 4.



est autorisé en Europe dans des limites de 3 à 15 % selon la nature des pro-
duits depuis 1985. Peut aussi s’y ajouter l’alcool éthylique en théorie, mais,
en pratique, sa trop grande affinité pour l’eau et sa trop grande volatilité
posent des problèmes de qualité du carburant ainsi formulé.

– les esters méthyliques de colza (EMC), obtenus par trans-estérification
d’huiles de colza par le méthanol, sont destinés aux gazoles. Leur addition est
banalisée au niveau de 5 %. Des essais en plus grande concentration (jusqu’à
50 %) sont en cours sur des flottes d’autobus notamment.

L’addition d’EMC, composé à faible teneur en soufre permet de réduire les teneurs
en particules dans des proportions variables dépendant de la teneur de l’ajout.

L’intérêt principal de l’utilisation des composés oxygénés dans les essences est qu’ils
permettent de réduire leur teneur en composés aromatiques et en benzène. Cette
reformulation se traduit par une baisse des émissions de benzène, de CO, d’hydro-
carbures imbrûlés et par une baisse d’ensemble des COV, mais une augmentation des
oxydes d’azote et des aldéhydes, composés cancérigènes (formaldéhydes, plutôt avec
le MTBE) ou susceptibles de l’être (acétaldéhydes, plutôt avec le ETBE) et très irri-
tants. De récents résultats de l’agence américaine de l’environnement (EPA) (New
Fuels Report 25 mars 1996), dans 9 villes américaines plus de 250 000 habitants où
les teneurs en ozone dépassaient les normes admissibles, suggèrent que l’utilisation
d’une essence reformulée avec 2 % d’oxygène (ETBE ou MTBE) a permis de réduire
en 1995 les dépassements d’ozone.

Cependant le bilan des oxygénés vis-à-vis de l’environnement et notamment de la
qualité de l’air reste l’objet d’appréciations divergentes et nécessite des études com-
plémentaires. Une attention particulière devrait être portée sur leurs conséquences
en matière d’émissions de composés nocifs tels que les aldéhydes d’autant que les
études menées sous l’égide de la Commission Européenne (Programme EPEFE)
montrent que ces problèmes d’émissions de CO, de benzène et des COV considérés
dans leur ensemble bénéficieront par ailleurs de la généralisation des pots cataly-
tiques. Lors d’une récente audition publique, la Commission de la Production et des
Échanges de l’Assemblée Nationale a demandé à l’Académie des Sciences de se
prononcer sur ce sujet.

On trouvera en annexe 2 des informations détaillées sur l’impact des biocarburants
sur les émissions des véhicules. L’usage du GNV (gaz naturel véhicule) ou du GPL
(gaz de pétrole liquéfié), encore peu développé en France, est favorable. En particu-
lier les hydrocarbures émis ont une plus faible toxicité et une plus faible réactivité (en
tant que précurseurs d’ozone). Les avantages du GNV et du GPL sont développés en
annexes 3 et 4.
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1.5 LES TENEURS DE POLLUANTS DANS L’ENVIRONNEMENT

1.5.1 Les réseaux de mesure

On trouvera tous les détails sur les méthodes employées et les résultats fournis par
les réseaux de mesure français dans les rapports de l’ADEME sur la qualité de l’air.
Les renseignements ci-dessous sont extraits du rapport concernant les années
1993/1994, le dernier publié à ce jour [STROEBEL 1995].

En France, la structure des réseaux est relativement hétérogène, en particulier en
matière de surveillance de la pollution automobile. Rappelons en effet que, jusqu’au
milieu des années 1980, l’activité métrologique des réseaux a été en priorité orientée
vers la mesure du SO2 et des particules en suspension, le plus souvent en zone indus-
trielle ou à proximité de centrales thermiques. Sous l’impulsion des pouvoirs publics
et des collectivités territoriales et conformément à des directives européennes (Plomb
et NO2) plus tardives, des stations de mesure furent progressivement mises en place
en centres urbains et en zones affectées par la pollution d’origine automobile. A Paris
dès le début des années 1970, des stations de mesure du monoxyde de carbone CO
ont été mises en place.

L’approche choisie par notre pays d’échantillonner l’air en sites fixes tend à privilé-
gier, dans certains réseaux, les stations fortement exposées aux polluants de préfé-
rence aux sites représentatifs de l’exposition moyenne de la population. Par
conséquent, cette pratique est susceptible de se traduire parfois par une surestima-
tion des valeurs de concentrations dans certaines agglomérations. Les recommanda-
tions de l’UE relatives au choix de la localisation des stations de mesure de NO2, du
plomb ou de l’ozone ne font pas clairement le choix entre ces deux options.

On rappellera pour mémoire que :

1. la structure des réseaux n’est pas homogène : le nombre de stations et leur
mode de localisation peuvent varier notablement selon les zones urbaines ou
industrielles considérées (en revanche les techniques de mesure sont sem-
blables),

2. de nombreux polluants ne sont pas mesurés en routine (Composés
Organiques Volatils, métaux lourds autres que le plomb, Hydrocarbures
Aromatiques Polycycliques, etc.),

3. certaines villes importantes en terme de quantité d’émission et de nombre
d’habitants (4 agglomérations de plus de 250 000 habitants et 20 de plus de
100 000 habitants) ne sont pas encore équipées de réseau de surveillance,
bien qu’il existe, en 1995, 30 associations de gestion de la surveillance de l’air
en France,
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4. la qualité de l’air peut apparaître acceptable en moyenne spatiale
(moyenne réseau de l’ensemble des stations) sur l’ensemble d’une zone tout
en masquant des points noirs locaux (station en site chargé), la signification
de ce fait en terme de santé publique dépendant alors de la distribution spa-
tiale de la population,
5. une concentration chronique faible (moyenne annuelle par exemple) peut
dissimuler des teneurs de pointe parfois élevées (moyenne journalière par
exemple),
6. les écarts de concentrations moyennes entre zones sont parfois faibles
pour certains polluants (de l’ordre de 10 µg/m3 par exemple pour le SO2). Ce
faible écart entre zones ne permet plus, comme dans le passé, de les classer
de manière fiable en « zones fortement polluées » ou « zones faiblement pol-
luées ».

De plus, les erreurs associées aux mesures ne sont pas aisément quantifiables. Or il
importe de les connaître pour établir que des moyennes enregistrées dans des villes
différentes ont un écart statistiquement significatif.

Il peut arriver, paradoxalement, qu’en l’absence de règles nationales et européennes
sur la densité et le positionnement des stations, des agglomérations effectuant une
surveillance relativement objective et exhaustive de leur air (points noirs compris)
apparaissent comme plus polluées. Inversement des agglomérations dont les stations
furent placées (par choix ou par nécessité pratique) à une certaine distance des
sources pourraient être considérées comme « relativement saines ». Tout « palmarès »
de qualité de l’air de villes ne peut donc être effectué qu’aux risques et périls de celui
qui entreprend ce type de classement.
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Tableau V : Nombre d’appareils et taux de fonctionnement annuel moyen des équipements
(ayant fonctionné plus de 75 % du temps) en 1993 en France

AF SO2 FN PS NOx CO HCT O3
Pb Total

urbain

nbre de stations 1 176
au 1.1.1995 71 377 117 99 241 64 49 117 28 dont 13
[RICHERT 95] divers

nbre de stations
en 1993 154 294 127 71 144 35 37 62 26 950
[STROEBEL 95]

taux de 
fonctionnement 88 % 91 % 95 % 79 % 91 % 91 % 70 % 90 % 92 %
[STROEBEL 95]

AF : acidité forte – FN : fumées noires – PS : particules en suspension – HCT : hydrocarbures totaux.



L’équipement dédié à la surveillance permanente de la qualité de l’air en France est
présenté dans le tableau V.

1.5.2 Les normes et valeurs recommandées pour les teneurs dans l’air

Les politiques de prévention de la pollution atmosphérique reposent sur différentes
approches complémentaires comportant notamment des normes de qualité des com-
bustibles et des rejets, ainsi que des normes de qualité du milieu. Ces dernières
découlent actuellement de quatre directives européennes relatives aux polluants sui-
vants :

– dioxyde de soufre et poussières (directive du 30 août 1980 et directive
modificative du 21 juin 1989),
– plomb (directive du 3 décembre 1982),
– dioxyde d’azote (directive du 7 mars 1985),
– ozone (directive du 21 septembre 1992).

Les valeurs limites (à respecter) ou valeurs guides (objectifs souhaitables) fixées par
ces directives visent la protection de la santé humaine, ainsi que la protection de la
végétation dans le cas de l’ozone, et découlent de données toxicologiques, écotoxico-
logiques ou épidémiologiques.

Le suivi de ces directives repose en France sur un dispositif de surveillance assuré par
une trentaine de réseaux de mesure implantés dans les principales agglomérations et
zones industrielles du territoire, et gérés par des associations tripartites regroupant
des représentants de l’État, des collectivités locales, des industriels. Les données sont
notamment archivées au sein d’une Base de Données sur la Qualité de l’air (BDQA)
mise en oeuvre par l’ADEME, en vue d’exploitation statistique et fourniture à la
Commission (par le ministère de l’environnement) de rapports annuels sur la qualité
de l’air en France.

Seuls cinq polluants sont actuellement réglementés dans l’air ambiant. Leur choix a
résulté de leur caractère nocif, de leur prévalence dans l’air ambiant, et du fait qu’ils
ont longtemps été jugés comme de bons indicateurs de la pollution atmosphérique
générale. Ce sont également les principaux polluants émis par les sources fixes ou
mobiles de pollution, à l’exception de l’ozone dont les rejets directs sont faibles, mais
qui découle de la transformation dans l’air des NOx et COV (composés organiques
volatils). Toutefois ces indicateurs sont apparus progressivement insuffisants pour
caractériser pleinement de nouvelles formes de pollutions liées par exemple au trafic
automobile ou à d’autres rejets (ainsi les COV ne sont pas réglementés dans l’air
ambiant). De plus, diverses études toxicologiques et épidémiologiques mettent en évi-
dence des effets toujours perceptibles de la pollution de l’air sur la santé humaine.

La pollution de l’atmosphère due aux véhicules automobiles 25



Ceci incite à renforcer la surveillance et à étendre la panoplie des polluants régle-
mentés dans l’air ambiant, et à améliorer l’information du public sur la qualité de l’air
qu’il respire.

C’est dans ce contexte qu’une directive cadre est actuellement en cours de « finalisa-
tion » au niveau communautaire. Elle découle d’une position commune adoptée le
22 juin 1995, sous présidence française, et redéfinit le cadre de la surveillance de la
qualité de l’air. Les dispositions visent les objectifs suivants :

– amélioration de la qualité de l’air,
– extension de la gamme des polluants à surveiller dans l’air ambiant,
– fixation de seuils limites et de seuils d’alerte pour tous les polluants visés,
– meilleure harmonisation des mesures dans les états membres,
– surveillance des agglomérations de plus de 250 000 habitants, ou soumises
à dépassement,
– information du public en cas de dépassement des seuils d’alerte.

Cette directive amorce une refonte des directives actuelles en matière d’air ambiant,
et fixe en particulier une liste de treize polluants dont les valeurs limites, les seuils
d’alerte et les protocoles de mesure devront être fixés par des directives « filles »
selon un calendrier déterminé.

Polluants régis par les directives existantes (projets de seuils à définir avant le
31/12/96) : SO2, NO2, particules en suspension, Pb, O3.

Autres polluants atmosphériques (projets de seuils à définir avant le 31/12/1999 au
plus tard) : Benzène, hydrocarbures polycycliques aromatiques, monoxyde de car-
bone, cadmium, arsenic, nickel, mercure.

La directive définit également un certain nombre de critères pour l’évaluation de la
qualité de l’air dans les zones non pourvues de mesures à l’heure actuelle (utilisation
possible de modèles), l’élaboration des directives « filles » (éléments à prendre en
compte, techniques de mesures de référence et d’échantillonnage, emplacement des
points de mesure, ...), ou le choix d’autres composés à mesurer le cas échéant en com-
plément de la liste initiale des treize polluants. 

Des répercussions importantes sont à attendre de l’application de cette directive,
notamment en matière d’extension géographique des réseaux et de leur équipement
de mesure, d’usage de modèles pour l’estimation des niveaux de pollution ou leur
prévision, et de sensibilisation du public du fait des mesures d’information imposées
lors de dépassements de seuils d’alerte.

Les valeurs actuellement recommandées par l’O.M.S. pour la protection de la santé
humaine sont présentées au tableau VI [STROEBEL 1992]. Plusieurs de ces valeurs
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Tableau VI : Polluants classiques : valeurs recommandées
pour la protection de la santé humaine

Notes :
OMS : cf « AIR QUALITY GUIDELINES for Europe » WHO Regional Publications, European Series, n° 23, 1987.
NAAQS : National Ambient Air Quality Standards en application depuis 1987 (nouveau standard PM-10).

(1) Les valeurs PARTICULES sont combinées aux valeurs SO2 : méthode « Fumées Noires » (coupure à env. 5 microns).
(2) Méthode Total Suspended Particules (TSP) – High Volume Sampler. 
(3) Fraction thoracique (diamètre de coupure égal à 10 microns).
* Cette valeur n'est pas respectée lorsque le nombre de jours avec moyenne 1-hr maximale supérieure à 0,12 ppm est supérieur à 1.

(Hors valeurs UE)

Particules
en suspension
(microg/m3)

125 sur 24 heures (1)

120 sur 24 heures (2)

70 sur 24 heures (3)

50 sur l’année (1)
150 sur 24 heures (3)

50 sur l’année (3)

SO2
(microg/m3)

500 sur 10 mn
350 sur 1 heure
125 sur 24 heures 

50 sur l’année

1 300 sur 3 heures (0,50 ppm)
365 sur 24 heures (0,14 ppm)
80 sur l’année (0,03 ppm)

NO2
(microg/m3)

400 sur 10 mn
150 sur 1 heure

100 sur l’année (0,053 ppm)

O3
(microg/m3)

150 à 200 sur 1 heure
100 à 120 sur 8 heures

235 sur 1 heure * (0,12 ppm)

Co
(microg/m3)

100 sur 15 mn
60 sur 30 mn
30 sur 1 heure
10 sur 8 heures

40 sur 1 heure (35 ppm)
10 sur 8 heures (9 ppm)

Pb
(microg/m3) 0,5-1,0 sur l’annnée 1,5 sur 3 mois

OMS
(Organisation Mondiale de la Santé)

US EPA (NAAQS)
(United States Environmental Protection Agency)

Source : Ademe
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recommandées en 1987 seront sensiblement réduites dans le rapport en cours de pré-
paration (1996), pour tenir compte de l’évolution des connaissances scientifiques sur
la nocivité des polluants atmosphériques. Les normes actuellement applicables en
France sont présentées au tableau n° VII [STROEBEL 1995].

Pour utiliser intelligemment ces valeurs de référence, le lecteur se souviendra qu’elles
sont l’expression, à un moment donné, d’un arbitrage entre des préoccupations sani-
taires et environnementales (fondées sur les résultats des travaux scientifiques publiés
jusqu’alors) d’un côté, et des « contraintes réalistes » (économiques et technolo-
giques) d’autre part. Il devient de plus en plus évident que, s’agissant des principaux
polluants atmosphériques, on ne peut plus parler en terme de sécurité absolue. Le
respect des normes de qualité de l’air est avant tout un objectif de gestion pour les
pouvoirs publics et les acteurs économiques. Cela ne signifie pas, pour autant, que
tous les individus seront protégés : on trouvera toujours des sujets particulièrement
fragiles qui souffriront de la nocivité des polluants présents, même à de faibles
concentrations.

1.5.3 Les teneurs observées en France et leur évolution

1.5.3.1 Teneurs mesurées par les réseaux

La France enregistre globalement les mêmes tendances d’évolution que les autres
pays [STROEBEL 1995, JOUMARD 1994] :

– pas d’évolution claire des concentrations de dioxyde d’azote ni à la hausse
ni à la baisse (si toutefois une évolution est décelable en France vu le faible
historique des mesures),
– décroissance nette de la pollution par le monoxyde de carbone, principa-
lement depuis le milieu de la décennie 80, de l’ordre de 30 à 50 %,
– forte baisse des concentrations de SO2 depuis le début de la décennie 70,
divisées par un facteur de 2 à 3, et dans une moindre mesure des teneurs par-
ticulaires,
– forte chute des teneurs en plomb particulaire, avec une diminution plus
récente en France que dans les autres pays, mais néanmoins d’un facteur
proche de 3 en 6 ans.

Des pointes d’ozone ont attiré l’attention dans plusieurs agglomérations françaises
ces deux dernières années.

SO2 : Dans la plupart des réseaux, la moyenne annuelle réseau pour SO2 est infé-
rieure à 30 µg/m3, sauf à Lyon. De nombreuses villes enregistrent une moyenne
réseau inférieure ou voisine de 10 µg/m3 (Brest, Rennes, La Rochelle, Bordeaux,
Lacq, Clermont-Ferrand, Amiens). Sur ces sites, les moyennes sont relativement
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proches des niveaux mesurés en stations rurales (Le Donon, Plan d’Aups). Les
niveaux de pointe les plus élevés sont relevés en zones industrielles telles que Bassin
Minier Ouest Nord-Pas-de-Calais, Rouen, Le Havre, Lacq, Strasbourg, Dunkerque,
Lyon ZI Sud, Fos-sur-Mer, Port Jérome, Gardanne et Carling. Les zones industrielles
(Caen, Lacq, Rouen, Carling) sont aisément repérables en raison d’un rapport élevé
« moy-24 h max./moyenne annuelle max. ». Des phénomènes directionnels ponctuels
de retombées de panaches industriels sont sans doute à l’origine des moyennes jour-
nalières maximales élevées enregistrées dans ces zones.

On relève en 1993 très peu de dépassements de la valeur limite de pointe UE 
(250 µg/m3 en percentile 98 des moyennes 24 h). En revanche, 36 % des sites ne res-
pectent pas la valeur 24 h recommandée par l’O.M.S. (125 µg/m3 sur 24 h).

Particules : Les concentrations moyennes annuelles réseaux de fumées noires sont
généralement inférieures à 40 µg/m3. Aucune station n’enregistre de dépassement des
valeurs limites UE tant en pollution moyenne qu’en épisode de pointe. Seulement
1 % d’entre elles ne respectent pas la valeur guide UE (proche de la valeur recom-
mandée par l’OMS) en pollution moyenne. En revanche, on relève des concentra-
tions journalières de pointe parfois élevées en sites urbains. 36 % des stations (contre
47 % en 1992) ne respectent pas la limite inférieure de la valeur guide UE en pollu-
tion de pointe (100 µg/m3 en moyenne 24 h).

Il existe un problème d’harmonisation des méthodes de mesure pour les particules.
Cela rend particulièrement délicate l’interprétation des tendances évolutives et les
comparaisons entre villes ; les techniques actuellement utilisées rendent très impar-
faitement compte des modifications intervenues dans la nature des particules et donc
dans leur nocivité, même si les valeurs d’immission tendent à décroître sur le long
terme.

NOx (NO et NO2) : Pour NO2, les stations respectent, dans leur ensemble, la valeur
limite de la directive UE (200 µg/m3 en percentile 98 des moyennes horaires
annuelles). En revanche, les valeurs guide UE sont dépassées tant en pollution
moyenne qu’en pollution de pointe par respectivement 15 et 14 % des sites. 20 % des
stations ne respectent pas la valeur recommandée par l’OMS (150 µg/m3 en moyenne
journalière). La valeur limite de NO recommandée par le VDI allemand (1 000 µg/m3

en moyenne sur 30 mn) est dépassée par 16 stations, soit 11 % des sites de mesure.
Les concentrations d’oxydes d’azote les plus faibles sont, bien évidemment, mesurées
en sites ruraux éloignés des sources (Brotonne, Honfleur, Petite Pierre...) et en sta-
tions de montagne (Le Donon, Aubure, Plan d’Aups...).

CO : Comparé à la surveillance des autres polluants gazeux, le CO est relativement
peu mesuré dans les réseaux. A ce jour, aucune directive UE « air ambiant » ne
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concerne le monoxyde de carbone. Cela peut sans doute expliquer que la surveillance
de ce polluant ait été considérée, jusqu’à présent, comme relativement secondaire.
Lorsqu’on examine les concentrations de CO issues de stations de mesure urbaines,
il convient de se souvenir que le choix du site d’implantation de la station peut influer
considérablement sur les données recueillies (il en est ainsi pour tous les polluants
primaires). Une station déplacée de quelques mètres dans une rue peut voir ses résul-
tats de mesure multipliés ou divisés par un facteur 2 selon sa position par rapport aux
feux de circulation les plus proches, sa distance à la voie, la proximité du trafic mon-
tant ou descendant, sa localisation sur le trottoir au vent ou sous le vent de la rue, la
présence d’un obstacle ou d’arbres, etc.

Les concentrations les plus élevées sont relevées dans les centres-villes des grandes
agglomérations (Lyon, Paris, Marseille, Montpellier...). Les valeurs de pointe recom-
mandées par l’OMS ne sont dépassées sur aucun site pour la valeur maximale sur une
heure, et par 58 % des sites des grandes agglomérations (Paris, Strasbourg, Marseille,
Lyon, Montpellier) pour la valeur maximale sur 8 heures. La majorité des sites
actuels de CO correspondent à des situations de proximité représentatives d’exposi-
tions en bordure de voirie, mais non d’expositions moyennes de la population.

Plomb : La baisse des teneurs en plomb dans l’atmosphère s’est poursuivie en 1993,
en particulier dans les sites exposés au trafic automobile (Grenoble/Foch,
Paris/Haussmann, Lyon/Brest...). Cela traduit directement les conséquences de l’effet
bénéfique de l’introduction de l’essence sans plomb. Les décroissances sont cepen-
dant nettement moins marquées que lors des années précédentes.
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Figure 4 : Evolution des moyennes annuelles en plomb en Ile-de-France
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Toutes les stations respectent la valeur limite de la directive 82/884/UE (2 µg/m3 en
moyenne arithmétique annuelle). Toutes les stations urbaines respectent le niveau
supérieur des valeurs recommandées par l’OMS (1 µg/m3). Seulement une station
(Grenoble/Foch), particulièrement exposée au trafic automobile, ne respecte pas la
limite inférieure des valeurs recommandées par l’OMS (0,5 µg/m3). Les teneurs les
plus élevées sont mesurées près des sites industriels. Environ 7 % de ces sites (2 sur 30)
dépassent le niveau maximum des valeurs recommandées par l’OMS (1 µg/m3).

Ozone : Les pointes d’ozone (moyennes 24 h maximales) surviennent pour la quasi
totalité des stations en période estivale (avril-septembre).

Les stations ne sont pas réparties de façon homogène sur l’ensemble du territoire
national. Trois zones rassemblent à elles seules plus de 50 % des stations françaises
(Fos/Marseille, Ile-de-France et Alsace). La proportion nationale des sites en dépas-
sement peut donc être influencée par une météorologie particulière sur l’une de ces
trois zones. En 1993, la majorité sinon la quasi totalité des sites ont dépassé au moins
une fois les valeurs maximales UE journalières (65 µg/m3 « protection de la végéta-
tion ») ou sur 8 heures (110 µg/m3 « protection de la santé »). 71 % des stations ont
dépassé la valeur moyenne horaire de 180 µg/m3 (valeur UE pour l’information de la
population). L’été n’a pourtant pas présenté de caractère particulièrement chaud sur
l’ensemble du pays (été qualifié de « médiocre »).

La valeur seuil OMS sur 1 h (150 µg/m3) (La valeur maximale UE pour 1h est de
360 µg/m3) peut être dépassée pendant plus de 20 % des jours de l’été (4 mois) à Fos-
sur-Mer, au Sud de Grenoble, en Région Ile-de-France sous le panache de l’agglomé-
ration parisienne et au Sud de l’Alsace. Environ 12 sites français (zones de
Marseille/Fos et Ile-de-France principalement) ne respectaient pas en 1992 le National
Air Quality Standard de l’US EPA fixé à 240 µg/m3 d’ozone (seconde valeur 1 h maxi.).

On constate que la situation concernant l’ozone s’est dégradée au cours des trois der-
nières années. En 1993, sur 64 capteurs installés sur l’ensemble du territoire,
357 heures de dépassement du seuil d’information (180 µg/m3 pour une heure) ont
été enregistrées. En 1994, sur 90 capteurs (+ 41 %), 1316 heures de dépassement l’ont
été (+ 368 %). La situation a été encore plus mauvaise en 1995, bien que les données
soient incomplètes. Malheureusement le recul actuel est insuffisant pour juger préci-
sément dans quelle mesure il s’agit d’un phénomène à long terme ou d’une situation
tributaire des conditions météorologiques des dernières années.

HC (Hydrocarbures totaux)

Pour l’ensemble des stations françaises, les moyennes annuelles varient de 1,2 à
2,2 mg/m3, les percentiles 98 allant de 1,5 à 3,9 mg/m3, et les moyennes horaires maxi
de 2,2 à 18,5 mg/m3.
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1.5.3.2 Autres polluants mesurés ponctuellement ou dans d’autres pays

Mesures ponctuelles en France

Outre les polluants mesurés de manière permanente par les réseaux de surveillance,
des mesures par campagnes de plus ou moins longue durée sont réalisées sur cer-
taines agglomérations françaises. Les hydrocarbures aromatiques monocycliques
(benzène, toluène, éthylbenzène, xylènes et 1,2,4 triméthylbenzène) sont mesurés sur
plusieurs agglomérations de manière systématique : à Paris en 1995 les teneurs
moyennes annuelles en benzène et toluène s’établissent respectivement à 10,6 µg/m3

et 40,6 µg/m3 pour un site de proximité (rue de Dantzig) et à 29,8 µg/m3 et
103,4 µg/m3 pour un carrefour (place Victor-Basch).

Les hydrocarbures aromatiques polycycliques n’ont été mesurés que sur certains sites
par des études ponctuelles : à titre d’exemple, en 1994 à Paris sur le site de la Tour
Saint Jacques on a relevé des teneurs moyennes de l’ordre de 1,5 ng/m3.

En ce qui concerne les métaux, seules des mesures par campagnes ont été réalisées
sur certains sites ; il s’agit des métaux suivants : cadmium, zinc, aluminium, chrome,
cuivre, pour ne citer que les plus importants. Mais leur origine est mal établie, de
même que la forme chimique sous laquelle ils se présentent.

Les aldéhydes ne sont mesurés que par campagnes : à Paris en 1995, pour un site de
proximité, la teneur moyenne mensuelle est de 3,7 µg/m3 de formaldéhyde et de 
2,4 µg/m3 d’acétaldéhyde en avril, et de 5,6 µg/m3 de formaldéhyde et de 3,6 µg/m3

d’acétaldéhyde en septembre.

Données étrangères concernant les aldéhydes

Pour le formaldéhyde, l’exposition due à l’air extérieur est minime par rapport à celle
de l’air intérieur et d’un éventuel environnement tabagique. En présence d’activité
humaine mais loin de toute industrie, l’OMS (1989) estime que les concentrations
sont de l’ordre de 7,2 à 12 µg/m3 (avec des pics de 60 à 84 µg/m3). En air urbain, de
grandes variations selon les lieux sont signalées par les différents auteurs [EPA 1993,
LEIKAUF 1992, MARNETT 1988]. Aux USA, dans 12 villes américaines en 1990, l’EPA
établit une concentration urbaine moyenne à 3,6 µg/m3, dont 33 % sont attribués aux
émissions automobiles. Ces 33 % se répartissent comme suit :

30 % de formaldéhyde primaire émis dans l’air (dont 28 % dues aux auto-
mobiles) ;
70 % de formaldéhyde secondaire par photo-oxydation (dont 35 % attribués
aux automobiles).

Les teneurs relevées par Leikauf et Marnett (1,2 à 100 µg/m3) sont du même ordre
de grandeur que celles relevées par l’OMS avec un maximum de 180 µg/m3 relevé à
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Los Angeles. Ces deux auteurs attribuent entre 55 et 75 % des concentrations aux
sources automobiles. Les teneurs relevées à Paris rue de Dantzig (Laboratoire
Central de la Préfecture de Police) vont de 1,5 à 8,5 µg/m3. De grandes variations
peuvent intervenir en raison de fortes expositions localisées : garages, tunnels, voies
urbaines encaissées... [LEIKAUF 1992]. D’autre part, on note d’importantes variations
diurnes (valeurs maximales entre 10 et 18 heures) et saisonnières, en raison des varia-
tions d’intensité de radiation solaire, corrélées aux fluctuations d’ozone aussi bien
qu’aux mouvements de bancs de smog [MARNETT 1988, SALAS 1986].

Leikauf répartit la part respective des différents aldéhydes en air urbain comme suit
[LEIKAUF 1992] : 50 % pour le formaldéhyde, 5-20 % pour l’acétaldéhyde, 5-10 %
pour l’acroléine et 35-40 % pour les autres aldéhydes.
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Tableau VIII : Concentrations moyennes d’acétaldéhyde mesurées dans l’air extérieur

Auteur (année) Lieu Résultat µg/m3

SALAS (1986) 8 villes américaines 1,8-3,6
GRAEDEL (1988) zones urbaines, l’été 3,6-12,6 
MARNETT (1988) Los Angeles 1,3-23,4
UATMP * (1990) zones urbaines 1,8
LEIKAUF (1992) zones urbaines 3,6-7
LCPP (Paris, 1995) Rue de Dantzig 0,7-5,4

Pour l’acétaldéhyde et l’acroléine, on retrouve les mêmes variations diurnes et sai-
sonnières de concentration que pour le formaldéhyde ; Marnett attribue 55 à 75 %
des émissions d’acétaldéhyde à l’automobile, contre 39 % pour l’EPA (1992)
[LEIKAUF 1992, SALAS 1986, MARNETT 1988, EPA 1992].

L’acroléine représente environ 8 à 26 % des aldéhydes mesurés en air urbain pour
Beauchamp, seulement 5 à 10 % d’après Leikfauf [BEAUCHAMP 1985, LEIKAUF 1992] ;
peu de mesures de concentrations ont été effectuées en air urbain, mais tous les

Tableau IX : Concentrations moyennes d’acroléine mesurées en air urbain

Source (année) Résultat µg/m3

MARNETT (1988) < 4
BEAUCHAMP (1960) 4
BEAUCHAMP (1968) 1,4
BEAUCHAMP (1985) 0,8 – 2,8
LEIKAUF (1992) 2 (pics à 12)
EDF (1993) < 2

* UATMP = Urban Air Toxic Monitoring Program.



auteurs s’accordent à penser que la source principale d’acroléine est représentée par
les gaz d’échappement automobile (tableau IX).

1.5.4 Pollution d’origine automobile et mesurage en sites de proximité :
données récentes et évolution

Afin d’apprécier l’évolution des concentrations de polluants directement attribuables
aux émissions automobiles, une enquête a été effectuée en vue de recueillir et d’ex-
ploiter les données enregistrées depuis une dizaine d’année dans quelques villes types
(Paris, Strasbourg, Marseille, Nantes, Lille, Dunkerque/Calais, Grenoble) choisies en
raison de leurs situations diversifiées en termes de conditions météorologiques, de
typologie, ou de densité d’émissions d’origine industrielle, domestique, ou automo-
bile [CANIARIS 1995].

Les polluants atmosphériques suivants ont été examinés : monoxyde de carbone,
oxydes d’azote, plomb, hydrocarbures totaux, ozone, particules en suspension et
fumées noires. Les évolutions d’autres polluants liés à l’automobile (hydrocarbures
aromatiques notamment) n’ont pu être examinées en détail du fait qu’ils ne sont
mesurés que par quelques réseaux et de manière très occasionnelle. Sur la base de
critères élaborés par l’Ademe et le LHVP (Laboratoire d’Hygiène de la ville de
Paris), et en concertation avec les associations locales, trois types de stations ont été
sélectionnées pour chaque ville :

– une station de proximité de voies routières ou de carrefours, jugée la plus
représentative dans la ville d’une pollution liée principalement à l’automo-
bile,

– une station urbaine de fond située à l’écart du trafic et jugée représenta-
tive de la pollution urbaine générale de la ville,

– une station rurale de fond proche de l’agglomération, pour la caractérisa-
tion de l’ozone, gaz dont les niveaux sont habituellement faibles en villes, et
plus élevés en zones péri-urbaines ou rurales en raison des mécanismes chi-
miques à l’origine de sa formation.

Les stations ont également été sélectionnées pour répondre au mieux aux informa-
tions demandées (historique disponible sur une longue durée, diversité des polluants
mesurés sur la station,...). Les paramètres statistiques recueillis ont été choisis pour
permettre une comparaison avec les valeurs de références des directives UE ou des
recommandations OMS : moyenne annuelle, percentile 98 (P98), valeur horaire maxi-
male, moyenne maximale sur 8 h, nombre de dépassements de la valeur seuil de pro-
tection de la santé (110 µg/m3) pour l’ozone.
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Principaux résultats de l’étude

D’une manière générale, excepté pour l’ozone, les teneurs en station de proximité
sont systématiquement plus élevées qu’en station de fond, mis à part quelques très
rares situations ponctuelles explicables notamment par la localisation des stations et
la contribution de sources fixes. S’agissant des principales évolutions pour chacun des
polluants, les grandes tendances sont les suivantes :

Monoxyde de carbone (CO)

Ce polluant est surtout mesuré en sites de proximité du trafic, en raison de son ori-
gine principalement automobile. La tendance globale est à la baisse depuis 1989, tant
en matière de pollution moyenne que de pointe, mais on note une relative stabilisa-
tion des niveaux depuis 1993 sur la plupart des stations, sous réserve que les condi-
tions météorologiques soient comparables. Les stations de proximité présentent les
moyennes annuelles les plus élevées (proches de 3 mg/m3 sur Paris et Grenoble par
exemple) et il en est de même pour les percentiles 98 (1) qui oscillent typiquement de
5 à 12 mg/m3 sur ce type de station selon les villes (la valeur recommandée par l’OMS
pour une exposition sur 8 heures étant de 10 mg/m3).

Oxydes d’azote (NO, NO2)

L’historique présente de nombreuses ruptures chronologiques, et les évolutions sont
variables selon les stations et les villes. Pour NO, on note une tendance à la baisse
des P98 sur Strasbourg, Grenoble et Nantes. La valeur moyenne actuelle des per-
centiles 98 se situe entre 150 et 200 µg/m3 sur les stations de fond de l’ensemble des
villes, mais peut atteindre 500 µg/m3 en stations de proximité. Les moyennes
annuelles sont en assez faible diminution depuis 10 ans et se stabilisent autour de
valeurs comprises entre 50 et 100 µg/m3.

Quant au NO2, on ne note pas de tendance nette sur l’ensemble des villes et des sta-
tions, les évolutions étant assez différentes selon les cas. Depuis les années 1990, le
P98 oscille en moyenne autour de valeurs comprises entre 50 et 150 µg/m3, et
demeure inférieur à la valeur limite UE (200 µg/m3). Certaines stations de proximité
de grandes agglomérations (Paris et Marseille par exemple) connaissent toutefois des
P98 proches de cette limite, ou supérieurs à la valeur guide UE (135 µg/m3).

Plomb (Pb)

Les moyennes annuelles sont en forte diminution sur les sites de proximité, plus par-
ticulièrement jusqu’en 1990. La moyenne annuelle est actuellement toujours infé-
rieure à la valeur limite UE (2 µg/m3) mais certaines stations de proximité peuvent
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exemple).



connaître des moyennes annuelles supérieures à la limite inférieure de la recomman-
dation OMS (0,5 µg/m3).

Particules en suspension (PS) et fumées noires (FN)

Il n’y a pas de franche tendance à la baisse ou à la hausse sur l’ensemble des stations
depuis 1989, et certaines villes ont connu des évolutions contrastées. Ainsi, la ten-
dance est à la hausse à Marseille, tant en pollution de fond qu’en pollution de pointe,
mais à la baisse à Nantes. Les valeurs sont généralement inférieures aux seuils UE
mais peuvent être supérieures aux valeurs guides dans les stations de proximité. Les
moyennes annuelles et les P98 plus élevés observés dans le Nord-Pas-de-Calais résul-
tent vraisemblablement plus d’émissions industrielles que d’une contribution auto-
mobile.

Hydrocarbures totaux (HC)

On observe en général depuis 1989 une stabilité globale des moyennes annuelles
autour de 1 500 à 2 000 µg/m3, et une légère diminution des P98, sauf pour Marseille
où ce paramètre demeure stable. De fortes pointes ont été enregistrées à Paris,
notamment en 1991, mais les plus fortes teneurs récemment mesurées (3 000 µg/m3)
sont observées à Grenoble.

Ozone (O3)

L’évolution n’a pas pu être déterminée car les villes étudiées ne disposent pas tou-
jours de stations rurales proches, et les historiques disponibles sont très variables. En
moyenne annuelle, les valeurs les plus faibles se situent à Paris et Dunkerque, autour
de 20 µg/m3 en stations urbaines. La moyenne annuelle est particulièrement élevée à
Marseille en station rurale (autour de 60 µg/m3). Les pointes de pollution les plus éle-
vées en station rurale se sont produites à Grenoble (maximum horaire absolu de
318 µg/m3 en 1994), suivie de Marseille et Paris. En station urbaine de fond, des
pointes sont observées à Strasbourg en 1992, 1993, 1994. Notons que ces pointes ont
été particulièrement élevées en 1994 dont l’été fut un des plus chauds et ensoleillés
de ces dix dernières années.

Les dépassements de la valeur 110 µg/m3, seuil UE pour la protection de la santé,
(données disponibles sur 3 stations) sont plus fréquents sur la station de fond de
Marseille (environ 600 dépassements par an depuis 1992), en raison du climat enso-
leillé de la région.

Autres polluants

Quelques données sur l’évolution des hydrocarbures aromatiques monocycliques
totaux (THAM) et des polyaromatiques (HAP) ont pu être recueillies à Paris (sta-
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tion de Neuilly). Pour la période 1991-1994, les teneurs moyennes en benzène et en
toluène ont été respectivement de 6 et 20 µg/m3 à Neuilly, sans évolution notable des
niveaux. Les HAP totaux semblent baisser, le benzo (a) pyrène étant relativement
stable à 1,5 ng/m3, le benzo (ghi) pyrène passant de 1,6 à 3 ng/m3. Il est cependant
difficile de tirer des conclusions générales de ces quelques valeurs.

Conclusion

S’il est apparu relativement aisé d’analyser l’évolution des composés issus essentiel-
lement de l’automobile et dont les émissions ont évolué de façon très significative
(plomb et monoxyde de carbone), ceci a été beaucoup plus difficile pour les autres
polluants en raison de la conjonction de divers facteurs : effets de la météorologie
locale, modifications de circulation survenues près des stations ou dans les villes,
représentativité des stations, etc... De plus l’architecture des réseaux n’étant pas
nécessairement orientée vers la surveillance d’une pollution liée spécifiquement à
l’automobile, on ne dispose généralement que de données mal adaptées à l’étude de
son impact sur la qualité de l’air. De ce point de vue un redéploiement des réseaux
serait utile en vue de disposer dans le futur de données pertinentes permettant de
mieux saisir les évolutions.

Les grandes tendances montrent une baisse pour le monoxyde de carbone et surtout
pour le plomb, des variations annuelles inégales et sans tendance très marquée pour
les oxydes d’azote ou les particules en suspension, une stabilisation des hydrocarbures
totaux ces dernières années, et une augmentation des épisodes aigus de pollution par
l’ozone. On note aussi que certaines stations de proximité, voire de fond, peuvent
connaître des niveaux proches des valeurs limites UE (valeurs seuils), et parfois supé-
rieurs aux valeurs guides (cas du NO2 et des particules). L’ozone apparaît également
préoccupant en raison de l’occurrence et de la durée des pointes au-delà des seuils
jugés nocifs pour la santé.

Les niveaux quasi systématiquement plus élevés observés sur les stations situées en
proximité de voies routières (à l’exception de l’ozone) montrent que l’exposition à la
pollution de l’air est significativement plus prononcée au voisinage des axes de cir-
culation que dans l’atmosphère générale.

1.6 L’EXPOSITION DES POPULATIONS AUX POLLUANTS
ATMOSPHÉRIQUES D’ORIGINE AUTOMOBILE

1.6.1 Méthodes de mesurage ou d’estimation

L’évaluation de l’exposition de la population à la pollution d’origine automobile n’est
pas aisée, notamment du fait de l’hétérogénéité des situations face à la source diffuse
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que constitue la source automobile, elle même hétérogène spatio-temporellement :
exposition extérieure ou intérieure dans des espaces clos plus ou moins confinés,
situation professionnelle ou non, habitacle des véhicules... L’exposition ne peut donc
qu’en partie être évaluée par mesurage environnemental global au moyen de réseaux
de capteurs fixes ; il est à compléter par mesurage environnemental « spécifique » des
micro-environnements particuliers (variables dans le temps et l’espace), voire par
mesurage personnalisé associé ou non à l’évaluation de biomarqueurs quand cela est
possible (ex. CO). L’objectif de ce chapitre est d’illustrer, à partir des résultats
d’études conduites en France ou à l’étranger, l’écart parfois important qui peut exis-
ter entre les concentrations ambiantes des polluants d’origine automobile et l’exposi-
tion réelle (en pointe ou cumulée) des habitants des villes.

1.6.1.1 Les indicateurs d’exposition

Les principaux indicateurs ont longtemps été le monoxyde de carbone (CO) et le
plomb (Pb). Le premier reste l’indicateur majeur ; par contre, on recourt de moins en
moins aux alkyl-plomb comme additifs antidétonants (on suit néanmoins le Pb pour
accompagner les conséquences de ce choix technologique). Compte tenu des évolu-
tions techniques (carburants, moteurs, systèmes de dépollution) et métrologiques,
d’autres indicateurs (polluants réglementés ou non) s’y ajoutent, essentiellement les
NOx (NO polluant primaire, NO2 polluant secondaire), les hydrocarbures aroma-
tiques monocycliques (HAM) et polycycliques (HAP) et d’autres composés orga-
niques volatils (COV : aldéhydes, cétones, acides organiques), SO2 et particules en
suspension (PS : issues en majorité des moteurs diésel), O3 (polluant secondaire). Les
plus importants restent CO, NO, HAM, PS, O3 et SO2.

L’échantillonnage et le mesurage de ces indicateurs sont réalisés le plus souvent en
sites fixes et à proximité plus ou moins grande des sources. Ces mesurages systéma-
tiques et continus peuvent être complétés par l’utilisation de camions-laboratoires
opérant des études en points fixes spécifiques ou en situation de mobilité. Des mesu-
rages ambulatoires par des procédés actifs ou passifs, plus ou moins simplifiés, peu-
vent aussi être réalisés : c’est le cas surtout pour CO (mesurage en continu), NO2
(échantillonnage passif sur plusieurs jours), COV (dont HAM), O3 et PS dans une
moindre mesure.

Enfin l’exposition peut, sous certaines conditions, être évaluée par modélisation ;
mais celle ci est plus facile pour une source fixe bien individualisée que pour la source
diffuse que constitue la circulation automobile. Il convient de distinguer des outils de
gestion en temps réel, capables de prévoir les niveaux de pollution quelques heures
à l’avance, et des modèles d’étude et de recherche permettant de définir des poli-
tiques à court et long terme. Les premiers sont des modèles statistiques fondés sur
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l’analyse fine des situations et permettant, à partir de données de routine (émissions,
météorologie) de prévoir la situation au cours des heures à venir. Les seconds, beau-
coup plus complexes et nécessitant des données sophistiquées (émissions, transferts,
transformations physico-chimiques, météorologie,...) sont à l’étude, notamment aux
USA : ils visent à être opérationnels à l’échelle locale (« subméso » : quelques km
pour le tissu urbain), régionale (« méso ») ou continentale. Un indice d’exposition des
domiciles à la pollution atmosphérique d’origine automobile, à l’usage des études épi-
démiologiques (en particulier études cas-témoins : reconstitution d’une exposition
cumulée) est en cours de validation [SACRÉ 1995].

1.6.1.2 Exposition aux polluants automobiles et biomarqueurs.

Les biomarqueurs (BM) d’exposition ou d’effet sont d’un intérêt limité dans ce
contexte : ils sont peu nombreux, rarement spécifiques de la source automobile, sou-
vent insuffisamment sensibles, sauf en milieu professionnel, et pas toujours validés.
Citons néanmoins quelques exemples, sans être exhaustif [DENDENNE 1995] :

– dans l’air alvéolaire : le CO, des COV (dont les HAM),

– dans le sang, CO et COHb, des COV (HAM), le plomb,

– dans les urines, des métabolites d’hydrocarbures (acide muconique pour le
benzène, 1 pyrénol, 1 hydroxypyrène et 3 hydroxy benzo-a-pyrène pour cer-
tains HAP), des index globaux d’intérêt biologique (thio-éthers, (pro) muta-
gènes), des produits de dégradation, ou de réparation de biomolécules
(hydroxy-proline, desmosine, dérivés nucléosidiques, ...),

– dans le sang (lymphocytes, plasma ou hématies) des adduits d’acide
désoxyribonucléique (ADN) ou de protéines (albumine, hémoglobine) : ces
bio-marqueurs, a priori fort intéressants, restent encore du domaine de la
recherche ou d’études sophistiquées.

1.6.2 Distribution de l’exposition

Le choix des situations dignes d’intérêt et représentatives en termes d’exposition est
difficile : il peut concerner soit des groupes professionnels plus fortement et spécifi-
quement exposés aux polluants d’origine automobile (ils revêtent un double intérêt :
protection professionnelle et accès à une relation dose-effet), soit la population géné-
rale, elle-même très diversement exposée selon les circonstances de la vie courante.

Les données qui suivent ne présentent certainement pas un caractère exhaustif ; elles
essaient de décrire les niveaux d’exposition évalués dans ces deux types de popula-
tion, en France, le plus souvent, en région parisienne, par le Laboratoire Central de
la Préfecture de Police (LCPP) et/ou le Laboratoire d’Hygiène de la Ville de Paris
(LHVP).
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1.6.2.1 Teneurs atmosphériques en polluants d’origine automobile 
en milieu professionnel

Rappelons tout d’abord, malgré son ancienneté relative, l’étude réalisée [LCPP doc.
int.] à Paris en 1981 et qui concerne les variations du taux de carboxyhémoglobine
(COHb indicateur d’exposition interne et d’effet) de gardiens de la paix avant et
après leur service sur la voie publique, place Victor Basch et place de l’Opéra. Chez
40 non fumeurs, le taux de COHb évolue d’environ 1 % avant service à 1,6-2 % après
2 heures d’exposition à des concentrations atmosphériques de CO (mesurées sur 5 à
7 heures) de 5 à 30 ppm place de l’Opéra et de 22 à 40 ppm place Victor Basch (2).
Par comparaison, des gardiens fumeurs mais ne fumant pas pendant leur service sur
le terrain, voient leur taux de COHb passer de 4,6 à 4,9 % ; dans des commissariats
de police, où l’on peut fumer, le taux d’HbCO s’accroît en quelques heures de 0,3 à
0,4 % pour des non-fumeurs et de 0,6 à 1,7 % pour des fumeurs.

Dans quatre garages municipaux, les teneurs atmosphériques relevées [LCPP doc.
int.] sont de 25 à 60 ppm pour les maxima sur 15 minutes et de 8 à 33 ppm sur 8 h ;
les concentrations de Pb sont de 1,9 à 2,5 µg/m3 sur 24 h, et atteignent une fois 
10 µg/m3. Les teneurs de NOx sont pour deux garages de 1 100 et 1 250 ppb ; NO
varie de 312 à 2 750 µg/m3 (max 15 min) et de 87 à 1 750 µg/m3 (sur 8 h) ; pour NO2,
les valeurs correspondantes sont de 188 à 1128 et de 113 à 414 µg/m3. Les particules
en suspension (fumées noires, FN) atteignent plusieurs dizaines de µg/m3 sur 24 h
pour un des garages.

Deux locaux de stationnement souterrain [LCPP doc. int.] se caractérisent en valeurs
maximales sur 15 min par des teneurs de 73 à 80 ppm de CO, de 900 à 1 000 µg/m3

de NO et de 190 à 250 µg/m3 de NO2 ; l’un d’eux révèle des concentrations maximales
horaires de 120 µg/m3 pour le benzène et de 600 µg/m3 pour le toluène.

L’exposition de conducteurs de bus a été suivie [INRS 1992] en 1989 et 1990 à Paris
et à Bordeaux. Sur des durées de 8 h 30 à 15 h, les teneurs observées sont pour CO
de l’ordre de 6,8 et 12 ppm à Bordeaux (pour 3 lignes), de 10 à 11 à Paris (2 lignes),
et, pour NO de 700 à 750 µg/m3 à Paris et de 430 à 680 µg/m3 à Bordeaux, pour NO2
de 130 à 270 µg/m3 dans les deux villes. Les valeurs de Pb sont de l’ordre de 1,5 µg/m3

à Paris ; celles de benzo-a-pyréne (B-a-P) de 2,6 à 4,4 ng/m3 à Paris (plus qu’à
Bordeaux) ; le formaldéhyde est trouvé à Paris à des concentrations de 26 à 
44 ppb. Ces différentes teneurs se rapprochent de celles fournies par les appareils
implantés sur les sites les plus exposés des réseaux des deux villes.
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1.6.2.2 Teneurs atmosphériques en polluants d’origine automobile en divers
lieux fréquentés par le public.

a – Expositions urbaines globales

A titre de référentiel pour les situations décrites ci-après, les ordres de grandeur des
concentrations moyennes annuelles (en µg/m3 sauf CO, en ppm) des principaux indi-
cateurs de pollution atmosphérique sont rappelés pour Paris intra-muros en 1993-
1994 (Réseau AIRPARIF, LHVP, LCPP) [Cons. dép. Hyg. Paris 1995, LCPP 1994] :

– pour les sites de surveillance de la pollution de fond, SO2 : 21 (17 en été,
25 en hiver), FN : 18 (16 en été, 20 en hiver), NO2 : 60, CO : 1 (Tour Saint-
Jacques), H.A.M. (moyenne sur quelques mois) : 6 pour le benzène et 17
pour le toluène, 10 pour m + p xylènes,
– pour les sites de surveillance de la pollution de proximité, plus ou moins
marquée de la source automobile, selon les sites 1,9 à 6,8 pour CO, de 0,05
à 0,7 pour Pb, de 50 à 400 pour NO et de 50 à 100 pour NO2.

b – Sites de proximité de sources d’émission automobiles

Des mesurages sur plusieurs jours ou semaines ont été réalisés en région parisienne
[LCPP doc. int.], soit en des sites proches de sources automobiles plus ou moins
importantes, soit dans ou à proximité de parcs souterrains de stationnement (annexe 5).
S’agissant de sites proches d’un terminal d’autobus, d’un centre de tri postal ou d’un
noeud routier [LCPP doc. int.], les teneurs maximales horaires de CO sont inférieures
ou égales à 10 ppm, alors que NO et NO2, dans une moindre mesure, peuvent
atteindre plusieurs centaines de µg/m3. Pour le boulevard périphérique parisien et son
environnement, les mesures ont porté sur 5 sites différents : les valeurs maximales
horaires atteignent 27 ppm de CO, 1210 et 450 µg/m3 de NO et NO2 respectivement,
160 de SO2. Pour ces quatre situations, on ne dispose pas de données particulaires.

Dans trois parcs de stationnement souterrains [LCPP doc. int.], les valeurs maximales
horaires s’étagent de 22 à 55 ppm de CO, de 750 à 1200 µg/m3 de NO et de 190 à 
320 µg de NO2 ; les teneurs en SO2 sont de l’ordre de 200 µg/m3, celles en particules
de 200 à 400 µg/m3. Les concentrations de COV sont élevées : plusieurs centaines de
µg/m3 pour le benzène et, surtout le toluène, quelques dizaines pour le formaldéhyde.
Un troisième parc a été étudié en termes d’impact sur son proche environnement
atmosphérique de surface : à 6 et 8 m des points de rejet, la concentration de CO est
majorée de 4 et 2 ppm respectivement.

Deux parcs de stationnement souterrains [RISLER 1995] du centre de Paris (600 places
environ chacun, 4 à 8 niveaux, 1 200 m2, véhicules légers seulement) ont été suivis
(aux niveaux – 2) par des campagnes d’automne et d’hiver ; la ventilation est asser-
vie à la teneur en CO (au delà de 30 ppm, avec doublement au delà de 50 ppm). Les

Société française de santé publique42



concentrations moyennes de polluants atteintes de 12 à 20 h sont respectivement pour
les deux parcs 21 et 28 ppm de CO et, en µg/m3, NO : 737 et 660, NO2 : 95 et 216,
SO2 : 85 et 128, FN : 220 et 235, benzène : 219 et 181, toluène : 757 et 650 (T.H.A.M. :
1705 et 1336), formaldéhyde : 42 et 38, acétaldéhyde : 13 et 17, benzaldéhyde : 37 et
8. Ces teneurs sont donc relativement élevées même si l’on considère les temps de
séjour habituellement courts des usagers dans ce type d’ambiance, sauf parfois en sor-
tie embouteillée de parc ; pour le benzène et pour 15 minutes de temps de séjour,
l’exposition potentielle représente pour la journée 25 % de l’apport global dû à une
pollution extérieure de 10 µg/m3 de benzène.

Des mesures de CO ont été réalisées en 1984 par l’INRETS-IRT [JOUMARD 1984]
dans le tunnel routier de Lyon-Fourvière (1 840 m, trafic moyen journalier : 80 000
véhicules) afin d’évaluer par simulation les teneurs d’HbCO susceptibles d’être
atteintes chez l’usager ou le personnel en situations (a) normale (s) d’exploitation.
Les teneurs en CO atteignent généralement de 50 à 150 (rarement) ppm, la ventila-
tion du tunnel se déclenchant à partir de 80 ppm. Normalement, il faut 2 minutes
pour traverser cet ouvrage, plus rarement 5 minutes, exceptionnellement 10, lors d’in-
cident ou accident grave. Pour une traversée en 5 minutes et 100 ppm de CO, l’HbCO
d’un enfant, plus sensible, atteindrait 2,5 % au maximum. Un auto-stoppeur impru-
dent empruntant le tunnel à pied à une vitesse de 4 km/h verrait son taux d’HbCO
croître jusqu’à 6 %, situation pouvant être nocive. Dans les conditions normales, les
exploitants, plus ou moins (longuement) exposés (20 ppm en général) atteindraient
un niveau d’HbCO de l’ordre de 2,9 à 3,5 % selon les situations. En cas d’incident
avec fort ralentissement, l’usager pourrait être plus affecté, passant de 2 à 2,8 % ou
de 5 à 5,7 de HbCO par exemple ; en situation d’attente prolongée (1h) suite à un
accident grave, une femme pourrait atteindre de 2 à 7 % de HbCO. Dans ces deux
cas, le personnel d’intervention serait très sensiblement affecté, avec 8 à 9 % et 10 %
ou plus d’HbCO. Il reste à vérifier si les résultats de cette étude restent valables en
1996, le parc ayant sensiblement évolué.

Le LHVP a mené en octobre 1994 une étude [LHVP doc. int.] suivant la qualité de
l’air à proximité immédiate de la source automobile dans un passage couvert du bou-
levard périphérique parisien en fonction de l’importance du trafic et de la composi-
tion du parc circulant. Les mesurages ont été réalisés au dessus de la bande d’arrêt
d’urgence, côté extérieur, au centre du tunnel, à 3,5 m de hauteur par rapport à la
chaussée, avec un mesurage complémentaire de CO à 2 m du sol. Les jours ouvrés,
le trafic varie de 500 à 1 500 000 véhicules/h de 0 à 6 h pour atteindre 8 000 vers 8 h
et 6 000 à 7 000 jusqu’à 21 h ; les vitesses sont de l’ordre de 90 km/h la nuit et varient
de 25 à 60 km/h en cours de journée. Les véhicules sont, selon les heures, de 60 à
80 % des véhicules légers, de 10 à 25 % des véhicules très légers et de 2 à 16 % des
véhicules utilitaires et des poids lourds. Selon les heures et les jours, les concentra-
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tions moyennes horaires en µg/m3, sauf CO (en ppm), vont pour SO2 de 20 à 415,
pour NO de 260 à 1830, pour NO2 de 66 à 318, pour FN de 55 à 397, pour les PS de
25 à 246 et, enfin, pour CO de 1 à 25 (ppm) ; les moyennes sur 8 heures (9 à 17 h)
sont respectivement de 180 (SO2), 1152 (NO), 233 (NO2), 274 (FN), 147 (PS) et 7,5
(CO, ppm). Les teneurs horaires en HAM de 14 à 20 h sont de 76 µg/m3 pour le ben-
zène, 217 pour le toluène, 101 pour le m-xylène ; elles sont, de 9 à 17 h, de 66 µg/m3

pour le formaldéhyde, 16 pour l’acétaldéhyde et 38 pour le benzaldéhyde ; pour les
HAP, les concentrations moyennes pour le même créneau horaire sont en µg/m3 de
7,9 et 2,2 pour les benzo (b) et (k) fluoranthènes, 5 pour le benzo-(a)-pyrène et 19,6
pour le benzo-(g, h, i) pérylène ; les teneurs en acides formique et acétique sont res-
pectivement de 4,2 et 28,3 µg/m3.

Ces teneurs sont supérieures aux concentrations mesurées en des sites fixes environ-
nementaux, influencés par des sources fixes et mobiles, d’environ 10 fois pour CO,
NO, PS et FN, les HAM et les aldéhydes, de 3,5 à 12 fois pour les HAP et de 2 à 
3 fois pour SO2 et NO2.

Par référence à CO et NO, la composition relative de l’air du tunnel n’est pas affec-
tée de façon importante par les caractéristiques du trafic. Les modifications les plus
notables sont observées lors de trafic congestionné ; SO2 se distingue par une varia-
bilité plus prononcée. Globalement, NO est lié, mieux que CO, aux contaminants par-
ticulaires (FN, PS et HAP) et gazeux (NO2, SO2), à l’exception des HAM dont les
teneurs sont étroitement corrélées à celle de CO. On peut y voir des polluants plutôt
d’origine diesel d’une part, d’origine essence d’autre part.

L’exposition potentielle des occupants des véhicules est donc, dans ces conditions,
non négligeable : pour CO, SO2, NO2 et le formaldéhyde, les valeurs de pointe sont
proches des seuils OMS ; pour le benzène et les particules, une circulation de 1 h dans
de telles conditions peut majorer très notablement l’exposition quotidienne des occu-
pants non fumeurs.

c – Teneurs en hydrocarbures aromatiques monocycliques (H.A.M.)
relevées à Paris

A Paris, le LCPP a réalisé en 1993 [DONATI 1995] une campagne de mesurages sur
24 h des HAM en divers lieux : fond urbain, bordure d’une rue étroite à trafic auto-
mobile moyen, carrefour très fréquenté et intérieur d’un parc souterrain de station-
nement. Les profils de HAM sont comparables pour les 7 HAM mesurés, le
toluène étant pondéralement le plus important en concentration massique. Les
valeurs moyennes observées (µg/m3) de benzène et de toluène sont respectivement
de 14 et 50 pour la rue et de 32,5 et 104 pour le carrefour, à comparer, d’une part, à
4 et 15 pour un site fixe de fond et, d’autre part, à 109 et 408 pour le parc. Dans ces
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quatre situations contrastées, CO et NO présentent respectivement des concentra-
tions de 1, 1,4, 7,4 et 9,1 ppm et 63, 81, 317 et 143 µg/m3. Les valeurs maximales enre-
gistrées sont en moyenne (pour la rue et le carrefour), de 64 µg/m3 de benzène et de
202 µg/m3 de toluène, à comparer à 238 et 1285 dans le parc souterrain de stationne-
ment.

Une étude du LHVP en agglomération parisienne en 6 sites de surveillance de la pol-
lution de fond (2 à Paris et 4 en première couronne) montre des évolutions similaires
des HAM pour tous les sites avec des niveaux plus importants en période hivernale
(teneurs deux fois plus faibles en juillet-août qu’en novembre ou février). Les concen-
trations globales d’HAM mesurées varient selon les mois et les sites de 25 à 80 µg/m3

sur 24 h, avec des teneurs respectives en benzène de 5 à 7 et de toluène de 15 à
23 µg/m3. Les concentrations d’HAM sont corrélées à celles des NOx et du CO mais
le niveau de ces corrélations n’est pas très élevé compte tenu des profils différents
des émissions en fonction des types de moteurs (essence et diesel), des vitesses de
déplacement ainsi que des pertes par évaporation [LHVP doc. int.].

Des mesurages de HAM ont été réalisés, en particulier par le LCPP [LCPP doc. int.],
au niveau et à proximité de quatre stations-service différant par diverses caractéris-
tiques d’aménagement, d’environnement et de ventilation. Selon les points de prélè-
vement d’air (proximité plus ou moins grande des pompes, local du caissier, voie
urbaine adjacente), les concentrations sont assez nettement différentes : près des
pompes, elles sont nettement supérieures à celles de l’air ambiant et des voies de cir-
culation ; elles sont moins marquées à quelques mètres des pompes et les locaux des
caissiers sont plus ou moins affectés selon leurs caractéristiques (liaison, distance,
ventilation) tout en respectant les normes en milieu professionnel. A titre d’illustra-
tion, les teneurs observées (en µg/m3 pour des durées de prélèvement de 8 h) vont de
20 à 650 pour le benzène, de 25 à 1900 pour le toluène et de 30 à 3 850 pour les HAM
« totaux » (THAM). Lors du remplissage des réservoirs d’essence des véhicules, les
concentrations mesurées sur quelques minutes sont respectivement de l’ordre de 
4,5 à 16 et de 8,6 à 33 mg/m3 pour le benzène et le toluène.

d – Exposition du citadin lors de ses déplacements

Des études ont porté sur le mesurage direct de l’exposition des citadins aux polluants
automobiles en fonction de leur mode de déplacement quotidiens en zone (sub)
urbaine, qu’il s’agisse de l’automobile, des transports en commun (bus, métro, rail)
ou de déplacement à bicyclette ou à pied. La plupart de ces études, étrangères, ont
été réalisées aux USA, néanmoins, quelques unes sont françaises (LHV Paris,
INRETS) et récentes. Elles sont ici rapportées dans leurs grandes lignes, sachant
qu’elles sont sensiblement en accord avec les études américaines.
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Joumard et al (INRETS) ont procédé sur 92 sujets non fumeurs plus ou moins expo-
sés à la pollution des transports en zones urbaines à des mesures individuelles de CO
sur une durée de 24 heures. Les taux de COHb qui en sont déduits sont en moyenne
globale de 0,5 % et en moyenne pour les maxima atteints, de 1,1 % ; pour les indivi-
dus à priori les plus exposés, la moyenne des valeurs maximales est de 1,3 % avec un
maximum de 3,1 %. Les taux de COHb maxima sont sensiblement identiques à Paris
et en province (Lyon) légèrement plus élevés pour des conducteurs de bus (1,9 et
3,2 %) et des cantonniers (1,2 à 1,5 % et 2,4 %) et plus encore pour des péagistes. Un
conducteur parisien passant le vendredi plus de 3 h en voiture et exposé sur son tra-
jet à 25 ppm de CO en moyenne atteint 2,1 % de COHb en l’absence d’embouteillage
[JOUMARD 1986]. Les teneurs urbaines en CO ont cependant baissé depuis cette
étude.

L’étude de Dor et al. effectuée sur 13 mois (1991-92) a surtout évalué l’exposition des
conducteurs automobiles sur des trajets de 80 à 105 minutes au moyen des indicateurs
CO et HAM, qui se sont révélés, dans toutes les conditions, très bien corrélés entre
eux, avec les mêmes inter-relations qu’en site fixe de mesurage. La pollution atmo-
sphérique observée dans les habitacles était issue du flux automobile dont elle repré-
sentait bien l’importance. CO variait de 8 à 13 ppm (10 en moyenne) ; benzène et
toluène étaient respectivement en moyenne de l’ordre de 45 et 250 µg/m3, dans un
ensemble de HAM (THAM) de 0,4 à 0,5 mg/m3. Les teneurs observées étaient glo-
balement de l’ordre de grandeur de celles enregistrées sur le site de la place Victor-
Basch, très affectée par le trafic automobile. Dans l’ordre, piétons, usagers de bus et
de métro étaient moins exposés aux polluants automobiles : pour CO en ppm, res-
pectivement de 3 à 7, de 3 à 5 et de 1 à 3 [DOR 1995].

Cette étude a donné lieu à un développement en 1993-1994 [DENDENNE 1995] sur des
dizaines de trajets d’automobilistes, de cyclistes, de piétons (avec simulation de pous-
sette pour enfant) et d’usagers de transports en commun. Les mêmes indicateurs que
précédemment ont été utilisés et on a cherché en outre à apprécier l’exposition
interne par des mesurages dans l’air expiré. Globalement, cette nouvelle étude
confirme et affine les données précédentes en termes qualitatifs et quantitatifs.
L’automobiliste est le plus exposé (6 à 10 ppm de CO, maxima 20 à 25, 12 ppm dans
Paris intra-muros, THAM 550 µg/m3), devant le cycliste (de l’ordre de 5 ppm CO et
350 µg/m3 de THAM), le piéton (CO : 3, THAM : 180), l’usager de bus ou de métro
(respectivement CO 4 et 3, THAM 220 et 170). En moyenne, l’enfant en situation
basse sur le trottoir est exposé plus (30 %) que l’adulte. Si l’on compare les concen-
trations mesurées à celles fournies par les capteurs du réseau de surveillance AIR-
PARIF, on observe que les sites de « fond » sous-estiment largement l’exposition des
usagers, d’autant plus que ces derniers sont plus proches du flux automobile, et que
les sites de « proximité » sont assez représentatifs, en général, de l’exposition du pié-
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ton, mais moins des usagers des transports. Le bio-monitorage confirme l’exposition
des conducteurs au CO et aux HAM mais n’a pas permis d’aboutir à des résultats uti-
lisables pour des raisons de sensibilité et d’interprétation toxico-cinétique.

Comme l’ont montré des travaux américains [FLASCHBART 1995], les capteurs fixes
de proximité sous-estiment l’exposition réelle des populations sur 1h (d’un facteur 1,3
à 2,1) mais évaluent plus correctement l’exposition sur 8 h (surestimation de l’expo-
sition réelle des sujets peu exposés, à l’inverse des sujets fortement exposés) utilisée
pour les normes professionnelles.

Une situation assez particulière est représentée par le métropolitain de Paris qui fait
l’objet d’une surveillance sanitaire depuis de nombreuses années [MOUILLESEAUX

1995]. Les voyageurs passent dans ce système complexe et hétérogène un temps non
négligeable (15 min à 1 h au moins par jour) ; or l’apport d’air « neuf » se fait encore
(malgré des progrès) pour l’essentiel à partir de la voirie, directement ou indirecte-
ment. La contamination par CO (indicateur de pollution de la source automobile de
surface) y est assez peu marquée, soit 2 ppm environ dans 40 % des cas, moins de
3 ppm dans 85 % des cas ; elle n’atteint 7 ou 8 ppm que dans des situations rares.
Dans les voitures en circulation, les teneurs en CO et NOx sont du même ordre de
grandeur (légèrement inférieures en fait) qu’à l’extérieur des ouvrages pour les sites
de proximité automobile. Par contre, les teneurs particulaires sont nettement supé-
rieures (environ 5 fois, 100 à 150 µg/m3), majorées plus en parties souterraines qu’en
portion aérienne des lignes, qui assure généralement, surtout en surélévation, une
meilleure qualité d’air, sensiblement équivalente à la pollution urbaine de fond.

1.6.2.3 Bilan sur l’exposition aux polluants d’origine automobile

Flaschbart, concernant l’exposition à la pollution atmosphérique d’origine automo-
bile en zone urbaine au États-Unis, aboutit aux conclusions suivantes [FLASCHBART

1995] :

1. les sites fixes ne la caractérisent pas bien, notamment pour certains micro-
environnements. Ils surestiment les faibles expositions et sous-estiment les
fortes expositions, ne traduisant qu’une pollution moyenne ou « typique ».
Des mesurages spécifiques sont donc nécessaires pour évaluer l’exposition de
certains groupes humains fortement au contact de la pollution automobile et
mal représentés par les réseaux de surveillance classiques (nb : on a vu qu’à
Paris les stations de proximité, notamment pour le CO, caractérisent assez
bien l’exposition des piétons et de toutes les personnes séjournant dans des
locaux ou terrasse donnant sur les trottoirs à proximité du trafic).

2. les expositions élevées des micro-environnements urbains concernent les
voies embouteillées et/ou étroites, les tunnels et passages routiers souter-
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rains, les stations-service, les parcs de stationnement souterrains et les bâti-
ments liés ou proches de ces sites ; les teneurs de polluants observées peu-
vent y dépasser les valeurs guides. L’exposition décroissant avec la distance
de la source, les usagers des voies de circulation sont plus exposés que ceux
des trottoirs ou que les riverains, eux-mêmes plus exposés que le citadin
« moyen », les durées d’expositions étant néanmoins différentes pour ces
situations,
3. l’exposition dans les véhicules varie beaucoup dans le temps et l’espace et
selon les quartiers, les saisons, les jours, les heures, les rues, les voies de cir-
culation. Elle dépend des véhicules environnants (qualité et densité), voire
du véhicule lui-même,
4. les teneurs observées (ex. CO) dans les bâtiments dépendent de leur situa-
tion par rapport aux voies de circulation (nature, distance, trafic, …) et des
conditions précédentes ; elles sont proches des concentrations extérieures,
avec un décalage temporel et une relative atténuation des pointes de pollu-
tion, sauf en cas de liaison directe.

L’estimation quantitative des expositions et des personnes/populations exposées est
donc très difficile. Les données américaines sont difficilement extrapolables à la
France, notamment du fait de la topographie des voiries et de la représentativité des
sites de surveillance. Quelques tentatives d’évaluation ont été faites [DENDENNE

1995]. Elles reposent sur divers fondements : l’exposition, essentiellement urbaine,
dépend, pour un pays, du degré d’urbanisation, mais aussi du degré de motorisation
et du niveau du contrôle des émissions à la construction et à l’usage des véhicules.
L’exposition dépend donc fortement du niveau de développement économique. Dans
le cadre d’une enquête de l’OCDE, le nombre de déplacements quotidiens en véhi-
cule automobile par personne serait, en 1988, de 1,84 à Paris, de 2,14 dans d’autres
villes françaises, de 1,96 pour des villes anglaises, de 1,12 pour des cités espagnoles et
de 2,68 pour les USA, en moyenne. Les pourcentages de déplacements urbains en
automobile en 1990 (et le nombre d’automobiles pour 1 000 habitants) seraient à
Paris de 63 % (409), à Londres de 61 (322), à Bruxelles de 43 (374), à Barcelone de
53 (270), à Milan de 33 (426), à Naples de 58 (421). L’évaluation des populations
exposées et du niveau d’exposition correspondant est encore plus difficile, car tout
dépend fortement, en zone urbaine, de la configuration (ancienne ou récente) et de
l’aménagement des villes (centres-villes et zones commerciales centrales ou périphé-
riques).

On trouvera ci-contre un essai de synthèse de l’exposition des Parisiens.
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Tableau X : Distribution de l’exposition des citadins aux polluants atmosphériques :
exemple de l’agglomération parisienne

Durée CO NO2 FN O3 Benzène SO2
Site d’exposition mg/m3 µg/m3 µg/m3 µg/m3 µg/m3 µg/m3

par jour

Ouvrages
souterrains (parcs) < 0,5 h 20-70 100-500 200-400 – 100-300 100-300

Tunnels routiers Quelques 20-100 100-200 200-400 – 100-400 50-100
minutes

2 roues, cyclistes 0,5-1 h – – – – – –

Automobilistes 1-4 h 6-13 – – – 30-80 –

Passagers bus 0,5-2 h 3-6 – – – 15-35 –

Usagers métro 0,5-3 h 1-3 40-100 100-200 0-20 5-15 –

Piétons 1-3 h 2-6 (1h) 60-100 50-100 – 10-30 30-100

Riverains voirie
prof. ou non* 8-24 h 3-5 (24h) 60-100 50 -100 0-50 15-25 20-80

Ecoles primaires 6-8 h 0,5-5 20-60 20-60 – 4-25 –
(8h jour)

Non riverains 12-24 h 0,5-1 (24h) 50-70 10-30 40-80 4-7 10-30
(été 13 h-20 h)

* Dans ce cas, d’autres sources que les transports peuvent jouer un rôle important (Nox, Benzène, ...).





2. Nocivité des polluants associés
à l’automobile

Seront envisagées dans ce chapitre les connaissances toxicologiques et/ou épidémio-
logiques relatives à différents composants de la pollution atmosphérique d’origine
automobile et à leur mélange. Pour reprendre la terminologie de la démarche d’éva-
luation du risque, ce chapitre se propose d’« identifier le danger », c’est-à-dire la noci-
vité potentielle intrinsèque des polluants d’origine automobile.

Une caractérisation synthétique du risque sanitaire imputable à cette pollution sera
ensuite présentée par pathologie ou effet sanitaire, lorsque cela est possible (chap. 3).

2.1 APPORTS DES DIFFÉRENTES APPROCHES SCIENTIFIQUES

Les connaissances acquises sur la nocivité des polluants proviennent de différents
types d’approches. Principalement il s’agit de physico-chimie, de toxicologie expéri-
mentale (toxicité aiguë, subaiguë ou chronique, études in vitro ou in vivo, sur l’ani-
mal ou sur l’homme), et d’épidémiologie.

Si la toxicologie permet une étude fine des modes d’action des polluants, elle ne
reproduit jamais les conditions réelles :

– elle étudie en général l’effet d’un polluant seul (ou au mieux de quelques
associations simples),
– les relations dose (ou concentration)/effet (ou réponse) qui en sont issues
sont rarement directement transposables pour la population humaine géné-
rale, dans les situations réelles (en particulier tenant compte de la variabilité
biologique et des expositions multiples).

Les études épidémiologiques permettent d’observer les effets des polluants sur la
santé dans les conditions réelles d’exposition sur la population générale, comprenant
donc les enfants, les personnes âgées, les malades etc. De ce fait, les résultats obser-
vés présentent une pertinence forte du point de vue de la santé publique. Les
périodes d’observation sont généralement bien plus longues qu’en exposition
humaine contrôlée, et les populations exposées sont plus importantes en nombre, ce
qui confère à ces études une plus grande puissance pour estimer les risques faibles.
Cependant la multiplicité des expositions rend leur analyse et leur interprétation des
plus délicates. En effet la connaissance de l’exposition des personnes ou des groupes
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ne peut être qu’approchée. De plus la nature complexe de la pollution atmosphé-
rique, et en particulier de la pollution chimique d’origine automobile, rend théori-
quement impossible l’attribution par l’épidémiologie seule de tel ou tel effet à l’un ou
l’autre de ses composants. Les facteurs de confusion à prendre en compte, particu-
lièrement pour les effets à long terme, sont nombreux.

C’est donc la confrontation des connaissances issues de ces différents types d’approche
qui permet d’estimer le risque sanitaire attribuable à la pollution atmosphérique d’ori-
gine automobile, l’épidémiologie permettant théoriquement de valider et de quantifier
chez l’homme les hypothèses soulevées par la toxicologie, et la toxicologie apportant la
plausibilité biologique nécessaire à l’interprétation d’observations épidémiologiques.

L’évaluation du risque permet ensuite de quantifier cet impact, si l’on dispose d’une
relation dose-réponse et de données concernant l’exposition, réelle ou estimée, de la
population. Le choix d’un risque acceptable ne relève plus ensuite d’un travail pure-
ment scientifique, mais de choix en politique de santé publique [voir notamment
ZMIROU 1994].

La pollution chimique d’origine automobile étant un mélange complexe, il convient d’étu-
dier les connaissances acquises sur chacune des familles de polluants d’une part (§ 2.2 à
2.7), sur les gaz d’échappement et les carburants en tant que mélanges d’autre part (§ 2.8).

2.2 LE MONOXYDE DE CARBONE

2.2.1 Généralités

Le monoxyde de carbone CO est un gaz incolore, inodore et inflammable dont la
masse volumique (1 kg/m3 à 25 °C et sous 760 mm de Hg) est voisine de celle de l’air.
CO est produit par toutes les combustions incomplètes de matières organiques et, en
particulier, il est le polluant toxique le plus abondant dans les gaz d’échappement des
véhicules automobiles. CO est relativement stable dans l’atmosphère.

La voie pulmonaire constitue la seule voie de pénétration de ce polluant dans l’or-
ganisme. CO se combine fortement avec l’hémoglobine pour former la carboxyhé-
moglobine (COHb), composé stable qui peut être mesuré par spectrophotométrie ou
chromatographie en phase gazeuse, et avec d’autres hémoprotéines. COHb est consi-
dérée comme le biomarqueur spécifique d’une exposition et d’effet du monoxyde de
carbone ; elle est reliée directement au mécanisme de l’intoxication oxycarbonée. Par
ailleurs une formation endogène de CO à partir de l’hémoglobine a été mise en évi-
dence, ce qui se traduit par la présence d’un faible taux biologique normal de CO
dans le sang (0,1 – 0,2 %).
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2.2.2 Toxicité et métabolisme

Après avoir atteint les poumons, CO diffuse rapidement à travers la paroi alvéolaire,
les capillaires, et, éventuellement, la membrane placentaire chez la femme enceinte.
Il se combine de manière difficilement réversible avec l’une des hémoprotéines, l’hé-
moglobine. Environ 80-90 % du monoxyde de carbone absorbé se combine avec l’hé-
moglobine, ce qui provoque une réduction de la capacité de transport d’oxygène du
sang. L’affinité de l’hémoglobine pour CO est 200-250 fois celle de l’oxygène.
L’absorption et l’élimination de CO ont été décrites par de nombreux modèles
mathématiques, dont le plus important est celui basé sur l’équation de Coburn-
Foster-Kane, qui prend en compte toutes les variables physiologiques affectant la
fixation de CO [COBURN 1965]. Les variables les plus importantes sont la teneur en
CO de l’air inhalé, la durée de l’exposition et la ventilation alvéolaire. Pendant une
exposition à une concentration fixe de monoxyde de carbone, la teneur en COHb
croît rapidement, puis plus lentement après 3 heures et reste stable après 6-8 heures
d’exposition. A ce dernier état, les teneurs en CO de l’air alvéolaire et de l’air
ambiant deviennent pratiquement égales. Le monoxyde de carbone est éliminé sans
modification par les poumons, cette élimination pouvant être hâtée en augmentant la
pression partielle d’oxygène de l’air inspiré. La vitesse d’élimination dépend elle aussi
de la concentration de l’hémoglobine, de la ventilation alvéolaire, de la durée d’ex-
position, de la teneur en oxygène de l’air inhalé, et de la teneur en COHb. Il existe
des abaques de fixation-élimination du CO aux teneurs habituellement rencontrées
(annexe 6). La demi-vie de COHb est d’environ 4 heures pour un adulte, aux faibles
teneurs [JOUMARD 1983].

CO se fixe également sur la myoglobine, protéine musculaire, ce qui affecte l’oxy-
génation de certaines cellules musculaires et, en particulier, le myocarde. Il se fixe
aussi sur les cytochromes (a3, P450), la catalase et les peroxydases, qui jouent un rôle
important dans le mécanisme de la respiration cellulaire.

La principale conséquence de l’intoxication oxycarbonée est l’hypoxie qui est due à
plusieurs causes :

– diminution de la quantité globale d’oxygène fixée sur l’hémoglobine,

– mauvaise libération de l’oxygène au niveau capillaire,

– mauvaise oxygénation des tissus musculaires,

– diminution de l’oxydation cellulaire par blocage des cytochromes.

Les organes gros consommateurs d’oxygène sont particulièrement vulnérables, tels
que le système nerveux central, le myocarde et, par extension chez la femme enceinte,
le foetus [CONSO 1982, SALONEN 1994].
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2.2.3 Effets sur la santé

Les effets aigus de l’intoxication par le monoxyde de carbone sont bien établis, les
signes apparaissant pour un sujet sain à partir de 20 à 30 % de COHb. Les symptômes
se caractérisent par des céphalées, une grande fatigue, des vertiges et des nausées.
Lorsque la teneur en COHb augmente, apparaissent une somnolence, une impotence
fonctionnelle, puis le coma. Le décès survient pour une teneur d’environ 66 % de
COHb dans le sang.

La nocivité de CO s’exprime aussi à des doses plus faibles et pour des durées d’exposi-
tion plus ou moins longues, au travers du tabagisme actif en particulier, ou de sources
fixes ou mobiles de combustion. Les effets apparaissent alors à plus ou moins longue
échéance : à court terme, chez les sujets sains ou, surtout, présentant un risque cardio-
vasculaire, notamment à l’occasion d’un exercice physique marqué ; à moyen terme
s’agissant de l’exposition fœtale pendant la grossesse d’une femme fumeuse principa-
lement ; à long terme, enfin, si l’on reconnaît au monoxyde de carbone des potentiali-
tés athérogènes. En définitive, quatre types d’effets ont été observés ou étudiés.

2.2.3.1 Effets cardio-vasculaires

Des études réalisées dans les années 1970 sur des patients atteints d’angine de poitrine
avaient montré que le temps moyen d’exercice sur une machine à pédales était diminué
pour des teneurs en COHb de 2,7 à 5,8 %. Plus récemment une étude ne montre aucun
effet sur le temps d’apparition de l’angine de poitrine au cours de l’exercice, pour des

Figure 5 : Pourcentage de carboxyhémoglobine en fonction de la teneur en CO,
de la durée d’exposition et de l’activité physique [CHOVIN 1975]



teneurs en COHb de 4 % et moins. [SHEPS 1987]. D’autres études ont donné des résul-
tats contraires : Adams note pour des teneurs en COHb de 6 % une apparition plus
rapide de dysfonctionnement ventriculaire et de l’angine de poitrine, et des perfor-
mances moins bonnes lors de l’exercice [ADAMS 1988]. Kleinman observe une diminu-
tion du temps d’exercice pour l’apparition de l’angine à des teneurs en COHb de 3 %
[KLEINMAN 1989]. En outre une étude multicentrique [ALLRED 1989], effectuée sur 63
patients atteints de maladie coronarienne et non-fumeurs, confirme ces résultats pour
des teneurs en COHb de 2 % et de 4 % :

– diminution du temps d’apparition de l’ischémie sur l’électrocardiogramme
respectivement de 5,1 % pour 2 % de COHb et de 12,1 % pour 4 % de COHb,

– diminution du temps d’apparition de la douleur angineuse respectivement
de 4,2 % pour 2 % de COHb et de 7,1 % pour 3,9 % de COHb.

Les effets de faibles teneurs de CO sur l’arythmie cardiaque sont également
contradictoires selon les auteurs :

– Hinderliter ne trouve aucun effet pour 4 et 6 % de COHb sur l’arythmie
présentée par des patients souffrant de maladie coronarienne au repos et lors
d’exercices [HINDERLITER 1989],

– Sheps observe, sur 41 patients non-fumeurs et souffrant de maladie coro-
narienne, que le nombre et la complexité des arythmies augmentent de
manière significative durant l’exercice pour une teneur en COHb de 6 %,
mais pas pour une teneur de 4 %.

Une étude rétrospective (1952-1981) portant sur les décès par maladies cardiaques de
5529 employés de l’office des ponts et des tunnels de New York exposés au
monoxyde de carbone conduit aux résultats suivants [STERN 1988] :

– l’excès de risque de mortalité par maladies cardiaques est de 35 % pour les
employés des tunnels, par comparaison à la population générale de New
York, alors que ce risque n’est pas augmenté pour les employés des ponts,

– aucune association avec la durée d’exposition n’est observée,

– le risque élevé d’artériosclérose diminue pour les employés des tunnels
dans les cinq ans suivant la fin de l’exposition,

– les taux de COHb n’étaient pas significativement différents en 1981 entre
les employés des tunnels (4,5 %) et ceux des ponts (4,9 %).

Une revue générale [SMITH 1993] portant sur les données épidémiologiques en milieu
professionnel et sur les études expérimentales (lapin, porc, singe, pigeon, coquelet)
d’exposition chronique à CO suggère que ce dernier n’est pas athérogène.
L’artériosclérose associée au tabagisme actif observé dans les enquêtes épidémiolo-
giques consacrées à des fumeurs n’est probablement pas attribuable au CO.
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Morris a rapporté très récemment les résultats d’une étude épidémiologique réalisée
dans sept grandes agglomérations des USA (Chicago, Detroit, Houston, Los Angeles,
Milwaukee, New-York et Philadelphie) [MORRIS 1995]. Cette étude met en relation,
chez les sujets de plus de 64 ans, les admissions hospitalières pour insuffisance car-
diaque par congestion avec diverses données météorologiques et de pollution atmo-
sphérique selon une approche « écologique temporelle ». Il en résulte, après prise en
compte des facteurs de confusion connus, une association positive et consistante entre
les admissions et les niveaux ambiants de CO (valeurs maximales horaires journa-
lières) dans des modèles uni ou multi-polluant (s), pour chacune de ces aggloméra-
tions. Le risque relatif d’hospitalisation pour cause cardiaque associé à un
accroissement de 10 ppm de CO varie, selon les sites, de 1,10 (New-York) à 1,37 (Los
Angeles). L’association est indépendante de la saison, de la température et des autres
indicateurs gazeux majeurs de pollution atmosphérique. Cette étude attire à nouveau
l’attention sur la possibilité que la pollution atmosphérique aggrave le risque car-
diaque, mais aussi sur la responsabilité éventuelle du CO, indépendamment des par-
ticules fines en suspension, confirmant en cela quelques études épidémiologiques
antérieures [SCHWARTZ 1995]. Il reste à voir dans quelle mesure les faibles risques
relatifs observés, mais intéressant de grandes populations, sont attribuables au seul
CO ou à la pollution atmosphérique urbaine dans son ensemble.

2.2.3.2 Effets sur le comportement

Par extrapolation des données observées sur le rat concernant l’hypoxie due au CO
et des données concernant l’anoxie sur l’homme, des courbes dose/effets comporte-
mentaux ont été établies [BENIGNUS 1994]. Elles montrent que, pour des personnes
en bonne santé, il faut des teneurs en COHb de 18 à 20 % pour observer une réduc-
tion de 10 % de performances comportementales. Cependant, des études antérieures
signalent des effets à partir de 3 % - 5 % de COHb [SALONEN 1994].

Cette différence semble due au fait que les études ayant montré une plus grande sen-
sibilité au CO ont été réalisées en « simple aveugle », alors que les études récentes
ont utilisé une procédure de « double aveugle » (patient et expérimentateur non aver-
tis de la nature de l’exposition subie par le patient) [BENIGNUS 1993]. Il est possible
également que certaines maladies ou dysfonctionnements cardio-vasculaires accrois-
sent la sensibilité des sujets aux troubles de comportement induits [BENIGNUS 1994].
Des troubles psychomoteurs (notamment diminution de la coordination et de la capa-
cité de conduite d’un véhicule) ont été observés pour des teneurs en COHb aussi
basses que 5,1 à 8,2 % [BENIGNUS 1987]. Les effets du monoxyde de carbone sur les
capacités mentales sont ambigus entre 5 et 20 % de COHb, mais une étude
[BRUNNELL 1988] montre que pour des teneurs en COHb de 7 % et de 10 % les per-
formances diminuent lors d’exercices modérés, et s’améliorent au repos. Dans ces
deux cas, les réponses dépendent de la teneur en COHb.
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Teneur en
carboxyhémoglobine Effets

(%)

2,3 – 4,3 Diminution significative (3-7 %) du temps d’exercice avant épuisement
pour des jeunes hommes en bonne santé

2,9 – 4,5 Diminution significative de la capacité d’exercice pour des personnes souf-
frant d’angine de poitrine et augmentation de la durée de l’attaque angineuse

5 – 5,5 Diminution significative de la consommation maximale d’oxygène et du
temps d’exercice pour des jeunes hommes en bonne santé

‹ 5 Aucun signe de diminution significative de la vigilance après exposition

5 – 7,6 Affaiblissement significatif des tâches de vigilance pour des expérimentateurs
en bonne santé

7 – 17 Diminution significative de la perception visuelle, de la dextérité, des facul-
tés d’apprentissage ou des performances lors de tâches complexes 
telles que la conduite de véhicules

7 – 20 Diminution significative de la consommation maximale d’oxygène pendant 
les exercices violents pour des jeunes hommes en bonne santé

2.2.3.3 Effets sur des sujets en bonne santé lors d’exercices

Plusieurs études anciennes ont montré que pour des sujets non fumeurs et en bonne
santé des teneurs en COHb de 2,5 à 7 % peuvent provoquer une diminution signifi-
cative des performances physiques lors d’exercices soutenus [SALONEN 1994].

2.2.3.4 Effets sur le développement

CO diffuse rapidement à travers la membrane placentaire et COHb est éliminé plus lente-
ment du sang du foetus que du sang de la mère, à cause d’une plus grande affinité de l’hé-
moglobine du foetus pour CO. Ceci explique qu’à l’équilibre la teneur en COHb soit de 10
à 15 % plus élevée chez le foetus que chez la mère. Durant la grossesse, la production endo-
gène de CO peut être triple, et l’oxyhémoglobine maternelle est ainsi réduite, pouvant
entraîner une diminution de 2 à 20 % de la capacité de transport de l’oxygène par le sang.

Ceci est bien établi et explique probablement une relation causale entre le tabagisme
de la mère et le poids un peu plus faible de l’enfant à la naissance pour des teneurs
en COHb du sang du foetus de 2 à 7 % [SALONEN 1994].
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Tableau XI : effets sur la santé associés aux faibles niveaux d’exposition
au monoxyde de carbone [SALONEN 1994]

2.2.4 Conclusion

Les études récentes, qui reposent pour la plupart sur des expérimentations humaines
contrôlées, confirment les résultats des études antérieures. Dans l’objectif de proté-
ger des effets aigus cardio-vasculaires les personnes âgées et les adultes atteints de



maladies coronariennes et non fumeurs, ainsi que pour prévenir les effets hypoxiques
sur les fœtus de femmes enceintes ne fumant pas, un niveau de carboxyhémoglobine
de 2,5 % ne devrait pas être dépassé.

Ce niveau est en équilibre avec une teneur ambiante de 12 ppm environ ; il est atteint
en deux heures par un homme marchant exposé à 30 ppm de CO (annexe 6).

2.3 LES PARTICULES EN SUSPENSION

2.3.1 Les particules fines

Les particules en suspension constituent un ensemble très hétérogène dont la qualité, sur le
plan physique, chimique et/ou biologique est fort variable selon les sources d’émission à
l’échelle locale ou à plus longue distance, selon la saison (en raison des phénomènes de chi-
mie atmosphérique), ainsi que selon les méthodes de mesure employées (fumées noires,
méthodes gravimétriques ou radiométriques, PM10, PM2,5, sulfates particulaires...). Il n’y a
pas de relation universelle entre les concentrations estimées par ces différentes techniques
de mesure. Malgré cette hétérogénéité, les particules en suspension représentent un indica-
teur majeur de la qualité de l’air d’un point de vue sanitaire, tant sont nombreuses et cohé-
rentes, par delà les contextes géoclimatiques, des populations et des sources d’émissions, les
études leur attribuant une responsabilité dans la survenue d’une vaste gamme d’effets bio-
logiques et sanitaires. Un consensus se dégage pour considérer que l’essentiel des effets
associés aux particules est le fait des particules les plus fines (< 2 à 3 µm de diamètre aéro-
dynamique) [DEP. OF HEALTH 1995a, OMS 1994]. Pour autant, il est très difficile, en l’état
actuel des connaissances, de leur imputer spécifiquement les effets observés, du fait de la
grande corrélation existant le plus souvent entre les divers polluants présents dans l’air.

Dominées dans le passé par les fumées des processus incomplets de combustion de
charbon, notamment lors du chauffage domestique, les particules en suspension sont
aujourd’hui principalement issues des véhicules automobiles, des usines productrices
d’énergie non nucléaire ainsi que des réactions chimiques entre gaz atmosphériques et
l’humidité de l’air [DEP. OF HEALTH 1995]. On y trouve principalement : des éléments
minéraux liés à l’érosion des matériaux (sols, bâtiments) ou à la remise en suspension
de particules déposées sur le sol ; des noyaux carbonés issus des processus de combus-
tion, intimement liés à des composés organiques produits des combustions incom-
plètes ; des sulfates SO4

- - ou nitrates NO3
- résultant des transformations des oxydes de

soufre ou d’azote émis par différentes sources ; ou encore des sels d’ammonium pro-
duits par la neutralisation des aérosols acides par l’ammonium présent dans l’air du fait
de l’activité biologique. Des ions métalliques (zinc, fer, cuivre, manganèse, vanadium,
plomb...) sont aussi adsorbés ou condensés à la surface de ces particules et jouent sans
doute un rôle important dans la toxicité de l’aérosol.
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Si en terme d’émissions globales sur le territoire, on peut attribuer de l’ordre de 30 % des
particules totales aux transports automobiles [ADEME 1995], en terme d’immission
(concentrations ambiantes) en milieu urbain, la proportion est sans aucun doute beau-
coup plus élevée. Malheureusement, les données françaises sont insuffisantes pour four-
nir des chiffres précis. Cette part est estimée autour de 40 à 70 % dans différentes villes
du continent américain [CHOW 1992, ANDRADE 1993], et jusqu’à 87 % à Londres, spéci-
fiquement pour les particules d’origine diesel [QUALITY OF URBAN AIR REVIEW GROUP

1993], type de motorisation de très loin la principale source d’émission de paticules fines.
La France se caractérise dans le monde par l’importance du parc automobile de type die-
sel. Ainsi, selon une étude réalisée par l’industrie automobile, en considérant la compo-
sition du parc automobile en 1995, 87 % des particules émises à l’échappement des
voitures proviendraient des véhicules diesel, 12 % des voitures essence sans catalyseur et
1 % des voitures essence avec catalyseur [LUCAS 1995].

La contribution des véhicules automobiles dans les concentrations ambiantes des par-
ticules fines peut en conséquence être estimée autour de 50-80 % en milieu urbain*.
C’est cette proportion approximative qu’il faut avoir en tête pour interpréter en
terme de risque attribuable aux véhicules automobiles les résultats des nombreux tra-
vaux conduits sur l’impact sanitaire des particules atmosphériques. Or les particules
issues des pots d’échappement des véhicules se caractérisent par leur très petite taille,
qui leur confère une aptitude particulière à pénétrer très profondément dans les voies
aériennes [HEI 1995a] d’où elles mettront beaucoup plus de temps à être éliminées.
Dans la gamme des tailles de ces particules ultra-fines, de l’ordre de 20 à 40 % pour-
ront se déposer au niveau alvéolo-intersticiel [DEP. OF HEALTH 1995b, CSHPF 1993].
D’un point de vue biologique et sanitaire, ces particules ultra-fines sont donc sans
doute les plus préoccupantes (voir plus loin les particules diesel). Pour autant, il
n’existe pas en l’état actuel de technique de mesure permettant d’identifier spécifi-
quement les particules d’origine diesel dans l’ensemble des particules fines.

Au cours des 5 à 10 dernières années, des progrès considérables ont été faits en
matière de connaissance des effets à court et long terme des particules fines, au
moyen d’études épidémiologiques empruntant divers protocoles (études transver-
sales, longitudinales ou écologiques temporelles). Le cas des particules en suspension
est ainsi singulier dans le champ des connaissances sur l’impact des nuisances envi-
ronnementales. En effet, alors que les travaux épidémiologiques sont légion et
impressionnants par la cohérence de leurs résultats, les données expérimentales chez
l’homme ou l’animal sont rares ou d’interprétation délicate du fait du caractère très
composite des particules, qui se prête mal à l’expérimentation.
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* Cette estimation demeure en l’état actuel incertaine et a fait l’objet de débats à l’intérieur du groupe. Elle nécessite des études
complémentaires pour être consolidée.



Changement (%) de l’indicateur

Indicateur sanitaire sanitaire associé à une
augmentation de 10 µg/m3

des PM10*

Accroissement de la mortalité quotidienne
– décès totaux 1.00
– décès respiratoires 3.40
– décès cardio-vasculaires 1.40

Accroissement du recours aux soins respiratoires hospitaliers
– hospitalisation 0.80
– urgences 1.00

Exacerbation de l’asthme
– crises d’asthme 3.00
– usage de broncho-dilatateurs 2.90
– urgences hospitalières 3.4 (1 seule étude)
– hospitalisation 1.90

Dépression de la fonction pulmonaire
– volume expiratoire maximum par seconde 0.15
– flux expiratoire de pointe 0.08

Les effets mis en évidence concernent principalement la mortalité cardio-vasculaire et
respiratoire à court terme [SCHWARTZ 1994a, QUÉNEL 1996], les atteintes fonction-
nelles respiratoires, l’incidence d’épisodes asthmatiques, et divers indicateurs d’activité
sanitaire (consultations ambulatoires, entrées aux urgences hospitalières...). Résumés
sur le plan qualitatif et quantitatif par Dockery et Pope en 1994 (tableau XII), ces effets
se manifestent pour des concentrations relativement faibles (< 50 µg/m3), inférieures
aux valeurs de référence actuelles de la qualité de l’air [DOCKERY 1994].
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Tableau XII : Estimation des effets associés à la pollution atmosphérique particulaire
[Dockery et Pope 1994]

La figure 6 synthétise (au moyen d’une méta-analyse) les résultats d’un grand nombre
de travaux publiés dans la littérature internationale sur la prévalence de manifesta-
tions irritatives des voies aériennes (voies supérieures et inférieures considérées
ensemble) selon la concentration des particules en suspension, et montre un risque
relatif augmentant plus vite chez les enfants (� 12 ans) que chez les sujets plus âgés,
essentiellement les adultes [ZMIROU 1995a].

Pour la mortalité à court terme, explorée par les études d’analyse des séries chronolo-
giques, la relation apparaît de type linéaire pour les faibles concentrations, curviligne à
des teneurs plus élevées (Allemagne de l’Est ou Londres entre 1965 et 1972) [SPIX

1993, LIPPMANN 1995], ce qui interdit toute extrapolation des faibles aux fortes concen-
trations et réciproquement. Critiquée sur le plan de possibles artefacts occasionnés par
les méthodes d’analyses statistiques mises en oeuvre, plusieurs de ces études de la mor-

* particules de diamètre aérodynamique inférieur à 10µm.



talité à court terme ont fait l’objet d’une expertise par un groupe d’experts indépen-
dants qui a, pour l’essentiel, confirmé leurs résultats [HEI 1995b]. Une question impor-
tante concerne le profil des personnes dont les nombreuses études de type « écologie
temporelle » ont révélé le risque de mortalité, à court terme, en relation avec les
concentrations des particules. Des travaux récents suggèrent que les personnes qui suc-
combent à l’occasion de petites pointes de pollution sont des sujets déjà fragiles sur le
plan cardio-respiratoire (personnes âgées, bronchitiques chroniques, insuffisants car-
diaques) [SPIX 1993, SCHWARTZ 1994c], personnes dont le décès serait précipité d’une
durée qui a été estimé de l’ordre de quelques semaines.

A partir des nombreuses données disponibles, l’OMS a évalué en 1995 les teneurs
atmosphériques en PM10, PM2,5 et en sulfates SO4

-- qui sont associées à des modifica-
tions péjoratives, respectivement de 5, 10 ou 20 % de la mortalité ou d’indicateurs sani-
taires [OMS 1994] (tableau XIII). Dans le même rapport, l’OMS a aussi estimé l’effet
hypothétique d’épisodes de 3 jours successifs d’exposition à des teneurs de PM10 de 50,
100 ou 150 µg/m3 pour un million d’habitants (tableau XIII). Ces évaluations donnent
une mesure du gain sanitaire potentiel qui pourrait résulter d’une réduction à divers
degrés de la pollution particulaire.

A plus long terme, la responsabilité des particules, à fortes concentrations, dans la
genèse et le développement de la bronchite chronique est bien établi depuis long-
temps [DEP. OF HEALTH 1995a]. Deux études récentes sur des cohortes américaines
constituées d’adultes tout-venant suggèrent aussi que l’exposition sur 10 à 15 ans à
des teneurs relativement modérées de particules serait associée à une réduction de la
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Figure 6 : Evolution du risque relatif de manifestations irritatives des voies aériennes
selon l’exposition aux particules en suspension (résultats d’une méta-analyse)*

* Pour les enfants (� 12 ans), la courbe dose réponse est encadrée de son intervalle de confiance à 95 %
Note : à titre d’exemple, la valeur médiane des concentrations des fumées noires en Ile-de-France en 1993-94 était 33µg/m3 ; la sta-
tion la plus chargée avait un percentile 98 à 74 µg/m3.
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Tableau XIII : Relations entre différents indicateurs d’effet sanitaire et l’exposition de
courte durée à la pollution atmosphérique particulaire évaluée par SO4, PM2,5 ou PM10

(d’après OMS Europe 1995 – estimations à partir de diverses publications des années 1990).

Indicateur d’effet sanitaire Changement de concentration moyenne
quotidienne (µg/m3) associé à un effet sanitaire donné

Nature Changement SO4
= PM2,5 PM10%

Mortalité quotidienne 5 8 29 50
10 16 55 100
20 30 110 200

Admissions hospitalières 5 8 10 25
pour causes respiratoires 10 16 20 50

20 32 40 100

Usage 5 – – 7
de bronchodilatateurs 10 – – 14
par les asthmatiques 20 – – 29

Exacerbation 5 – – 10
de symptômes 10 – – 20
chez les asthmatiques 20 – – 40

Modification du débit 5 – – 200
de pointe (en moyenne 10 – – 400
dans la population) 20 – – –

Tableau XIV : Effets sanitaires d’épisodes de pollution atmosphérique particulaire de trois
jours consécutifs pour une population théorique d’un million d’habitants *

a) Estimation du nombre de sujets souffrant d’effets sanitaires attribuables à des concentrations
moyennes de PM10 de 50, 100 ou 200 µg/m3 pendant 3 jours.

Nombre de sujets affectés

Indicateur d’effet sanitaire pour un million de sujets exposés *

50 µg/m3 PM10 100 µg/m3 PM10 200 µg/m3 PM10

Mortalité à court terme 4 8 16

Admissions hospitalières 6 12 24
pour causes respiratoires

Asthmatiques utilisant 1 400 2 800 5 600
des bronchodilatateurs

Asthmatiques 1 000 2 000 4 000
à symptomatologie exacerbée

* Dans cette population, le « bruit de fond » de la mortalité et de la morbidité s’est caractérisé en 3 jours par 80 décès, 60 admissions
hospitalières pour causes respiratoires et 4000 sujets asthmatiques utilisant des bronchodilatateurs et/ou souffrant de symptômes asth-
matiques (selon OMS Europe 1995).
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Tableau XIV : Effets sanitaires d’épisodes de pollution atmosphérique particulaire de trois
jours consécutifs pour une population théorique d’un million d’habitants *

b) Estimation des bénéfices sanitaires (exprimés en nombre de sujets non atteints) liés à une
réduction des niveaux moyens de concentration sur 3 jours en PM10 de 25, 50 ou 100 µg/m3.

survie. La mortalité en cause est encore de type cardio-respiratoire, mais comporte
également des décès par cancer pulmonaire, le meilleur indicateur prédictif de ce
risque étant les particules fines (< 2,5 µm), avec des risques accrus de 5 à 35 % selon
le degré de pollution des zones comparées [DOCKERY 1993, POPE 1995].

Hypothèses physiopathologiques

En l’état actuel des connaissances, il n’est pas possible de décrire précisément les méca-
nismes physiopathologiques de l’agression de la muqueuse respiratoire par les parti-
cules. Sans doute la composition du noyau solide ou liquide et la nature des substances
adsorbées en surface (sulfates, nitrates, ions métalliques, molécules organiques...)
jouent-elles un rôle important. Mais la grande similitude des effets observés dans des
contextes d’émission pourtant très variés plaide aussi en faveur d’un effet général de
surcharge des systèmes de défense de l’appareil respiratoire (sidération ou réduction de
l’élimination mucociliaire, altération des macrophages alvéolaires...) qui, avec l’enchaî-
nement des réactions cellulaires et biochimiques supports de l’inflammation, contribue
aussi certainement à l’expression biologique, fonctionnelle et clinique de l’agression.

La question du risque carcinogène lié aux particules ultra-fines d’origine diesel est un
cas particulier qui mérite des développements spéciaux.

2.3.2 Les particules diesel

Les particules diesel présentes dans l’atmosphère sont de très petite taille, inférieure
au micron. Leur composition et leur granulométrie ne sont pas parfaitement connues.

Nombre de sujets affectés

Indicateur d’effet sanitaire pour un million de sujets exposés *

25 µg/m3 PM10 50 µg/m3 PM10 100 µg/m3 PM10

Mortalité à court terme – 2 – 4 – 8

Admissions hospitalières – 3 – 6 – 12
pour causes respiratoires

Asthmatiques utilisant – 7 000 – 7 000 – 2 800
des bronchodilatateurs

Asthmatiques – 500 – 7 000 – 2 000
à symptomatologie exacerbée

* Dans cette population, le « bruit de fond » de la mortalité et de la morbidité s’est caractérisé en 3 jours par 80 décès, 60 admissions
hospitalières pour causes respiratoires et 4000 sujets asthmatiques utilisant des bronchodilatateurs et/ou souffrant de symptômes asth-
matiques (selon OMS Europe 1995).



Leur composition peut être schématiquement décrite comme un squelette de carbone
recouvert d’une phase organique composée principalement d’imbrûlés provenant du
carburant et du lubrifiant. Cette phase imbrûlée comprend plusieurs centaines de
composés avec, notamment, des hydrocarbures aromatiques polycycliques (figure 7).

Rappelons que ces particules diesel, de très petite taille (diamètre aérodynamique
moyen de 0,5 µm) constituent aujourd’hui la plus grande part des poussières en sus-
pension en milieu urbain. C’est à dire que, par delà la diminution qui a pu être obser-
vée, depuis 20 ans, des valeurs d’immission (teneurs atmosphériques) des particules
(mesurées alors par la technique des fumées noires), la nature des particules a aussi
évolué. Tout laisse à penser que les particules présentes aujourd’hui dans l’air urbain
présentent, par leur taille et leur composition chimique, une nocivité plus marquée
que celles qui étaient historiquement associées aux processus de combustion indus-
triels et du chauffage résidentiel traditionnel.
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Figure 7 : Schéma des particules diesel [d’après HEI 1995a]
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La toxicité de ces particules peut être définie en deux grands types d’effets, cancéri-
gène et irritant.

2.3.2.1 L’effet cancérigène

Études in vitro

Les premières études, à la fin des années 1970, ont montré que la fraction soluble
extraite des particules diesel était mutagène par le test d’Ames. Depuis, de nom-
breuses études ont confirmé cet effet mutagène sur différents modèles cellulaires. De



nombreuses synthèses [CLAXTON 1983, HOMBERG et AHLBORG 1983, ISHINISHI 1986,
HEALTH EFFECTS INSTITUTE 1995] ont été publiées sur ce sujet. Comme il est difficile
de tester directement les gaz d’échappement in vitro, les études sont généralement
réalisées à partir de quelques composés ou sur des fractions particulaires. Très peu
d’études ont porté sur les émissions totales ou sur des expositions directes.

Les premières études furent menées sur des condensats de gaz d’échappement. De
récentes méthodes de dilution ont permis de récolter des particules et des suies par-
ticulaires. Plusieurs solvants sont utilisés pour extraire le matériel organique des par-
ticules d’effluent diesel ou essence [CLAXTON 1983]. Le dichlorométhane est le plus
souvent employé. Les résultats des études de génotoxicité, menées sur des particules,
des extraits particulaires, des condensats organiques volatils ou sur des émissions glo-
bales, sont généralement exprimés en activité/unité de masse.

Afin de comparer les différents types d’émissions entre eux, les études de génotoxi-
cité sont souvent exprimées par rapport aux taux d’émission, aux distances parcou-
rues ou encore par rapport au volume de combustible consommé.

Les résultats ont montré un certain nombre de mutations géniques sur procaryotes.
Certaines études ont impliqué les hydrocarbures polycycliques aromatiques nitrés.
D’autres ont montré que les suies particulaires sont peu ou pas mutagènes sur
Salmonella typhimurium lorsqu’elles sont incubées dans des fluides physiologiques
tels que le sérum sanguin, des solutions salines, de l’albumine, des surfactants pul-
monaires et le fluide de lavage pulmonaire [KING 1981, SIAK 1981]. L’incubation et
la phagocytose des particules de diesel par les macrophages alvéolaires diminuent
leur activité mutagène [KING 1983]. Des travaux récents indiquent qu’après catalyse
d’oxydation, la mutagénicité des effluents est réduite (source : Renault).

D’autres études ont montré des mutations géniques sur cellules de mammifères, des
aberrations chromosomiques sur cellules de hamster chinois [LEWTAS 1982] ou sur
lymphocytes humains [BROOKES 1984]. Certaines études ont montré également une
augmentation des échanges entre chromatides soeurs sur cultures de cellules.

Au total, des résultats contradictoires ont été publiés concernant le rôle joué par les
particules et la fraction gazeuse dans la mutagénécité des émissions diesel.

Études in vivo

Parallèlement, des études de cancérogénicité chez l’animal ont été menées. Les prin-
cipales ont été réalisées par inhalation chez des rats, des souris, des hamsters ou des
singes [KARIAGIANES 1981, TAKEMOTO 1986, HEINRICH 1986, LEWIS 1986, IWAI 1986,
BRIGHTWELL 1986, ISHINISHI 1986, MANDERLY 1987, NIKULA 1993, HEINRICH 1995].
Les émissions contenaient de 0,35 à 8 mg/m3 de particules. Un certain nombre ont
comparé l’effet des émissions totales à celui des émissions filtrées, c’est-à-dire sans

Nocivité des polluants associés à l’automobile 65



particules mais avec la même phase gazeuse. Les études effectuées chez les hamsters
(2 études) et les singes (1) ont toutes été négatives. Des résultats contradictoires ont
été obtenus chez la souris. Les études chez le rat (10) ont montré une augmentation
des tumeurs pulmonaires lorsqu’ils étaient exposés à des concentrations de particules
supérieures à 2 mg/m3 (tableau XIV) et durant toute leur vie. Toutes les études expo-
sant les animaux à des concentrations plus faibles ont été négatives. De même, à
chaque fois que les particules étaient filtrées, les résultats ont été négatifs.

Il existe donc un nombre important d’études positives chez le rat ainsi que quelques
études positives chez la souris. Les études ont été faites dans de bonnes conditions
avec des pratiques correctes de laboratoire. Des groupes témoins étaient utilisés. Les
systèmes d’exposition aux particules peuvent être critiqués mais risquent surtout de
minimiser les concentrations en particules et non l’inverse. Les résultats étant posi-
tifs, ce biais n’intervient pas. Il peut par contre jouer sur la taille des particules, qui
ne sont peut être pas représentatives de la réalité.

Il existe actuellement une polémique importante sur le mécanisme de cet effet. Un
certain nombre d’études ont montré que les émissions diesel filtrées, donc sans par-
ticules, n’entraînaient aucune augmentation de tumeurs, alors que les composés
gazeux étaient inchangés. Ceci a été retrouvé dans toutes les études chez le rat. Seule
une étude chez la souris montre des résultats différents. On peut cependant imaginer
que les filtres arrêtent également certains gaz. Malgré cela, il est couramment admis
par la communauté scientifique que les particules diesel sont responsables de la can-
cérogénécité expérimentale des émissions diesel.

Trois hypothèses sont avancées pour expliquer leur mécanisme d’action :

Phénomène génétique

Il serait dû aux substances organiques présentes sur les particules, qui seraient désor-
bées et interagiraient avec l’ADN composant le matériel génétique des cellules pul-
monaires pour initier le cancer. Cette hypothèse est appuyée par le fait que des
adduits de l’ADN ont été retrouvés chez les rats après des expositions à court terme
[BOND 1988] et à long terme [WONG 1986]. Il n’a pas été montré d’effet dose-réponse
[MAUDERLY 1987].

Phénomène épigénétique

Cette hypothèse est proposée par Vostal qui suggère que la survenue de cancers uni-
quement chez les rats soumis à de fortes concentrations résulterait d’une surcharge
pulmonaire [VOSTAL 1986]. Ceci est conforté par le fait que l’on peut obtenir des can-
cers pulmonaires en exposant les animaux à d’autres substances inertes qui n’agi-
raient que par surcharge (dioxyde de titane, charbon,...). Des concentrations
importantes de ces substances sont nécessaires.
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Initiation par des substances organiques et promotion par l’inflammation
chronique résultant des fortes concentrations.

Pour l’instant on ne sait pas quels sont les produits chimiques responsables de la for-
mation d’adduits de l’ADN. Les hydrocarbures aromatiques nitropolycycliques ont
été impliqués comme une des causes possibles de l’effet cancérogène. Ils sont en effet
mutagènes. Bond a montré que les adduits d’ADN étaient augmentés pour des rats
exposés aux émissions diesel à des concentrations de 0,95 ; 3,5 ; 7 et 10 mg/m3 par rap-
port aux témoins, lors d’exposition de 12 semaines. Il n’y avait cependant pas de dif-
férence de taux d’adduits entre les groupes. Les adduits augmentent surtout après
4 semaines d’exposition et diminuent rapidement après la fin de l’exposition [BOND

1988]. Le taux atteint pour une exposition de 12 semaines est similaire à celui obtenu
par Wong en 30 mois d’exposition pour une exposition de 7 mg/m3 [WONG 1986].

Par ailleurs, il faut noter que les adduits d’ADN sont principalement mis en évidence
dans les régions pulmonaires où l’on trouve expérimentalement les tumeurs chez
l’animal (périphérie du poumon). Tous ces arguments montrent le rôle probable d’un
phénomène épigénétique mais qui n’est certainement pas univoque.

Des comparaisons ont été faites entre le noir de carbone seul et les particules diesel
(fumées de noir de carbone et des substances organiques variées). A des concentra-
tions de 3,5 mg/m3, après une exposition de 12 semaines, on observe une augmenta-
tion des adduits uniquement pour les particules diesel. A 10 mg/m3, l’augmentation
est notée pour les deux groupes, mais plus pour les particules diesel. Il faut noter
cependant qu’il existait sur le noir de carbone une fraction organique extractible par
les solvants à une concentration de 0,04 % au lieu de 30 % pour le diesel. Une der-
nière étude a montré qu’à des concentrations de 8,1 mg/m3 pendant 12 semaines, des
adduits d’ADN étaient formés en périphérie uniquement chez les rats et les singes.
Chez les souris et hamsters, il n’y a pas production d’adduits, ce qui correspond aux
résultats négatifs de cancérogénicité.

Il semble donc que la formation d’adduits de l’ADN par le métabolisme de compo-
sés organiques associés aux particules diesel soit une étape de l’initiation chez le rat.
Ceci est renforcé par le fait que les adduits sont principalement retrouvés dans les
zones périphériques et que les espèces animales chez qui les émissions diesel ne pro-
voquent pas de cancer, sont aussi celles qui ne forment pas d’adduits. Ce n’est cepen-
dant pas la seule explication possible de la cancérogenèse. En effet, il y a formation
d’adduits pour des concentrations faibles et il n’y a pas de relation dose-réponse. La
surcharge due aux particules est peut être l’autre phénomène nécessaire pour le déve-
loppement d’un cancer.

Ceci est étayé par une publication de Nikula qui a exposé des rats pendant 24 mois,
16 heures par jour, 5 jours par semaine à des émissions diesel à une concentration
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particulaire de 2,5 et 6,5 mg/m3 et à des particules de noir de carbone aux mêmes
concentrations [NIKULA 1995]. Dans les deux cas, particules diesel et noir de carbone,
on observe un certain nombre de cancers, dans les mêmes proportions et de manière
significative. Ceci conforte donc le rôle important joué par les particules de carbone
et la surcharge pulmonaire qu’elles entraînent dans la pathogénèse. Une étude équi-
valente au Fraunhofer Institute a montré les mêmes résultats [HEINRICH 1995].
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Tableau XV : Études de cancérogénicité
par inhalation chez le rat

Concentrations (*) Résultats (**)

8,3 mg/m3 –
2 à 4 mg/m3 –

4 mg/m3 +
filtré –

2 mg/m3 –
4,9 mg/m3 +

Filtré –
2,2 mg/m3 +

Filtré –
6,6 mg/m3 +

Filtré –
0,7 mg/m3 –
4 mg/m3 +

0,4 mg/m3 –
1 mg/m3 –
2 mg/m3 –
7 mg/m3 +

3,5 mg/m3 +
0,35 mg/m3 –
2,5 mg/m3 +
6,5 mg/m3 +

(*) concentration de particules diesel
(**) effet cancérigène.

Études épidémiologiques

De nombreuses études épidémiologiques ont été menées chez l’homme, principale-
ment dans des populations exposées professionnellement aux émissions diesel comme
les travailleurs des chemins de fer ou des compagnies de bus, les conducteurs profes-
sionnels (routiers, taxis), les dockers. Plus de 60 études ont été publiées. Une synthèse
de ces études est présentée en annexe 7. Pour plus de détail, on pourra se reporter
au rapport d’étude de l’INERIS sur ce sujet [LAFON 1993] ou au document récent du



Health Effects Institute [HEI 1995a]. Plusieurs études ont montré une augmentation
des cancers pulmonaires et de la vessie. Il convient de noter que dans plusieurs de ces
études des biais importants existent : non prise en compte du tabagisme, autres fac-
teurs professionnels intercurrents, exposition concomitante aux émissions des
moteurs essence : c’est le cas notamment de tous les conducteurs professionnels qui
sont plus exposés à l’air ambiant qu’aux propres émissions de leurs véhicules.
Cependant les études conduites avec prise en compte appropriée du tabagisme ne
modifient pas sensiblement les résultats généraux [HEI 1995a].

En l’état actuel des travaux scientifiques, les études épidémiologiques ne permettent
pas, elles-mêmes, de conclure de manière certaine sur l’effet cancérigène des émis-
sions diesel chez l’homme, pas plus qu’elles ne permettent d’incriminer spécifique-
ment les particules dans cet effet. C’est par la prise en compte à la fois des données
expérimentales et des travaux épidémiologiques que les organismes scientifiques
compétents se sont prononcés sur la carcinogénicité des émissions diesel. Ainsi, sur
la base de ces données sur l’animal et sur l’homme, le CIRC et l’Agence Américaine
de l’Environnement ont classé les émissions diesel comme étant probablement can-
cérigènes (classe 2A du CIRC) chez l’homme [IARC 1989, US EPA 1994].

2.3.2.2 Effets non cancérogènes

Les phénomènes irritatifs bronchiques sont en augmentation dans la population
urbaine. L’effet respiratoire des particules fines non spécifiques a été traité au cha-
pitre 2.3.1, et l’on a vu qu’un des principaux facteurs étiologiques trouvés pour ces
phénomènes irritatifs est la présence de particules qui peuvent pénétrer au niveau des
voies aériennes supérieures [DOCKERY et POPE 1994]. Les particules diesel en font
partie et contribuent à cet effet pathologique, bien qu’elles ne soient sans doute pas
les seules en cause. Par leur taille, elles peuvent pénétrer très profondément dans les
voies respiratoires inférieures d’où, selon les modèles communément adoptés, une
fraction seulement pourra être éliminée [TGLD 1966].

Les altérations de la fonction pulmonaire (réduction des volumes ou des flux, accrois-
sement des résistances) sont souvent l’expression de phénomènes d’obstruction.
Diverses espèces animales (rats, hamsters, singes...) ont fait l’objet d’expérimenta-
tions montrant, pour des expositions chroniques élevées (supérieures au mg/m3) pen-
dant plusieurs mois, de telles modifications [HEI 1995a]. Les systèmes de défense non
spécifiques sont aussi atteints par ces expositions fortes chez l’animal : la dépression
de la clairance par les macrophages alvéolaires est observée de manière répétée, alors
que les taux d’élimination mucociliaires semblent moins affectés.

L’effet de l’exposition aux particules diesel sur l’immunité locale ou systémique est
encore insuffisamment documentée. La mobilisation de lymphocytes dans les tissus
intersticiels de poumons de chats a été décrite [HYDE 1985], ainsi que l’accroissement
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de la production d’immunoglobulines E sur la muqueuse nasale du rat [DIAZ-SAN-
CHEZ 1994]. Des souris exposées aux particules diesel voient une potentialisation de
la réponse IgE spécifique à l’inhalation d’ovalbumine allergisante [TAKAFUJI 1987].
Ces phénomènes suggèrent un possible effet de sensibilisation des asthmatiques sou-
mis à un environnement chargé en particules diesel, qui pourraient alors subir des
crises pour des concentrations faibles de leurs allergènes sensibilisants. En l’état
actuel, cette crainte relève plus d’hypothèses à vérifier que de données bien établies.

Certaines des réactions observées après une exposition chronique aux particules die-
sel (inflammation chronique, hyperplasie cellulaire et métaplasie) sont compatibles
avec l’incidence accrue de tumeurs malignes observées chez le rat, par des méca-
nismes épigénétiques discutés précédemment.

2.3.3 Autres polluants de nature particulaire

En dehors des particules diesel qui ont été spécifiquement étudiées, l’usage de l’au-
tomobile génère-t-il des particules présentant par leur nature un risque potentiel pour
la santé ? La réponse à cette question est très mal connue. En effet le trafic provoque
tout d’abord un brassage des particules déposées sur la chaussée. On peut imaginer
que ces particules sont en partie issues des pots d’échappement (suies, plomb...), du
matériau constituant la chaussée, ainsi que des pneumatiques et des matériaux de
friction des freins. Dans ce cas, 0,0006 à 0,000001 % du produit d’abrasion serait
constitué par des fibres de chrysotile inhalables (amiante) telles que définies par la
réglementation (L > 5µm, d < = 3µm, L/d > 3). Par ailleurs plusieurs études métro-
logiques ont été conduites dans différents pays, à proximité d’axes routiers à fort tra-
fic. Elles auraient montré respectivement 3,3 fibres/l au Canada en 1982, 0,36 fibres/l
au Japon en 1989, et 0,4 fibres/l au Royaume-Uni en 1990 [S.T.A.F. 1995]. Ces
chiffres sont à rapprocher des limites actuellement appliquées pour le déflocage des
bâtiments (travaux obligatoires à partir de 25 fibres/litre). Cependant on sait que ces
consignes ne reposent pas sur une dose (ou concentration) sans effet dont l’existence
n’a jamais été montrée. Seule l’absence d’amiante dans l’air que l’on respire assure-
rait, dans l’état actuel des connaissances, un risque nul.

2.4 DIOXYDE DE SOUFRE (SO2), SULFATES (SO4) 
ET AÉROSOL ACIDE (H+) 

2.4.1 Généralités

2.4.1.1 Dioxyde de soufre SO2

SO2 est un gaz incolore, irritant, odorant au delà de quelques mg/m3, soluble dans
l’eau, interagissant in situ avec des substances superficielles des particules atmosphé-
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riques en suspension. Il peut être d’origine naturelle (océans et volcans), mais il est sur-
tout d’origine anthropique en zone urbaine et industrielle, du fait de l’usage des com-
bustibles fossiles et de leurs dérivés dans des installations fixes ou dans des véhicules.
La part des émissions d’origine automobile demeure modeste, même si la croissance du
parc diesel a contrarié la tendance générale à la baisse. Au cours des dernières décen-
nies, les émissions de SO2 des pays développés ont beaucoup diminué grâce à un
meilleur contrôle des grandes sources industrielles et de la qualité des combustibles et
carburants et, en France, grâce au développement de l’industrie électronucléaire.

Cette évolution s’est traduite par une diminution très importante des niveaux d’im-
mission, plus marqués que ceux des particules fines ; néanmoins, SO2 joue encore un
rôle dans les transferts à longue distance. Dans les pays développés, les concentra-
tions moyennes annuelles sont passées de 100 à 200 µg/m3 à moins de 50 µg/m3 (le
plus souvent de 20 à 40) ; les teneurs journalières dépassent rarement 125 µg/m3,
généralement en saison hivernale ; les pics de pollution atteignent alors moins de 250
à 300 µg/m3 sur une durée courte. Il n’en est pas de même pour les pays en voie de
développement où du charbon est utilisé (Chine, Europe centrale et orientale,...) et
où les teneurs observées sont de 5 à 10 fois plus élevées.

2.4.1.2 Sulfates et aérosol acide

L’aérosol acide intègre des acides forts (sulfurique H2SO4, nitrique HNO3 et chlor-
hydrique HCl) et les sels correspondants, d’ammonium en particulier, présents sous
forme particulaire. H2SO4 peut être un polluant primaire d’origine industrielle
(fabriques d’acides, de fertilisants, de pigments) et, surtout, un polluant secondaire
issu des combustions et, plus particulièrement, de SO2 ; ce dernier est oxydé (de 0,5
à 10 % par heure) en trioxyde de soufre SO3 lui-même hydraté en H2SO4 très hygro-
scopique sous forme d’aérosol (plus ou moins associé à d’autres polluants), en gout-
telettes et en particules solides de taille variée ; il peut être plus ou moins neutralisé
par l’ammoniac (exogène ou endogène) en sulfates acide ou neutre d’ammonium
NH4HSO4 (acide fort) et (NH4)2SO4 (acide faible). L’aérosol acide constitue aussi un
composant important de l’ensemble hétérogène « particules en suspension » discuté
plus haut.

Les niveaux de concentration en SO4 observés dans l’atmosphère (exprimés en géné-
ral en équivalent H2SO4) vont de 5 à 30 µg/m3 (en moyenne sur 24 heures) dans les
pays industrialisés (680 µg/m3 à Londres en 1962 !). La teneur et la nature des sulfates
sont fonction de la vitesse d’oxydation (température, hygrométrie, oxydants, cataly-
seurs) et de la teneur en NH4

+, présent en zone rurale et dans les locaux collectifs.
Les sulfates peuvent, de ce fait, coexister avec SO2 et les PS, en hiver ou en été et,
aussi, avec O3 en été. Les niveaux d’aérosol acide (exprimés en H+) sont plus rare-
ment évalués, car plus difficilement que les sulfates.
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2.4.2 Toxicité

2.4.2.1 Dioxyde de soufre SO2

SO2 inhalé à concentration de quelques centaines de µg/m3 est absorbé à 85-99 % par
les muqueuses du nez et du tractus respiratoire supérieur du fait de sa solubilité ; une
faible fraction peut néanmoins se fixer sur des particules fines et atteindre ainsi les
voies respiratoires inférieures.

L’évaluation des effets du SO2 est fondée sur l’approche expérimentale (homme, ani-
mal), clinique (milieu professionnel) et épidémiologique. On peut considérer les
conséquences d’expositions très courtes (< 24 heures) à des concentrations élevées
(de l’ordre du mg/m3 ou plus) et d’expositions quotidiennes et réitérées à des concen-
trations beaucoup plus faibles (quelques dizaines de µg/m3 sur 24 heures), avec leurs
conséquences à court ou long terme.

Effets d’exposition de courte durée à concentration élevée

Les effets d’exposition à 1 mg/m3 ou plus de SO2 pendant quelques minutes à une
heure ont été observés chez l’animal et par exposition humaine contrôlée ou en
milieu professionnel. Chez l’homme, la réponse se manifeste, en quelques minutes,
par une diminution de la fonction respiratoire, un accroissement de la résistance des
voies aériennes, de la broncho-constriction et l’apparition de symptômes tels que la
toux et les sifflements ; ces effets sont aggravés par l’exercice physique. La sensibilité
individuelle est variable mais l’asthmatique est particulièrement sensible. Une rela-
tion dose-réponse linéaire est observée sans seuil évident. En termes quantitatifs, un
LOAEL * de l’ordre de 1 mg/m3 est néanmoins constaté chez l’asthmatique (– 10 %
du VEMS, volume expiratoire maximum par seconde) ; avec un coefficient de sécu-
rité de 2, cette donnée a conduit à la valeur guide de 500 µg/m3 retenue par l’O.M.S.
[W.H.O. 1987] pour une exposition de courte durée (10 minutes).

Une étude récente chez les asthmatiques à atopie légère a montré que l’association
SO2 (570 µg/m3) – NO2 (800 µg/m3) pendant 6 heures majore l’effet de l’inhalation
d’un allergène d’acarien, contrairement à chaque polluant pris isolément [DEVALIA

1994].

Effets à court ou long terme d’expositions continues à concentration faible

Les données résultent d’observations épidémiologiques anciennes ou plus récentes
qui mettent en cause des expositions complexes où SO2 n’est qu’un des composants
et un des indicateurs de pollution parmi d’autres. Sa responsabilité directe quand des
effets sont observés reste donc discutable.
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C’est le point de vue que retient l’O.M.S. dans ses réflexions récentes [1995] sur la
révision des valeurs-guides proposées en 1987 : à cette époque, une valeur de
125 µg/m3 de SO2 sur 24 heures était retenue en appliquant un facteur de sécurité de
2 à un LOAEL de 250 µg/m3. Cette valeur pourrait être conservée afin de prévenir
le risque de l’association SO2-PS. A long terme, l’O.M.S. propose, en 1995, une
concentration annuelle de 50 µg/m3 résultant de l’application d’un facteur de sécurité
de 2 à un LOAEL de 100 µg/m3.

2.4.2.2 Sulfates et aérosol acide

Cinétique et métabolisme

L’inhalation des sulfates et de l’aérosol acide dépend de la taille des particules
concernées et de l’hygrométrie qui en accroît d’un facteur 2 à 4 le diamètre moyen.
Ordinairement, la taille particulaire est inférieure à 1 µm, ce qui permet aux parti-
cules d’atteindre les voies respiratoires distales, H2SO4 étant partiellement neutralisé
par l’ammoniac endogène. Les aérosols acides réagissent en grande partie localement
avec le mucus, le reste diffusant dans les cellules épithéliales. Lorsqu’il s’agit d’un
brouillard « acide » (diamètre particulaire de 10 à 15 µm avec H2SO4, HNO3 et al.),
la majorité des particules reste à la partie supérieure de l’arbre pulmonaire.

Données expérimentales

L’étude de l’aérosol acide et des sulfates est difficile en raison des caractéristiques
variables de l’aérosol (pH, diamètre moyen, composition, solubilité) et des diffé-
rences liées aux espèces animales utilisées.

Chez le cobaye et en exposition aiguë, le LOAEL au regard de la résistance des voies
aériennes est de 100 µg/m3 d’H2SO4, qui se révèle plus irritant que ses sels ; son effet
est persistant, à la différence de SO2. L’association SO2 (1 ppm), eau et particules de
ZnO (5 mg/m3) réduit, de manière réversible, divers tests fonctionnels pulmonaires,
contrairement à SO2 ou ZnO seuls. La clairance mucociliaire est diversement affec-
tée selon les espèces animales : elle est accrue à dose de 100 à 300 µg/m3 de H2SO4
(0,3-0,6 µm) chez le lapin et diminuée au-delà de 500 µg/m3 voire à 200 µg/m3 chez
l’âne.

En exposition sub-chronique (100 µg/m3, 1 h par jour, 5 jours par semaine pendant
6 mois), la clairance est diminuée de manière persistante chez cet animal et accrue
avec altérations histologiques chez le lapin à la dose de 250 µg/m3.

Données humaines

L’exposition humaine contrôlée aiguë à court terme affecte peu l’adulte normal. Il
faut atteindre des concentrations de H2SO4 de 350 à 500 µg/m3 (diamètre 0,3 - 0,6 µm)

Nocivité des polluants associés à l’automobile 73



pour observer des modifications : diminution de la fonction respiratoire, accroisse-
ment de la fréquence respiratoire et de l’effet broncho-constricteur du carbachol. La
clairance mucociliaire est accrue pour une exposition de 1 heure à 100 µg/m3 et dimi-
nuée pour 1000 µg/m3. L’asthmatique est plus sensible, surtout avec exercice : le
LOAEL est de 100 µg/m3 pour un effet faible et réversible chez l’adolescent et de
350 µg/m3 chez l’adulte. 

A plus long terme, on dispose d’observations ou d’enquêtes épidémiologiques qui se
réfèrent plus ou moins spécifiquement à l’aérosol acide. De nombreux cas de bronchite
chronique ont été rapportés en 1960-69 dans l’environnement d’une usine de fabrica-
tion de dioxyde de titane émettant du SO3 qui conduisait à des niveaux moyens de
170 µg/m3 de H2SO4, voire 10 à 100 fois plus dans des conditions défavorables ; mais la
spécificité de ce polluant est douteuse. A Londres, au cours des années 1980, une dimi-
nution de la fréquence des bronchites chroniques a été observée chez les non fumeurs
par rapport aux années 1950-1960 : les niveaux de divers polluants ont été certes nota-
blement abaissés mais H2SO4 semble particulièrement en cause.

La question de la fixation d’une valeur guide pour les sulfates et l’aérosol acide s’est
posée, notamment à l’O.M.S. en 1987. L’aérosol acide est-il réellement lié à long
terme à la bronchite chronique ? L’analogie des modifications histologiques expéri-
mentales observées avec celles du jeune fumeur est indicative de risque, de même que
certaines observations épidémiologiques et les effets plus ou moins persistants sur la
fonction respiratoire et la clairance pulmonaire chez l’animal. L’aérosol acide pour-
rait être un (co) responsable de la bronchite chronique au delà de 10 µg/m3 ; cepen-
dant, des études, difficiles d’ailleurs, sont encore nécessaires.

S’agissant des sulfates, on s’interroge sur leur rôle dans l’étiologie des crises d’asthme,
associés ou non à l’ozone. En outre, SO4 semble être un intéressant prédicteur, peut-
être meilleur que PM10, de la mortalité globale et, surtout, (cardio) pulmonaire.
Cependant, en Europe notamment, des mesures plus systématiques de sulfates et, sur-
tout, d’aérosol acide s’imposent si l’on veut développer l’approche épidémiologique.

2.5 OXYDES D’AZOTE, OZONE ET OXYDANTS
PHOTOCHIMIQUES

2.5.1 Oxydes d’azote

2.5.1.1 Toxicologie in vitro et chez l’animal

Ordinairement, les oxydes d’azote sont désignés sous le vocable de NOx. Dans l’at-
mosphère sont principalement concernés le dioxyde d’azote NO2 et le monoxyde
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d’azote NO. Le NO2 sert d’indicateur pour la qualité de l’air et joue un rôle critique
dans la formation d’ozone. La Commission Européenne l’a classé « Toxique et irri-
tant pour les yeux et les voies respiratoires ».

De nombreux travaux expérimentaux sur différentes espèces animales ont été publiés
sur la toxicité du NO2. Des effets sur la fonction pulmonaire, sur la morphologie du
poumon, sur les mécanismes biochimiques, sur le système antioxydant de défense du
poumon sont observés. Enfin des effets systémiques, génotoxiques et cancérogènes
ont été étudiés. Une synthèse a été publiée, dont un résumé est présenté ci-dessous
[MOLDÉUS 1993].

Effet sur la fonction respiratoire

Ces effets sont observés chez la souris exposée à 380 µg/m3 (0,2 ppm) pendant
52 semaines [MILLER 1987]. De même, chez le rat exposé pendant 6 semaines à la
concentration de 1880 à 3760 µg/m3 (1 à 2 ppm), les modifications de la fonction pul-
monaire sont associées à des altérations morphologiques de la région alvéolaire proxi-
male. De plus, une augmentation d’une hypersensibilité à l’histamine est observée chez
le cobaye (7 jours – 7,5 à 13,2 mg/m3, 4 à 7 ppm) après exposition aiguë au NO2.

Effets sur la morphologie du poumon

Exposition aiguë : Chez le rat, une exposition aiguë à une concentration inférieure à
18,8 mg/m3 (10 ppm) ne présente pas d’effet significatif. Par contre, pour une concen-
tration variant de 18,8 à 47 mg/m3 (10 à 25 ppm) et des durées d’exposition variant
de 30 minutes à 36 heures, on observe des effets qui vont de la perte ciliaire et l’hy-
pertrophie de l’épithélium bronchique à un épaississement des cellules de type alvéo-
laire I, une augmentation de la division des cellules de type II et une réduction des
granules sécréteurs des cellules de Clara. Le cobaye est plus sensible que le rat ; lors
d’une exposition à 3760 µg/m3 (2 ppm) de NO2 pendant 3 jours, on observe la surve-
nue d’un oedème du poumon, d’un épaississement de la paroi alvéolaire et d’une
perte ciliaire.

Expositions subchroniques et chroniques : Chez le rat et la souris, les modifications que
l’on observe en toxicité aiguë apparaissent à des concentrations plus faibles (940 µg/m3

soit 0,5 ppm) et pour des durées d’exposition de 4 à 6 semaines. Ces effets sont confir-
més chez le rat, notamment pour des durées d’exposition allant jusqu’à 9 mois.
Concernant l’emphysème, les résultats chez le rat et le hamster sont contradictoires.

Mécanismes biochimiques d’altération du poumon

Les mécanismes biochimiques liés aux effets induits par NO2 sont peu connus.
Cependant le NO2 est un radical libre qui peut se lier à des acides gras insaturés et
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certains aminoacides des protéines. L’activité du NO2 a été étudiée in vivo et in vitro
à trois niveaux :

– la peroxydation des lipides,
– les effets sur les protéines,
– les effets sur le système antioxydant de défense.

Effet sur la peroxydation des lipides : L’action de NO2 sur la peroxydation des lipides
a été étudiée in vivo à la concentration de 75 µg/m3 (0,04 ppm) pour des durées d’ex-
position variant de 1 semaine à 9 mois [SAGAI 1984]. Cette peroxydation provient
d’une altération dans la composition des phospholipides.

Effet sur les protéines : Les effets du NO2 sur les enzymes et les récepteurs du pou-
mon ont fait l’objet de plusieurs études. Il a été observé :

– une augmentation de l’activité de l’enzyme glycolytique chez le cobaye
exposé à la concentration de 3760 à 18800 µg/m3 (2 à 10 ppm) pendant 1 à
2 semaines [MOCHITATE 1985].
– une augmentation de la phosphatase alcaline et de la déshydrogénase lac-
tase pour une exposition de 9400 µg/m3 (5 ppm) pendant 2 mois,
– une augmentation la synthèse du collagène (fibrose) à la concentration de
1880 µg/m3 (1ppm) [LAST 1987].

Effets sur le système antioxydant de défense : Des expositions subaiguës et chro-
niques à NO2 ont montré qu’il exerce une action sur les agents antioxydants. Ainsi
Haliwell a montré, après exposition au NO2 (26,62 mg/m3, 14 ppm) in vitro du plasma
humain, une rapide diminution de la vitamine C et de la vitamine E [HALIWELL 1992].

In vivo, les effets protecteurs de la vitamine C et de la vitamine E après exposition
au NO2 ont été démontrés sur diverses espèces animales alimentées avec ou sans vita-
mine (5,65 à 9,40 mg/m3, 3 à 5 ppm) [HATCH 1986, SELGRADE 1981].

Effets sur le mécanisme de défense de l’appareil respiratoire

Il s’agit en fait d’une action sur le système muco-ciliaire bronchique. Les études faites
sur différentes espèces montrent des sensibilités variables à NO2 qui dépendent de la
concentration et de la durée d’exposition. Ainsi chez le rat exposé à 940 µg/m3

(0,5 ppm) de NO2 pendant 7 mois, on observe une perte des cils. Une exposition à
3760 µg/m3 (2 ppm) montre une perte de cils, un suintement cellulaire accompagné
d’une hypertrophie et une aplasie cellulaire [AZOULAY 1978]. Chez le hamster, une
exposition à 3760 µg/m3 (2 ppm) de NO2 permet d’observer une diminution des bat-
tements ciliaires et des modifications morphologiques [SCHIFF 1977]. Chez le mouton
(14 mg/m3) et le lapin (18,8 mg/m3) aucun effet n’a été observé [ABRAHAM 1983,
SCHLESINGER 1986].
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Des études in vivo sur différentes espèces animales (souris, lapin, rat) montrent que
pour des concentrations variant de 564 à 7520 µg/m3 et des durées de 3 jours à
21 semaines, il existe. une rupture de l’intégrité de la membrane et de la viabilité du
macrophage alvéolaire, une diminution de la phagocytose, une diminution de l’acti-
vité bactéricide du macrophage alvéolaire.

In vitro, on peut observer également une modification des macrophages alvéolaires
du cobaye à la concentration de 188 µg/m3 [VOISIN 1977].

Deux études chez la souris ont été publiées, montrant une réduction des défenses
anti-infectieuses. Dans la première les souris sont exposées au NO2 à la concentration
de 376 µg/m3 pendant 1 an, puis sont contaminées au Streptococcus pneumoniae. Une
augmentation de la mortalité est observée par rapport aux témoins. Dans la deuxième
étude, les souris sont exposées à la concentration de 940 µg/m3, 6 à 18 heures par jour
pendant 6 mois, puis sont contaminées par Klebsiella pneumoniae. Une forte aug-
mentation de la mortalité est également observée [EHRLICH 1968].

Effet sur le système immunitaire

Quelques travaux ont été effectués à des concentrations proches de celles que l’on
observe habituellement dans l’environnement. Ces résultats ne permettent pas de
conclure actuellement à l’existence d’effets à court terme. Mais à long terme, les
études montrent que le NO2 entraîne la suppression des fonctions immunologiques
de type cellulaire et humorale. L’exposition au NO2 affecte la formation d’anti-corps
dans la rate chez le mouton et la souris (9,40 mg/m3) [JOEL 1982, LEFKOWITZ 1986].
Enfin il y aurait une interaction entre l’exposition au NO2 à fortes doses (70 ppm) et
des allergènes chez le cobaye. Ceci reste à démontrer à plus faible dose.

Effets génotoxiques et cancérogènes

NO2 et les nitrites sont génotoxiques in vitro tandis que in vivo NO2 présente une
faible génotoxicité. Actuellement on estime qu’il n’y a pas de risque cancérogène lié
à l’exposition au NO2.

2.5.1.2 Les expérimentations humaines contrôlées

De nombreuses études, surtout aux États-Unis, ont été réalisées chez l’homme, avec
l’objectif d’évaluer les effets respiratoires de l’inhalation de polluants gazeux (ozone,
NO2) à diverses concentrations aussi réalistes que possible. Ces travaux ont d’abord
étudié le retentissement sur la fonction respiratoire, explorant les paramètres venti-
latoires, les échanges gazeux et l’hyper-réactivité bronchique à un stimulus pharma-
cologique ou à des stimuli physiologiques comme l’effort ou l’air froid. Plus
récemment, le lavage broncho-alvéolaire (et également nasal) a été utilisé afin d’étu-
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dier les réponses biologiques, cellulaires et biochimiques, générées au niveau des
muqueuses respiratoires par l’inhalation de différents polluants gazeux, parfois en
synergie avec des allergènes. Ces investigations ont été réalisées chez des sujets
volontaires. Il va de soi que de telles études dépourvues de bénéfice individuel direct
pour les sujets explorés posent des problèmes éthiques qui justifient l’accord des
Comités ad hoc de protection des personnes. Jusqu’à présent la France a peu contri-
bué à de telles études.

Pénétration de NO2 dans les voies aériennes

NO2 étant plus soluble dans l’eau que l’ozone, pénètre moins profondément dans les
voies aériennes, sa toxicité ciblant davantage les petites voies aériennes (bronchioles
membraneuses et bronchioles respiratoires) que les alvéoles [OVERTON 1984].
Néanmoins, le mode de respiration intervient dans cette pénétration des NOx, la res-
piration nasale entraînant une absorption plus importante du gaz dans les voies
aériennes supérieures alors que la respiration buccale permet une pénétration plus
distale du gaz. Par ailleurs, l’exercice, qui entraîne une augmentation de la ventila-
tion, facilite une plus grande pénétration alvéolaire des NOx [SANDSTRÖM 1995].

Mécanismes de la toxicité du NO2

Le NO2 agit à la fois par la formation d’acides nitrique et nitreux, mais également et
surtout par ses propriétés oxydantes, entraînant la péroxydation des lipides du sur-
factant et des membranes cellulaires, et induisant la libération de radicaux libres très
puissants. La fixation du NO sur le fer de l’hème a été proposée comme biomarqueur
de l’exposition à NO2 [SANDSTRÖM 1995].

Effets sur la fonction respiratoire chez l’homme

Au cours des vingt dernières années, de nombreuses études ont été réalisées chez des
sujets volontaires soit normaux, soit asthmatiques, et plus rarement bronchitiques
chroniques obstructifs.

Les réponses individuelles de sujets sains sont très variables d’une étude à l’autre.
Ainsi deux études ont rapporté une augmentation significative des résistances bron-
chiques après inhalation de concentrations de NO2 allant de 1880 µg/m3 à 9400 µg/m3

[BEIL et ULMER 1976, STRESEMANN et VON NIEDING 1980]. Par contre, d’autres expé-
rimentateurs n’ont pas constaté d’effets du NO2 sur la fonction respiratoire, même à
des concentrations élevées (7520 µg/m3) et pendant une longue durée (75 mn avec
exercice intermittent) [LINN 1985]. En fait, la réponse semble très variable d’un
moment à l’autre et d’une étude à l’autre, ce qui est analysé de façon critique dans la
revue de Sandström (1995).
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Une étude ancienne [BEIL et ULMER 1976] avait montré que le NO2 induisait une
hyper-réactivité bronchique (HRB) à l’acétylcholine chez des sujets normaux, mais
pour des concentrations élevées (14100 µg/m3) pendant 2 heures. Plus récemment,
d’autres auteurs utilisant la métacholine ont observé une réponse pour de faibles
concentrations de NO2 : 188 et 902,4 µg/m3 [BYLIN 1985] ; 3760 µg/m3 pendant 1 h
[MOHSENIN 1987] ; 2820 µg/m3 pendant 3 h, alors qu’une exposition courte
(15 minutes) à 3760 µg/m3 n’avait pas d’effet [FRAMPTON 1991].

La plupart des études publiées concernant des volontaires asthmatiques n’ont détecté
une hyper-réactivité bronchique que pour des concentrations de NO2 supérieures à
380 µg/m3, quel que soit le stimulus provocateur utilisé : agents pharmacologiques
[HAZUCHA 1983, JÖRRES et MAGNUSSEN 1991, KLEIMANN 1983], ou exercice et air
froid [BAUER 1986].

Linn et coll. ont observé une baisse des paramètres fonctionnels respiratoires de
sujets bronchitiques chroniques obstructifs après un exercice d’une heure dans une
chambre où il y avait une concentration de 564 µg/m3 de NO2 [LINN 1985]. Par contre,
Morrow et coll. ont récemment trouvé que de tels patients étaient peu sensibles à l’in-
halation de NO2 à des concentrations de l’ordre de 550 à 600 µg/m3 [MORROW 1992].

Effets sur les paramètres biologiques respiratoires

Deux études assez anciennes avaient montré que l’inhalation de NO2 induisait chez
l’homme normal des modifications cellulaires et biochimiques significatives dans le
liquide de lavage broncho-alvéolaire (LBA) chez des volontaires sains : augmentation
du nombre des polynucléaires neutrophiles [FRAMPTON 1989], diminution de l’activité
antiprotéasique de l’alpha-1-antiprotéase [MOHSENIN et GEE 1987]. En fait, il s’agissait
d’exposition à de fortes doses (3 760 µg/m3 pendant 6 heures pour la première étude et
5640 µg/m3 ou 7520 µg/m3 pendant 3 heures pour la seconde). De plus, toutes les frac-
tions du recueil de liquide de LBA étaient mélangées, rendant impossible une distinc-
tion entre une réponse plutôt bronchiolaire et une réponse plus distale alvéolaire.

Récemment plusieurs investigateurs, en séparant ces deux fractions [HELLEDAY 1994,
BECKER 1993], ont montré qu’après exposition à 3760 et 6580 µg/m3 de NO2 le recru-
tement de polynucléaires neutrophiles ne concernait que la fraction proximale des
voies aériennes. Par cette approche, Sandström et coll. ont montré que la réponse
inflammatoire alvéolaire induite par l’inhalation de concentrations élevées de NO2
(de 35640 à 7520 µg/m3) pendant une courte durée chez des volontaires sains était
caractérisée précocement (4-24 h après l’exposition) par le recrutement de mastocytes
et de lymphocytes, sans modification du rapport CD4 +/CD8 + [SANDSTRÖM 1991].
Par contre, pour des concentrations inférieures à 3760 µg/m3, deux équipes
[FRAMPTON 1989, JÖRRES 1992] n’ont pas noté de modification du nombre des cel-
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lules alvéolaires. Pour le moment, la signification du recrutement des mastocytes et
des lymphocytes reste inexpliquée.

Une étude [HELLEDAY 1995] a mesuré in vivo chez 24 volontaires sains non fumeurs
l’effet sur la motilité du mucus endobronchique de différentes concentrations et durées
d’exposition au NO2. Cette technique, qui explore in vivo la fréquence des battements
ciliaires, a montré l’absence d’action du NO2 dans les groupes exposés à des concen-
trations faibles (2 820 µg/m3) ou moyenne (6 580 µg/m3) pendant 20 minutes. Par
contre, il a été noté une augmentation de la fréquence de l’activité mucociliaire dans le
troisième groupe, 24 h après une exposition à 6580 µg/m3 de NO2 pendant 4 h.

On a montré qu’il y avait une diminution de l’inactivation du virus grippal par des
macrophages alvéolaires provenant de sujets sains préalablement exposés à
1128 µg/m3 de NO2 pendant 3 heures, avec sensibilisation des muqueuses des voies
aériennes après cette exposition. Les mécanismes de cette prédisposition aux infec-
tions sont encore mal compris ; un certain degré de dysimmunité semblerait respon-
sable de cette fragilité à l’agression virale ou microbienne [GOINGS 1989].

Interaction des oxydes d’azote avec d’autres polluants

Il existe environ 17 études cliniques contrôlées où l’exposition au NO2 a été associée
à d’autres polluants [US Environmental Protection Agency 1993, BERGLUND 1993,
Verein Deutscher Ingenieure 1985]. Les résultats les plus intéressants sont ceux
concernant l’association NO2 et ozone. Dans l’ensemble, les effets ont été identiques
à ceux de l’ozone seul. Une étude a cependant montré une augmentation de l’HRB
à la métacholine chez des volontaires qui étaient d’abord exposés au NO2
(1 128 µg/m3) puis à l’ozone. Pour les autres associations, il n’y avait pas de synergie ;
mais les études restent limitées et de conception assez simple. Néanmoins, on se doit
d’assumer qu’une interaction est possible, particulièrement quand on associe deux
polluants oxydants.

Conclusion

Les informations obtenues à partir des études humaines contrôlées indiquent une
relative résistance de l’appareil respiratoire au NO2 seul, pour des concentrations
faibles. Néanmoins, les résultats sont actuellement encore trop limités pour pouvoir
être utilisés pour l’établissement de valeurs guides.

2.5.1.3 Les études épidémiologiques

Introduction

La plupart des publications traitent du dioxyde d’azote (NO2), seulement quelques
auteurs étudient globalement les oxydes d’azote (NOx) [VON MUTIUS 1995, KEIDING
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1995, SALDIVA 1994, 1995], très peu le monoxyde d’azote (NO) [KEIDING 1995]. Les
études, surtout les plus récentes, proviennent de nombreux pays de tous les conti-
nents. Au passage on peut noter le nombre croissant d’études réalisées en Europe
depuis 1990.

Le NO2 en ambiance extérieure est issu des sources de combustion automobiles,
industrielles et thermiques. C’est un précurseur essentiel dans la production photo-
chimique d’ozone. Les études réalisées en milieu extérieur ont mesuré simultanément
plusieurs indicateurs de pollution dont NO2. Ce chapitre ne rapporte que celles qui
fournissent des estimations quantifiées des relations entre NO2 et indicateurs de
santé. Un grand nombre d’études sur NO2 à l’extérieur s’intéressent aux expositions
à court terme et à leurs répercussions sur les affections respiratoires aiguës.

Les sources de NO2 à l’intérieur des habitations sont essentiellement l’utilisation de
chauffage au fuel et de cuisinière à gaz mais également la fumée de tabac. Les études
traitant spécifiquement de NO2 intérieur sont nombreuses ; en effet, dans un grand
nombre de pays, les citadins passent plus des trois quarts de leur temps en milieu inté-
rieur. De plus, l’exposition concomitante à d’autres polluants est moins importante
qu’en ambiance extérieure et le rôle spécifique de NO2 peut être mieux appréhendé.
La plupart des études réalisées en milieu intérieur s’intéressent à l’exposition à long
terme à NO2 et au développement de symptômes respiratoires chroniques chez l’en-
fant, mais quelques auteurs [EULER 1988, ABBEY 1993, ACKERMANN 1995] s’intéres-
sent aux adultes et aux conséquences d’une exposition plus globale.

Mesures de l’exposition

Quand NO2 est étudié à l’intérieur des habitations, dans les études plus anciennes
[MELIA 1977, 1979, SPEIZER 1980, WARE 1984, EKWO 1984], la seule mesure de l’ex-
position consiste à comparer, par exemple, des foyers avec ou sans cuisinière à gaz,
des cuisines avec ou sans ventilation, des chauffages au fuel ou électrique. Plus récem-
ment, l’évaluation de l’exposition à NO2 s’est faite de plus en plus par des dispositifs
d’échantillonnage passifs, placés dans certaines pièces de la maison (à l’extérieur de
la fenêtre ou dans la chambre).

Dans l’air ambiant extérieur, NO2 est généralement mesuré sur site fixe et étudié
avec d’autres indicateurs de pollution (dioxyde de soufre SO2, particules en suspen-
sion PS, ozone O3 et monoxyde de carbone CO principalement). Une estimation de
l’exposition individuelle se fait parfois par le calcul du budget espace-temps [CLENCH-
AAS 1991, ABBEY 1993, SAMET 1993, PERSHAGEN 1995]. Le port de badges individuels
pour estimer l’exposition cumulée à NO2 est encore rare [RUTISHAUSER 1990,
INFANTE-RIVARD 1993].
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Protocoles d’étude et indicateurs de santé

Le protocole d’étude est souvent transversal (l’exposition et l’effet sur la santé sont
mesurés à un moment donné, en même temps) ou longitudinal (études de cohorte où
une population est suivie au cours du temps), parfois il s’agit d’enquêtes cas-témoins
[INFANTE-RIVARD 1993, STRACHAN 1995] (où les groupes sont sélectionnés sur la base
de la maladie et comparés quant à leur exposition passée). Il peut s’agir également
d’études écologiques temporelles reposant sur des statistiques d’hospitalisations, de
décès, de consultations en urgence,... [SCHWARTZ 1991, PONKA 1994, MEDINA 1994,
KEIDING 1995, PONCE DE LEON 1995].

L’analyse prend en compte les principaux facteurs de confusion individuels (sexe,
âge, catégorie socioprofessionnelle (csp), mode de vie, tabagisme,...) ou environne-
mentaux (variations saisonnières, météorologie,...). L’autocorrélation des données est
moins souvent contrôlée [SCHWARTZ 1990, 1991, FORSBERG 1992, ROEMER 1993,
MEDINA 1994, PONCE DE LEON 1995].

Les indicateurs de santé considérés concernent quasi exclusivement l’appareil respi-
ratoire. Dans les études longitudinales, les sujets « enquêtés » notent dans un carnet
quotidien la prévalence ou l’incidence et la durée des symptômes. Les principaux fac-
teurs de confusion (âge, sexe, tabagisme, antécédents de maladies...) sont recueillis
par les enquêteurs au début de l’étude, au moyen d’un questionnaire. Au moment du
recueil des données sanitaires, les symptômes sont très détaillés (rhume, toux sèche,
nocturne, diurne, maux de gorge, ...) mais, dans l’analyse, les auteurs les regroupent
souvent en symptômes des voies respiratoires supérieures et inférieures [WARE 1984,
DIJKSTRA 1990, NEAS 1991, BRAUN 1992, SAMET 1993, VON MUTIUS 1995], ou pré-
sence d’au moins un symptôme [MELIA 1977, 1979, 1980, 1982, 1983, KELLER 1979,
OGSTON 1983].

La fonction ventilatoire (EFR) est examinée principalement par la capacité vitale for-
cée (CVF), le volume expiratoire maximal par seconde (VEMS) ou le débit de pointe
(DP) [WARE 1984, EKWO 1984, SCHWARTZ 1989, BRUNEKREEF 1990, NEAS 1991,
ROEMER 1993, MOSELER 1994, CUIJPERS 1995].

La mortalité naturelle (non accidentelle) est également étudiée [KINNEY 1991,
DOCKERY 1992, BOBAK 1992, MEDINA 1994, SALDIVA 1994, 1995].

Populations étudiées

Les études concernant les enfants sont les plus nombreuses, ce qui est justifié par le
fait que les infections respiratoires constituent l’une des premières causes de morbi-
dité chez l’enfant [SAMET 1983, 1990] et que les épisodes respiratoires à répétition
dans l’enfance peuvent devenir un facteur de risque de problèmes respiratoires à
l’âge adulte [GLEZEN 1989]. La plupart des études concernent une population a priori
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« saine » mais certains auteurs s’intéressent plus particulièrement à des personnes
souffrant déjà d’une pathologie respiratoire [FOSBERG 1992, ROEMER 1993, MOSELER

1994, PONKA 1994, KEIDING 1995, PERSHAGEN 1995] et plus particulièrement
d’asthme [DEKKER 1991, QUACKENBOSS 1991, INFANTE-RIVARD 1993, OSTRO 1994,
STRACHAN 1995].

Principaux résultats

Les études individuelles

Les enfants

Les résultats des études analysées individuellement concernant NO2 à l’intérieur des
habitations sont assez inconsistants. Une méta-analyse sur 11 études a été réalisée à
propos de l’utilisation de cuisinière à gaz et la présence de symptômes et maladies
des voies respiratoires inférieures chez les enfants de moins de 12 ans [HASSELBLAD

en 1992]. Prises individuellement, sept des onze études ne mettent pas en évidence
d’association statistiquement significative (au seuil de 5 %), les Odds Ratio (OR) de
symptômes des voies respiratoires inférieures des onze études varient entre 0,63
et 1,53. Cependant, la méta-analyse montre une augmentation de l’ordre de 20 % (OR
= 1,2 et IC95 % = 1,1-1,3) des symptômes et maladies des affections des voies respi-
ratoires inférieures des enfants pour un accroissement de 30 µg/m3 de NO2 (moyenne
sur deux semaines). Les auteurs font état d’une probable sous-estimation du lien en
raison des erreurs liées à la mesure de l’exposition (mesure individuelle/mesure dans
les chambres/cuisinière à gaz – exposition moyenne/exposition de base et pics).
Quand la méta-analyse porte sur les études utilisant une mesure individuelle de NO2,
le risque augmente de 10 % (OR = 1,3 et IC95 % = 1,1-1,5).

Une deuxième méta-analyse [LI 1994] portant sur les mêmes études que celles rete-
nues par Hasselblad, mais avec trois études supplémentaires, permet de voir que les
différences d’âge, de type de symptômes, de lieu de l’étude, non pris en compte dans
la première méta-analyse, peuvent conduire à des interprétations erronées. En appli-
quant une technique qui permet de prendre en compte ces différences dans la méta-
analyse, les OR varient entre 1,02 (pour les plus petits (< 5 ans), aux États-Unis, pour
des symptômes respiratoires incluant l’asthme) et 1,60 (pour les enfants de 5-6 ans,
en Europe, pour des symptômes respiratoires excluant l’asthme). Il ressort donc de
cette nouvelle analyse que : les OR pour les plus petits enfants sont plus faibles que
pour les enfants de plus de 5 ans ; les OR pour les enfants en Europe sont générale-
ment un peu plus élevés qu’aux États-Unis ; les OR pour des symptômes respiratoires
excluant l’asthme sont considérablement plus élevés que pour ceux incluant l’asthme.

Une autre méta-analyse concernant sept études (dont celle de SAMET 1993) réalisées
chez des enfants de moins de deux ans [EPA, 1993] ne met pas en évidence d’effet
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de NO2 (OR = 1,09 et IC95 % = 0,95-1,26) pour une augmentation de NO2 de
28,3 µg/m3.

Pour ce qui est des EFR, la plupart des études réalisées chez l’enfant [EKWO 1984,
NEAS 1991, BRUNEKREEF 1990, CUIJPERS 1995] ne montrent pas d’altérations de la
fonction ventilatoire.

La plupart des études réalisées en milieu extérieur font référence à un cocktail de
polluants ou à des contrastes urbain/industriel/rural, ou encore à des distances à des
axes de circulation ; ces études sont traitées dans le chapitre 2.8. Dans cette partie,
seules sont traitées les publications pour lesquelles les auteurs précisent les résultats
pour NO2. Les résultats des études considérés individuellement sont plus consistants
pour ce qui est des symptômes et maladies respiratoires que pour les EFR. Le détail
de ces études figure en tableaux (annexe 8). Une méta-analyse de 25 études portant
sur la « toux » [ZMIROU 1995] met en évidence un effet modificateur de l’âge (infé-
rieur ou égal à 30 ans) et une relation de type dose-réponse avec NO2 : pour des
niveaux de NO2 de 50, 100, 150, 200 et 300 µg/m3, les risques relatifs de toux sont res-
pectivement de 1,19, 1,41, 1,67, 1,98, 2,79. Les résultats pour 10 études concernant
l’asthme ne sont pas concluants, mais le nombre d’études est faible.

Concernant les EFR, les études prises individuellement [SCHWARTZ 1989,
QUACKENBOSS 1991, ROEMER 1993, MOSELER 1994] ne sont pas concordantes. Dans
la méta-analyse de Zmirou et al. 1995 (27 études), une relation significative négative
cohérente entre NO2 et VEMS n’apparaît que pour les enfants de 12 ans ou moins :
pour des niveaux de NO2 de 50, 100, 150, 200 et 300 µg/m3, les baisses du VEMS sont
respectivement de 0,4 %, 0,7 %, 1,1 %, 1,5 %, 2,2 %. Pour le débit de pointe, le
nombre d’études (10) est trop faible pour conclure. Il faut signaler que les études
prises en compte dans la méta-analyse de Zmirou et al. proviennent aussi bien de l’en-
vironnement extérieur qu’intérieur.

Les adultes

Les études concernant l’exposition de la population adulte au NO2 intérieur sont peu
nombreuses et sont peu concluantes [KELLER 1979, HELSING 1982, SILVERMANN 1982,
GOLDSTEIN 1988, EULER 1988, KOO 1990]. Cependant, l’exacerbation de l’asthme a
été étudiée à Denver, Colorado [OSTRO 1994], sur un panel de patients asthmatiques
modérés à sévères, en relation avec différentes sources de pollution intérieure. Après
contrôle des principaux facteurs de confusion et de l’autocorrélation des données,
l’utilisation de cuisinière à gaz est associée à une gêne respiratoire (OR = 1,60 –
IC95 % = 1,11-2,32), de la toux (OR = 1,71 – IC95 % = 0,97-3,01), de l’asthme noc-
turne (OR = 1,01 – IC95 % = 0,91-1,13) et une restriction d’activité (OR = 1,47 –
IC95 % = 1,0-2,16).
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Par ailleurs, une récente étude de Ackermann (SAPALDIA : non encore publiée) a
été réalisée en Suisse pour connaître la prévalence des maladies respiratoires et aller-
giques dans la population adulte (18-60 ans) de huit régions, et leurs relations avec la
pollution atmosphérique. Dans l’étude longitudinale, la mesure de l’exposition est
très fine (mesure individuelle, mesure intérieure et extérieure dans la chambre à cou-
cher, mesure extérieure sur site fixe). L’exposition individuelle à NO2 et extérieure à
la chambre montre une relation négative significative de type dose-réponse avec la
Capacité Vitale Forcée (CVF). Dans le modèle à deux polluants (NO2 et PM10),
cette relation demeure significative, mais quand on compare les huit régions, la dimi-
nution de la CVF est mieux expliquée par les PM10.

Les études sur l’exposition à long terme au NO2 en milieu extérieur réalisées dans
une population particulière, les Adventistes du 7ème jour [EULER 1988, ABBEY 1993]
ne montrent aucun lien significatif entre NO2 et leur santé. Cependant, en Suède et
en Norvège, Forsberg et al. et Clench-Aas et al. mettent en évidence une augmenta-
tion des symptômes liée à une exposition au NO2. En Suisse, l’étude transversale de
Ackermann et al. ; montre des réductions significatives de la fonction ventilatoire
(relation dose-réponse) avec les mesures de NO2 et d’autres indicateurs de pollution
effectuées sur sites fixes. Les auteurs mettent en évidence une hétérogénéité spatiale
plus importante pour NO2 que pour les autres polluants. Quand on compare les huit
régions, la réduction du VEMS est liée à NO2 mesuré sur site fixe.

Les études écologiques temporelles

Les études écologiques temporelles sont réalisées dans une seule zone géographique
et reposent sur des données agrégées d’hospitalisations, de décès, de consultations
aux urgences,... recueillies pour une période de temps plus ou moins longue. Les
résultats des études portant sur les hospitalisations ou les visites à domicile sont pour
la plupart concordants. De même, dans la méta-analyse (non encore publiée) du pro-
jet APHEA qui réunit 15 villes européennes dont Paris et Lyon, les résultats préli-
minaires concernant les hospitalisations pour asthme et pour broncho-pneumopathie
chronique obstructive montrent un lien significatif avec NO2 [SPIX en préparation
1996].

Une étude de mortalité conduite à Los Angeles [KINNEY 1991] montre une augmen-
tation du nombre de décès cardio-vasculaires et respiratoires en relation avec NO2.
Dockery met également en évidence une association entre mortalité totale non acci-
dentelle et NO2 [DOCKERY 1992]. En République Tchèque [BOBAK 1992], la morta-
lité infantile a été étudiée en relation avec les principaux indicateurs de pollution
atmosphérique (PTS, SO2, NOx). La relation avec NOx était la moins consistante
(OR = 1,2 – IC95 % = 0,37-3,91). En région parisienne, l’étude ERPURS [MEDINA
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1994] ne met en évidence aucune association significative entre NO2 et mortalité
totale non accidentelle, ni mortalité spécifique respiratoire ou cardio-vasculaire. A
Sao Paulo, Brésil [SALDIVA 1994] une étude portant sur les liens entre pollution atmo-
sphérique et mortalité chez les enfants, montre une association significative entre
niveaux moyens de NOx et mortalité respiratoire chez les enfants de moins de 5 ans.
Une deuxième étude [SALDIVA 1995] concernant les personnes de 65 ans et plus, met
en évidence un effet des PM10, mais également des NOx, SO2 et CO sur la mortalité
à ces âges.

Les résultats de la méta-analyse du projet APHEA concernant la mortalité totale non
accidentelle, révèlent un effet modificateur de SO2 pour différents niveaux de NO2.
Ni la mortalité pour cause respiratoire, ni celle pour cause cardio-vasculaire ne sont
reliées à NO2.

Synthèse des résultats

Les résultats des études épidémiologiques concernant NO2 sont ambigus.

Dans les études sur une exposition individuelle à long terme à NO2 en milieu inté-
rieur, les liens avec les symptômes et maladies respiratoires semblent bien établis
chez les enfants âgés de deux à douze ans, même si certaines études considérées indi-
viduellement n’atteignent pas le degré de signification statistique. Ce critère est
d’ailleurs de plus en plus abandonné en tant que tel par les chercheurs, en faveur d’un
plus grand intérêt porté à la stabilité des résultats [LIPFERT 1995]. Il semblerait qu’il
y ait une différence de susceptibilité entre les filles et les garçons et que l’augmenta-
tion des symptômes et affections respiratoires s’expliquerait par les altérations du sys-
tème immunitaire respiratoire mises en évidence dans les études toxicologiques et
expérimentales.

Chez les adultes et les nourrissons sains, les liens observés entre exposition à NO2 et
symptômes et maladies respiratoires sont inconsistants même lorsque, pour les plus
petits, ils sont considérés dans le cadre d’une méta-analyse.

Les teneurs de NO2 en milieu intérieur varient entre 30 et 90 µg/m3 pour les niveaux
moyens, les pics de courte durée à la cuisine pouvant dépasser 1000 µg/m3. Les études
épidémiologiques montrent une augmentation du risque de maladies respiratoires
chez l’enfant de l’ordre de 20 % pour une augmentation de 30 µg/m3 en moyenne sur
deux semaines des niveaux de NO2, en milieu intérieur. Il n’est cependant pas pos-
sible de distinguer quel type d’exposition est responsable des effets observés : expo-
sition continue à de faibles doses ou exposition épisodique à des teneurs de pointe,
ou les deux ? De plus, il n’est pas possible de discerner clairement les contributions
respectives des teneurs intérieures et extérieures de NO2.
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Pour ce qui est de l’exposition ambiante extérieure, les résultats concernant les symp-
tômes chez les jeunes semblent concordants ; chez les adultes, ils sont inconsistants.
Les niveaux de NO2 enregistrés varient, en moyenne journalière, entre 10 et
70 µg/m3, avec des valeurs maximales horaires pouvant atteindre quelques centaines
de microgrammes par mètre cube.

Globalement, les études écologiques temporelles mettent en évidence des liens entre
une augmentation des niveaux de NO2 et les admissions hospitalières pour exacer-
bation de problèmes respiratoires chroniques, dont l’asthme et la BPCO, mais la
quantification des effets propres à NO2 est difficile, du fait principalement de la pré-
sence dans l’air d’autres polluants avec lesquels NO2 est corrélé. Pour ce qui est de
la mortalité, les études ne sont pas concordantes et une extrême prudence est néces-
saire dans l’interprétation des résultats reliant positivement NO2 en ambiance exté-
rieure et mortalité.

Les EFR

Que ce soit en ambiance intérieure ou extérieure, lorsqu’un lien est mis en évidence
avec les EFR, la réduction des performances ventilatoires est marginale.
Globalement, les résultats concernant les EFR ne sont pas concluants, ce qui est en
accord avec les résultats des expérimentations humaines contrôlées.

Les populations sensibles

Dans les populations dites « sensibles » souffrant déjà d’une pathologie respiratoire
telle que l’asthme, certains auteurs mettent en évidence un lien entre exposition à
NO2 et la survenue de symptômes asthmatiques, bien que le nombre d’études soit
insuffisant pour conclure.

Conclusion

Bien que les études toxicologiques et expérimentales montrent une toxicité de NO2,
de type oxydant, les résultats des études épidémiologiques ne sont pas aussi probants
et la question se pose de savoir ce que représente réellement cet indicateur de pollu-
tion en milieu urbain. Dans les conditions réelles de la vie courante, cet indicateur
représente une exposition complexe, principalement d’origine automobile en milieu
extérieur, liée aux combustions domestiques en milieu intérieur. L’effet de cette
exposition est peu observable en termes de santé.

2.5.2 Ozone et oxydants photochimiques

L’ozone et les autres oxydants photochimiques ne sont pas émis directement par les
véhicules, mais ils dérivent pour une bonne part – difficile à quantifier – des polluants
primaires présents dans les gaz d’échappement.
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Les oxydants photochimiques regroupent les substances chimiques présentes dans
l’air ambiant dont la formation résulte de l’interaction entre les radiations solaires et
les polluants primaires (oxyde d’azote et hydrocarbures). Le plus important est
l’ozone mais d’autres substances ont été identifiées : acroléine, radicaux hydroxyl,
nitrates de peroxyacétyle...

La nocivité propre de l’ozone a pu être étudiée par l’observation de volontaires expo-
sés expérimentalement à des concentrations comparables à celles rencontrées dans
l’atmosphère. La surveillance de la fonction respiratoire et l’étude du comportement
de la muqueuse bronchique et du tissu pulmonaire démontrent que dans des condi-
tions d’exposition « réalistes », se développe une inflammation du tractus respiratoire
[KOREN 1989], avec une augmentation de la sensibilité des bronches aux autres irri-
tants bronchiques et particulièrement aux allergènes : cette hyperréactivité bron-
chique induite par l’ozone explique la grande sensibilité des asthmatiques à ce
polluant [DIMEO 1981, FABBRI 1984, HOLTZMAN 1983].

2.5.2.1 Toxicologie in vitro, chez l’animal et chez l’homme

Lésions tissulaires et cellulaires chez l’animal.

Les altérations biologiques liées à l’ozone sont généralement attribuées à sa capacité
d’oxyder diverses molécules biologiques soit directement soit indirectement par for-
mation de radicaux libres [MUSTAFA 1990]. Sur le plan anatomique, le premier site
lésé par l’ozone est représenté par l’épithélium des bronchioles terminales, des bron-
chioles respiratoires et des canaux alvéolaires [BARRY 1985]. L’ozone est un gaz oxy-
dant extrêmement puissant et agressif capable d’induire à de fortes concentrations
des modifications des structures anatomiques du tractus respiratoire et particulière-
ment de l’épithélium nasal et respiratoire. Toutefois l’ozone réagit très lentement
avec le surfactant alvéolaire expliquant par là sa faible absorption au niveau des
alvéoles. Les altérations cellulaires sont caractérisées par la diminution et la perte des
cils des cellules ciliées, l’hypertrophie et l’hyperplasie des cellules non ciliées
[CASTLEMAN 1986].

A faible concentration, l’ozone induit une réaction inflammatoire biologiquement
détectable. La réaction inflammatoire, caractérisée par l’accumulation de polynu-
cléaires et de cellules mononucléées près des bronchioles terminales et des canaux
alvéolaires est une caractéristique fondamentale de la toxicité pulmonaire de l’ozone.
L’intensité de la réaction inflammatoire est proportionnelle à la concentration d’ozone
(de 400 à 1 600 µg/m3). La phase inflammatoire se développe en réponse à l’agression
toxique de l’ozone et induit au long cours des désordres irréversibles de l’appareil res-
piratoire par la sécrétion de cytokine, d’enzymes élastolytiques et de radicaux libres de
l’oxygène. Le lavage nasal et broncho-alvéolaire permet chez l’animal la caractérisa-
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tion des paramètres cellulaires et biochimiques de la réaction inflammatoire. Chez le
rat, après une exposition de 240 à 3 000 µg/m3 d’ozone pendant 3 à 66 heures, on
observe un afflux massif et précoce de polynucléaires neutrophiles au niveau des voies
aériennes supérieures, plus retardé au niveau des voies aériennes inférieures.

L’altération des cellules ciliées est responsable de perturbations du système d’épura-
tion muco-ciliaire. Chez plusieurs espèces animales, la clairance bronchique de parti-
cules diminue et la sécrétion bronchique augmente lors de l’exposition à l’ozone
[FOSTER 1987]. Les activités antibactériennes phagocytaires et bactéricides sont dépri-
mées, entraînant une augmentation de sensibilité à l’infection bronchique et pulmo-
naire, bien documentée pour des concentrations faibles (160 à 200 µg/m3).

Les études à long terme ont permis de préciser le rôle potentiel de l’ozone sur le
développement de tumeurs bronchopulmonaires [HASSET 1985] : l’ozone peut induire
in vitro des transformations néoplasiques sur des cellules en culture. Ce phénomène
impliquerait la transformation de gènes dominants, indiquant ainsi que l’ADN est
une cible dans les phénomènes de cancérogénèse induits par l’ozone. Des lésions de
l’ADN sont également observées après exposition à l’ozone de cellules épithéliales
en culture. Plus récemment, des études de cancérogénèse à long terme ont été
menées chez des rats soumis à des inhalations d’ozone seul ou après irradiation locale
pulmonaire par le radon. Les résultats montrent que l’exposition de rats à des
concentrations d’ozone proches du niveau de celles observées dans des épisodes aigus
de pollution photooxydante peut induire une augmentation significative de l’inci-
dence des tumeurs pulmonaires chez le rat, suggérant une action co-cancérogène de
l’ozone [MONCHAUX 1994].

Lésions tissulaires et cellulaires chez l’homme

L’exposition à l’ozone à concentrations faibles entraîne au niveau respiratoire une
réaction inflammatoire initiale. On connaît moins bien les effets à long terme de la
pollution oxydante : il n’existe pas de preuve formelle de sa responsabilité à l’origine
de la bronchite chronique, de l’emphysème et du cancer bronchique, mais il est vrai-
semblable que l’ozone contribue à la genèse de ces affections. Cet oxydant puissant
se comporte en effet à la façon des radicaux libres de l’oxygène, qui exercent une
action pro-inflammatoire locale, diminuent la protection du tissu pulmonaire vis-à-vis
des enzymes protéolytiques, et peuvent dénaturer l’ADN. Ces mécanismes sont pré-
cisément ceux que l’on retrouve à l’origine de la bronchite chronique, de l’emphy-
sème et du cancer bronchique [WITSCHI 1988]. De plus certains arguments laissent
entrevoir l’intervention des oxydants – et parmi eux l’ozone – dans le développement
de l’allergie et la fréquence croissante de l’asthme.

Chez l’homme, l’analyse des lésions tissulaires et cellulaires induites par l’ozone
repose sur l’étude des conséquences sur la fonction respiratoire et sur une approche
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cellulaire et biologique de la réaction inflammatoire des cellules humaines exposées
à l’ozone in vivo ou in vitro, avec une attention particulière pour les macrophages
alvéolaires.

De nombreuses études ont été menées ex vivo par lavage bronchoalvéolaire de sujets
sains soumis à des expositions contrôlées d’ozone [ARIS 1993, DEVLIN 1992, KOREN

1989]. Elles montrent qu’une exposition de courte durée (2 à 6 heures) à des concen-
trations faibles d’ozone (160 à 200 µg/m3) est capable d’initier le développement
d’une réaction inflammatoire au niveau des voies aériennes [DEVLIN 1989]. Cette
réaction inflammatoire est caractérisée par un afflux de polynucléaires neutrophiles,
et par la présence dans le liquide de lavage bronchoalvéolaire ou de lavage nasal de
médiateurs variés connus par leurs puissants effets pro-inflammatoires [KOREN 1991,
Mc BRIDE 1994, SCHELEGLE 1991].

L’étude des effets de l’ozone sur les macrophages alvéolaires en culture in vitro per-
met de pallier certaines difficultés rencontrées lors des expositions in vivo
[WALLAERT 1992]. Différentes tactiques d’exposition contrôlée des macrophages
alvéolaires « in vitro » ont été proposées : elles visent à assurer un contact direct entre
la cellule cible et l’atmosphère expérimentée, dans des conditions proches, sinon
identiques à celles qui existent dans le tractus respiratoire. Plusieurs de ces études ont
montré la capacité des cellules humaines (épithéliales bronchiques et macrophages
alvéolaires) à libérer divers médiateurs pro-inflammatoires lors d’expositions contrô-
lées à des concentrations faibles d’ozone. Par exemple l’exposition courte (30 min) à
des concentrations faibles d’ozone (200 µg/m3) entraîne une sécrétion accrue de
TNFα, puissant agent pro-inflammatoire, par les macrophages alvéolaires humains
[ARSALANE 1995].

Mécanismes d’adaptation

Ces informations inquiétantes sont pour une part contrebalancées par la notion de
moyens de protection naturelle vis-à-vis de l’ozone, et d’une façon plus générale, vis-
à-vis des gaz d’oxydants. L’organisme dispose en effet d’un armement antioxydant
complexe associant des enzymes et diverses molécules capables de neutraliser les
radicaux libres de l’oxygène, notamment la vitamine C, la vitamine E et le glutathion
[DAVIS 1991].

Cet équipement varie dans le temps, en fonction de l’âge, du régime alimentaire, et
il est susceptible de se renforcer à la suite d’expositions répétées à de faibles concen-
trations du gaz toxique, permettant de supporter ultérieurement sans dommage des
concentrations plus élevées. Cette « tolérance », encore appelée « phénomène
d’adaptation » expliquerait la meilleure résistance à l’ozone des habitants vivant dans
les zones à forte pollution oxydante. Un important mouvement de recherche se déve-
loppe actuellement pour préciser ces notions d’adaptation.
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Plusieurs travaux ont montré la grande variabilité de toxicité de l’ozone chez des
sujets apparemment identiques. Il existe en fait une variabilité inter-sujets alors que
la réponse chez le même individu resterait identique à 10 mois d’intervalle pour des
concentrations d’ozone égales ou supérieures à 180 ppb (360 µg/m3) [Mc DONNELL

1985]. La différence inter-sujets peut être grande, suggérant qu’il pourrait exister une
population humaine sensible à de faibles concentrations d’ozone. Les mécanismes qui
régissent la plus ou moins grande « résistance » des individus à l’ozone ne sont pas
complètement mis à jour. On sait cependant que l’organisme dispose d’un équipe-
ment biologique antioxydant complexe. Dans le poumon sain, le système de défense
anti-oxydant intra et extra-cellulaire neutralise normalement la charge physiologique
créée par la production de radicaux libres intra et extra-cellulaires. Cette protection
efficace offre à l’organisme l’opportunité de tirer avantage de l’action des radicaux
libres dans la défense de l’hôte et la production énergétique, sans dommage tissulaire.
L’importance vitale des anti-oxydants pour maintenir l’intégralité cellulaire et les
fonctions extra-cellulaires est bien mise en lumière par la profusion des mécanismes
anti-oxydatifs et les fortes concentrations des anti-oxydants majeurs au niveau des
différents compartiments pulmonaires.

2.5.2.2 Les expérimentations humaines contrôlées

Elles consistent à soumettre à une atmosphère plus ou moins riche en ozone des indi-
vidus choisis en fonction de critères précis, et à évaluer les effets sanitaires d’une telle
exposition, notamment le degré d’atteinte de la fonction pulmonaire [MOMAS 1994].

Méthodologie

Ces études sont effectuées avec un ou plusieurs groupes de volontaires exposés à
l’ozone et un groupe témoin soumis à une atmosphère d’air « filtré », les sujets étant, le
plus souvent, leur propre témoin. L’exposition à l’ozone se caractérise par quatre para-
mètres : la concentration, la durée, le caractère répétitif ou non et, enfin, l’intensité et
le mode d’exercice des individus qui conditionnent le volume de ventilation pulmo-
naire par minute. Les effets mesurés ont trait, d’une part, à la morbidité ressentie, qui
correspond aux symptômes déclarés par les sujets au moyen de questionnaires stan-
dardisés administrés avant, pendant et après l’exposition et, d’autre part, à la morbidité
objective. Celle-ci reflète le degré d’atteinte des fonctions respiratoires et est appréciée
par la mesure de diverses variables pulmonaires, à l’aide d’explorations fonctionnelles
respiratoires dans la majorité des études ; il est beaucoup plus rarement fait appel à des
approches biochimiques (lavages broncho-alvéolaire et nasal).

Résultats

Une exposition unique à l’ozone entraîne une augmentation significative de l’incidence
des symptômes (toux, inconfort thoracique et douleur à l’inspiration profonde) et de
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leur score de sévérité. Quand la concentration d’ozone augmente, les symptômes sur-
viennent plus tôt, leur nombre ainsi que l’effectif des sujets les déclarant augmentent.

Tous les auteurs mettent en évidence des altérations significatives de la fonction pul-
monaire : diminution de la capacité vitale forcée (CVF), du volume d’expiration
maximal seconde (VEMS) et du débit expiratoire médian entre 25 et 75 % de la capa-
cité vitale (DEM 25-75), augmentation de la résistance * des voies aériennes et de la
réactivité bronchique à la métacholine et à l’histamine. Ces perturbations se produi-
sent aussi bien pendant une exposition de courte durée (2 heures) à des concentra-
tions d’ozone élevées (plus de 400 µg/m3) ou intermédiaires, si l’exercice est suffisant
(volume de ventilation Ve > 40 l/mn), que pendant une exposition de longue durée
(plus de 6 heures) mais moins intense (200 µg/m3). Ces modifications sont transitoires
et disparaissent en moins de 24 heures.

Les effets cellulaires et biochimiques sont dominés par la réaction inflammatoire qui
se développe au niveau des voies respiratoires inférieures et supérieures et qui se tra-
duit par l’augmentation des cellules et des molécules impliquées dans le processus
inflammatoire : polynucléaires neutrophiles, prostaglandines, fibronectine, interleu-
kine, albumine...

Certains groupes d’individus semblent constituer une population à risque vis-à-vis de
la pollution photo-oxydante, les asthmatiques par exemple. L’ozone a la faculté de
les sensibiliser à l’effet d’agresseurs spécifiques (allergies chimiques ou biologiques)
ou non spécifiques (température, humidité) [LIPPMANN 1991, BIGNON 1993, CSHPF
1995]. L’exposition à l’ozone entraîne chez les sportifs une réduction de leurs perfor-
mances physiques et de leur endurance.

Les investigations comportant des expositions répétées à l’ozone montrent un phé-
nomène d’hypersensibilité lors du deuxième jour d’exposition, puis une apparente
adaptation apparaissant en trois à cinq jours et se manifestant par une diminution,
voire une absence des effets aigus normalement observés après une exposition unique
à l’ozone.

Conclusion

Toutes ces expérimentations humaines contrôlées mettent en évidence que l’exposition
à l’ozone provoque des altérations significatives de la fonction pulmonaire. Toutefois, la
concentration d’ozone ne permet pas, à elle seule, de prévoir la « réaction » de la popu-
lation. Cette réaction dépend de la combinaison de trois paramètres : la concentration
qui jouerait le rôle principal, suivie par la ventilation pulmonaire et, enfin, par la durée
d’exposition. Par ailleurs, il apparaît une grande variabilité inter-individuelle.
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Cependant, il convient de s’interroger sur la signification clinique de toutes les per-
turbations observées. En effet, si les atteintes fonctionnelles de la mécanique respi-
ratoire, qui sont transitoires et rapidement réversibles, semblent avoir des
conséquences cliniques de faible importance, il en va sans doute différemment pour
les effets cellulaires et biochimiques, surtout lorsque les expositions sont répétées. De
plus, pour des raisons éthiques, ces essais contrôlés se limitent à des expositions
aiguës de courte durée et ne fournissent donc aucune donnée sur la question des
effets à long terme des expositions chroniques. Enfin, dans la majorité de ces expéri-
mentations, il n’est en général pas tenu compte des possibles interactions avec les
cofacteurs ambiants.

2.5.2.3 Les études épidémiologiques

La difficulté actuelle de réaliser des mesures d’exposition individuelle à l’ozone
conduit le plus souvent à utiliser les données de la surveillance de la qualité de l’air
effectuées par les réseaux de surveillance. Cette surveillance continue repose sur la
mesure des principaux polluants (particules, dioxyde de soufre, oxydes d’azote,
ozone) qui constituent davantage des indicateurs de la pollution de l’air que des
mesures véritables d’une exposition spécifique. Dans cette perspective, l’indicateur
ozone qui est utilisé dans les études épidémiologiques renvoie à la notion d’indica-
teur photochimique.

Pour étudier les effets de l’ozone sur la santé, deux grand types d’études épidémio-
logiques ont été utilisés : les études reposant sur des données individuelles et les
études dites écologiques.

Résultats

Études épidémiologiques utilisant des données individuelles : Une synthèse de la lit-
térature concernant quatre études effectuées en camp de vacances, a objectivé une
dépendance linéaire entre la capacité vitale forcée (CVF) des enfants et les concen-
trations d’ozone au cours des heures précédentes [KINNEY 1988]. Le coefficient
moyen de la pente de régression de la CVF en fonction des niveaux d’ozone a été
estimé à – 0,262 (± 0,055) ml/µg/m3. En 1993, les mêmes auteurs ont réalisé à nou-
veau une synthèse des résultats de six études publiées entre 1987 et 1991 [KINNEY

1993]. Chez les 616 enfants étudiés, âgés de 7 à 17 ans, une diminution du volume
expiratoire maximum seconde (VEMS) a été observée avec l’augmentation des
concentrations d’ozone au cours des heures précédentes. Le coefficient moyen de la
pente de régression du VEMS en fonction des niveaux d’ozone est de – 0,32 (± 0,08)
ml/µg/m3. Pour une exposition à 200 µg/m3, cela correspond à une chute de 64 ml du
niveau de base (compris approximativement entre 2 000 et 2 500 ml), soit une dimi-
nution de 2,5 à 3 % du VEMS. La constance et la cohérence des résultats observés
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dans toutes ces études sont très en faveur d’une relation causale entre l’exposition à
l’ozone et une diminution de la fonction ventilatoire.

Trois études épidémiologiques ont été réalisées entre 1985 et 1993 chez des sujets
pratiquant un exercice physique. Il existe une corrélation négative entre les niveaux
moyens horaires d’ozone et le VEMS. Le coefficient moyen de la pente de régression
du VEMS en fonction des niveaux d’ozone varie entre – 0,19 et – 0,64 ml/µg/m3 selon
la population étudiée [HOEK 1993, SELWYN 1985, SPEKTOR 1988]. D’autres études
confirment une diminution de la fonction ventilatoire, en particulier chez les enfants.
L’intensité de cette relation augmente lorsque l’unité d’agrégation de la mesure de
l’exposition est plus grande (de 24 à 168 h), traduisant ainsi que les variations
moyennes de pollution par l’ozone sur plusieurs jours continus ont un impact sur la
fonction ventilatoire plus important que les variations journalières des niveaux
d’ozone [KRZYSANOWSKI 1992]. Dans ces études, les relations observées entre les
niveaux d’ozone et le VEMS des enfants sont du même ordre que celles observées
dans les études réalisées dans des camps de vacances en été. On peut noter, par
ailleurs, une sensibilité particulière des enfants présentant une hypersécrétion bron-
chique ou soumis à un tabagisme passif. Par ailleurs, dans un contexte d’exposition
chronique (Mexico), on observe quand même des effets sur la fonction ventilatoire
des enfants liés à la pollution par l’ozone [CASTILLEJOS 1992].

Deux enquêtes de type « vie quotidienne » étudiant la relation entre l’ozone et la pré-
valence de symptômes, réalisées par Hammer en 1974 et Flesh en 1982, ont été ré-
analysées selon des méthodes statistiques plus appropriées [OSTRO 1993, SCHWARTZ

1988]. Les céphalées, liées statistiquement aux concentrations d’ozone lors de la pre-
mière analyse, n’apparaissent plus corrélées à celles-ci. Les principaux symptômes en
relation avec les niveaux d’ozone concernent les voies respiratoires supérieures et
inférieures. Une augmentation de 200 µg/m3 se traduit par une augmentation
moyenne du risque de symptômes respiratoires ou oculaires de l’ordre de 20 %.
Quatre autres études s’intéressant à l’aggravation de pathologies préexistantes ont été
réalisées entre 1985 et 1992 [GONG 1985, KRYZANOWSKI 1992, LEBOWITZ 1987,
THURSTON 1992]. L’asthme constitue la pathologie la plus fréquemment étudiée. Les
résultats de ces études montrent une relation directe (décalée dans le temps) entre
les concentrations d’ozone (moyennes journalières et maxima horaires) et la morbi-
dité respiratoire chez les sujets asthmatiques : augmentation des sifflements et de la
toux, diminution de la fonction ventilatoire.

Études épidémiologiques utilisant des données agrégées : Peu de recherches ont été
consacrées à l’étude des effets de l’ozone sur la mortalité, la plupart traitant de la pol-
lution acido-particulaire. Trois études ont cependant été menées entre 1988 et 1992
[DOCKERY 1992, KINNEY 1991, KINNEY, 1992]. Bien que les résultats soient négatifs
pour l’une d’entre elles, une corrélation positive a été mise en évidence entre les
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niveaux journaliers maxima horaires d’ozone et la mortalité totale journalière, quel
que soit l’âge et quelle que soit la cause. Cette relation est de l’ordre de 0,2 – 0,4
décès par jour, pour une augmentation de 100 µg/m3, par million de personnes expo-
sées, chiffre très faible. En France, l’étude ERPURS, réalisée en Ile-de-France, a per-
mis d’objectiver, au cours de la période 1987-1992, l’existence d’une corrélation
positive significative entre les niveaux moyens journaliers d’ozone et la mortalité
totale [MEDINA 1994]. Ces résultats demandent à être confirmés par d’autres études.

S’agissant de la morbidité, des corrélations avec les niveaux d’ozone sont observées, lors
d’études temporelles pour des niveaux maxima horaires inférieurs à 250 µg/m3. En par-
ticulier, il a été mis en évidence une exacerbation des maladies respiratoires préexis-
tantes. On observe, en moyenne, un excès de 0,5 à 1,5 admissions hospitalières pour
pathologies respiratoires (tous âges) pour une augmentation des niveaux maxima
horaires d’ozone de l’ordre de 100 µg/m3 [BURNETT 1994, CODY 1992, LIPFERT 1992,
SCHWARTZ 1993, THURSTON 1992 et 1993, WHITE 1994]. En France, l’étude ERPURS a
permis de mettre en évidence l’existence de corrélations positives significatives entre les
concentrations d’ozone rencontrées en milieu urbain et des indicateurs d’activité sani-
taire comme les admissions hospitalières ou les visites médicales d’urgence à domicile.
Ainsi, par exemple, une augmentation de 100 µg/m3 des niveaux diurnes (8 heures)
d’ozone se traduit, avec un décalage d’une journée, par une augmentation de 6,7 %
(IC 95 % = 2,6 - 8,2) des admissions hospitalières pour pathologie respiratoire chez les
sujets âgés de 15 à 64 ans et de 8,7 % (IC 95 % = 0,5 - 17,6) chez les sujets âgés de plus
de 65 ans. Chez ces derniers, cela se traduit également par une augmentation de 19 %
(IC 95 % = 0,3 - 41,1) des admissions pour broncho-pneumopathie chronique obstruc-
tive. Dans cette étude, aucune relation significative avec les admissions pour asthme n’a
été observée. En ce qui concerne les visites médicales d’urgence à domicile, des corréla-
tions positives significatives ont été observées, en particulier chez les enfants (âgés de
moins de 15 ans), entre les niveaux journaliers (8 heures) d’ozone et les visites médicales
pour affection des voies respiratoires supérieures, des voies respiratoires inférieures ou
pour asthme. Une telle relation a été également spécifiquement observée avec les affec-
tions de l’oeil : une augmentation de 100 µg/m3 des niveaux journaliers (8 heures)
d’ozone se traduit par une augmentation le même jour de 21 % (IC 95 % = 4,8 - 39,7)
des visites médicales pour pathologie ophtalmique [MEDINA 1994].

Conclusion

Un des faits notables de la revue de la littérature épidémiologique concernant l’ozone
est qu’on dispose de résultats portant sur un ensemble complet de manifestations
sanitaires, allant de la plus grave, la mortalité, à l’atteinte la plus précoce, la fonction
ventilatoire. La cohérence des associations retrouvées entre tous ces critères et les
teneurs ambiantes en ozone confère globalement à ces études une valeur convain-
cante [BATES 1992].
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Les études individuelles réalisées en camp d’été ou avec exercice ont permis de quan-
tifier les relations « dose-réponse » entre la diminution de la fonction ventilatoire et
les expositions à l’ozone observées en milieu ambiant. Bien que ces études ne per-
mettent pas d’isoler l’exposition à l’ozone des autres polluants et des autres facteurs
environnementaux, les résultats de toutes ces études fournissent suffisamment d’élé-
ments pour incriminer le rôle de l’ozone dans la diminution de la fonction ventila-
toire. De manière analogue à ce qui a été observé dans les expositions contrôlées chez
l’homme, ces études ne semblent pas indiquer (en moyenne au niveau de la popula-
tion), l’existence d’un seuil d’exposition à l’ozone en dessous duquel il n’existe pas
d’effet sur la fonction ventilatoire.

Ces études sont également en faveur d’une relation entre l’exposition à l’ozone (ou
aux oxydants) et les symptômes respiratoires en particulier chez les enfants asthma-
tiques. Elles montrent également une réponse fonctionnelle plus importante chez les
sujets asthmatiques que chez les sujets non asthmatiques, indiquant ainsi que les
sujets asthmatiques constituent un groupe de population sensible.

Les études temporelles montrent l’existence de relations entre des effets sur la santé
(consultations d’urgence, admissions hospitalières, mortalité) et les niveaux journaliers
d’ozone dans l’air ambiant. Toutes ces études, qui prennent en compte la majorité des
facteurs de confusion potentiels dont, en particulier, les conditions météorologiques,
apportent une contribution majeure à la mise en évidence du rôle de l’exposition
ambiante à l’ozone dans l’exacerbation des maladies respiratoires préexistantes dans la
population générale. Bien que les résultats de ces études ne permettent pas d’écarter
totalement l’existence d’un effet seuil, on notera que cet effet de l’ozone a été observé
pour des niveaux inférieurs à 240 µg/m3, sans qu’il soit possible cependant de distinguer
les effets liés à des expositions horaires maximales ou à des expositions moyennes
diurnes (8 h). Ces études suggèrent également que des niveaux d’ozone plus élevés
peuvent causer une augmentation faible, mais significative, de la morbidité et de la
mortalité totale. On peut ainsi estimer que chaque augmentation de 100 µg/m3 d’ozone
est associée, en moyenne, à 0,65 admission hospitalière en excès et à 0,3 décès en excès
par million de personnes exposées [CSHPF 1995].

2.6 LES COMPOSÉS ORGANIQUES

2.6.1 Le benzène et ses homologues supérieurs

Le benzène et ses homologues supérieurs sont souvent regroupés sous l’acronyme de
BTX (benzène, toluène, xylènes) ou de BTEX (si l’on ajoute l’éthylbenzène). Ce sont
des hydrocarbures aromatiques monocycliques (HAM). S’ils possèdent en commun
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des effets aigus, ils diffèrent notablement entre eux dans le domaine de la toxicité
chronique.

Les effets aigus communs aux benzène, toluène et xylènes se caractérisent par :
• une atteinte du système nerveux central : fatigue, céphalées, vertiges,
démarche chancelante, faiblesse musculaire, paresthésies, altération des fonc-
tions cognitives, insomnie...
• une irritation des voies respiratoires et des conjonctives oculaires,
• des dermatoses d’irritation dues à l’action de solvant sur les lipides cuta-
nés.

2.6.1.1 Le benzène

Substance présente dans la nature, d’origine dans les produits pétroliers et produite
par les processus de combustion, le benzène entre dans la composition des carbu-
rants. Autorisé jusqu’à une concentration de 5 % dans les essences, il est présent en
moyenne à une concentration de 2,8 % en Europe. En outre du benzène est produit
à l’intérieur du moteur, ce qui fait que la pollution par le benzène d’origine automo-
bile est mixte : carburant et moteur. Le benzène est utilisé, en vase clos, comme
matière première en synthèse organique. Son utilisation comme solvant a été sévère-
ment réglementée.

Plusieurs études américaines et notamment des études de type « exposition totale de
polluant » (TEAM) ont porté sur l’exposition au benzène des populations et sur la
contribution des différentes sources [WALLACE 1989, GENNART 1994]. Chez les tra-
vailleurs professionnellement exposés au benzène, l’exposition professionnelle repré-
sente la source principale : par exemple, une exposition professionnelle à 1,6 mg/m3

(0,5 ppm) représente 94,9 % de la dose journalière totale (8428 µg) d’un fumeur et
98,7 % de celle (8103 µg) d’un non fumeur. Pour les sujets non exposés profession-
nellement et fumeurs, le tabac représente la première source d’exposition : par
exemple, 65,5 % de la dose journalière totale (458 µg) d’une employé de bureau ou
73,2 % de celle (410 µg) d’une personne sans travail et ne conduisant pas. Pour les
sujets non fumeurs, la pollution intérieure est la première contribution à l’exposition :
par exemple 37,8 % de la dose journalière totale (133 µg) d’un travail de bureau ou
94,6 % de celle d’une personne sans travail et ne conduisant pas. La part de la
conduite automobile elle-même varie suivant que l’on est fumeur (4,4 %) ou non
fumeur (15 %). Des données de ce type n’existent pas en France.

Dans le cadre de la préparation de la directive Européenne sur la qualité de l’air, dif-
férentes études ont pour but de préciser les niveaux ambiants dans différentes situa-
tions et, notamment, à proximité des stations services [BATES 1994, PEREZ BALLESTA

1995].
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Métabolisme

La voie principale d’exposition au benzène chez l’homme est l’inhalation.
Expérimentalement 50 % du benzène inhalé est absorbé pour des expositions allant
jusqu’à 160-320 mg/m3 (50-100 ppm) pendant plusieurs heures. La rétention diminue
avec le temps d’exposition pouvant représenter 30 % de la dose inhalée. Chez le rat
et la souris, une relation non linéaire entre l’absorption et la concentration (concen-
tration basse, absorption élevée) a été décrite. L’absorption par voie orale est rapide
et importante (90 %). L’absorption par voie cutanée est limitée : 0,4 mg/cm2 de peau.
Il est estimé qu’un adulte respirant dans un air ambiant de 32 mg/m3 (10 ppm) devrait
absorber 7,5 µg/h par voie respiratoire et 1,5 µg/h par voie cutanée. Cent cm2 de peau
au contact d’essence à 5 % absorberaient 7 µl/h.

Très lipophile et très faiblement soluble dans l’eau, le benzène est distribué dans les
tissus riches en graisse : tissu adipeux et moelle osseuse. Pour une exposition à une
concentration de 32 mg/m3 (10 ppm) pendant 8 h/j, la charge corporelle double entre
les jours 1 et 5. Le benzène s’accumule dans la moelle osseuse et dans le foie. Il est
oxydé dans le foie sous l’effet d’une enzyme du système cytochrome P-450 en oxyde
de benzène qui subit un réarrangement non enzymatique en benzène oxepin. Cette
étape d’oxydation du benzène est nécessaire à sa toxicité [ATSDR 1993].

A partir de ces deux composés oxydés, des transformations vont se produire par plu-
sieurs voies aboutissant à des métabolites toxiques. La première voie est une trans-
formation de l’oxyde de benzène en phénol et sa métabolisation par la voie du
catéchol et de l’hydroquinone. La seconde voie aboutit à la formation d’acide muco-
nique via le trans, trans-muconaldéhyde. Deux voies principales de détoxification ont
été décrites. L’une est la transformation en acide pré-mercapturique puis en acide
mercapturique sous l’action du glutathion. La seconde est la formation de métabo-
lites hydrosolubles du phénol, qui seront éliminés dans les urines. Par des études
expérimentales chez le rat, il a été montré que le métabolisme du benzène dans la
moelle osseuse est complet et indépendant du métabolisme hépatique. Bien que la
quantité totale de métabolites formés dans la moelle soit inférieure à celle produite
dans le foie, la concentration dans la moelle osseuse est supérieure à celle du sang.

Le benzène non métabolisé est éliminé directement dans l’air exhalé. L’élimination
des métabolites s’effectue dans les urines, principalement sous forme de métabolites
sulfo- et glucuro-conjugués du phénol. La part respective des différentes voies d’éli-
mination varie avec les espèces et avec les expositions : chez des volontaires humains
exposés à 319 mg/m3 (100 ppm) pendant 5 heures, environ 30 % est éliminé dans l’air
exhalé et environ 70 % dans l’urine.

Ces différentes voies métaboliques sont à l’origine de marqueurs biologiques de l’ex-
position au benzène. Pour des concentrations dans l’air supérieures à 32 mg/m3
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(10 ppm), il existe une corrélation entre l’excrétion urinaire du phénol et l’exposition.
Pour des expositions à des concentrations inférieures à 32 mg/m3 (10 ppm), la mesure
est effectuée par dosage du benzène dans l’air exhalé. Le benzène sanguin, instable,
n’est pas indicatif de l’imprégnation de l’organisme.

Mécanisme d’action

De très nombreuses études ont été réalisées et sont encore en cours pour cerner les
mécanismes complexes de la toxicité hématologique et de la cancérogénicité du ben-
zène [SNYDER & KALF 1994]. Plusieurs mécanismes sont impliqués. Ils incluent prin-
cipalement :

• des synergies entre métabolites du benzène : hydroquinone, phénol et
trans, trans-muconaldéhyde. Expérimentalement, la combinaison de ces
métabolites a un effet dépresseur de la moelle osseuse plus important que
chacun d’entre eux. Il a été montré que des métabolites hydroxylés du ben-
zène peuvent se lier de façon covalente, sous forme d’adduits, à l’ADN et aux
protéines. Des modèles pharmacocinétiques physiologiques [BOIS 1991] sont
développés pour rendre compte, sur un plan quantitatif, du métabolisme du
benzène et sont particulièrement importants pour cerner les relations dose-
effet des faibles doses d’exposition ;
• des altérations chromosomiques provoquées par les métabolites du ben-
zène. L’existence d’anomalies chromosomiques chez des sujets présentant
des atteintes hématologiques (aplasies médullaires, leucémies) induites par le
benzène ont été décrites depuis de nombreuses années. Des études récentes
chez des travailleurs chinois [ROTHMAN 1994] ont montré que le benzène
était capable de produire des mutations, à type de duplication de gênes, dans
les cellules de la moelle osseuse. In vitro, le benzène lui-même n’est pas
mutagène dans les tests standards ;
• des modifications cytogénétiques dans les cellules de la moelle osseuse :
altération des chromosomes 5 et 7, trisomie 8 entraînant des altérations de
gènes ;
• des modifications de la différenciation des diverses lignées cellulaires dans
la moelle osseuse. Ces modifications portent à la fois sur les lignées hémato-
poïétiques (à l’origine des cellules sanguines) et les cellules du stroma de la
moelle, et en particulier les macrophages qui interviennent dans la régulation
de la production de cellules hématopoïétiques par l’intermédiaire de média-
teurs (cytokines).

Toxicité chronique du benzène, en dehors des leucémies

Le syndrome psycho-organique est commun au benzène et à ses homologues supé-
rieurs : toluène et xylènes. On a décrit lors d’exposition chronique au benzène des
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troubles de la mémoire, de la concentration, de la personnalité, une insomnie, une
diminution des performances intellectuelles.

La toxicité hématologique par atteinte de la moelle osseuse est connue depuis long-
temps (1897). Elle touche toutes les lignées sanguines et peut se manifester par une
anémie ou, plus rarement, une polyglobulie (lignée des globules rouges), une leuco-
pénie ou parfois une hyperleucocytose (globules blancs), une thrombopénie (pla-
quettes). Ces manifestations sont réversibles après cessation de l’exposition au risque.
A un stade plus important cette toxicité hématologique peut se manifester par une
aplasie médullaire, dépression totale de la reproduction des cellules sanguines. Ces
atteintes ont été décrites dans plusieurs études épidémiologiques, notamment chez
des travailleurs exposés à de fortes concentrations de benzène comme solvant.
Autrefois conçues comme séparées du risque de leucémie, la toxicité hématologique
et l’aplasie médullaire en particulier sont actuellement considérées comme un syn-
drome préleucémique [SNYDER & KALF 1994].

Des atteintes de l’immunité humorale ont été décrites. Des peintres exposés au ben-
zène (9,6 à 22,3 mg/m3, soit 3 à 7 ppm) mais aussi au toluène et aux xylènes pendant
des périodes variant de 1 à 21 ans ont présenté une augmentation des immunoglo-
bulines IgM ainsi qu’une diminution des immunoglobulines IgG et IgA. Des atteintes
de l’immunité cellulaire sont à relier à la toxicité hématologique : diminution des leu-
cocytes et en particulier des lymphocytes.

Dans le domaine des effets sur la reproduction, le benzène a été montré foetotoxique
chez l’animal mais non tératogène. Chez l’homme, il n’existe aucun élément d’effet
adverse sur la reproduction.

Le risque de leucémie

Les effets leucémogènes du benzène ont été établis par des études épidémiologiques
en milieu de travail et ont été la base de l’évaluation réalisée par le Centre
International de Recherche sur le Cancer qui considère le benzène comme présen-
tant des preuves suffisantes de cancérogénicité chez l’homme (groupe 1) [IARC
1982]. La question actuellement débattue est de déterminer la relation exposition-
effets aux concentrations rencontrées actuellement aussi bien en milieu de travail
(production et distribution de produits pétroliers) que pour les expositions faibles de
l’environnement.

Aksoy et col. ont étudié une cohorte de 28 500 travailleurs de la chaussure en Turquie.
L’exposition était estimée à partir de l’histoire professionnelle et des mesures d’hy-
giène industrielle. Trente quatre cas de leucémie ont été identifiés, soit un risque rela-
tif de 2. Les limitations de cette étude (ancienne) sont la vérification des cas et
l’estimation des expositions. Les moyennes de concentration dans les lieux de travail
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pouvaient atteindre 667 mg/m3 (210 ppm) en période d’utilisation des colles [AKSOY

1974].

Vigliani a rapporté l’expérience de l’Institut de Santé au Travail de Milan entre 1941
et 1975 (66 cas d’hémopathie dont 11 de leucémie) et de Pavie entre 1959 et 1974
(135 cas d’hémopathie dont 13 de leucémie). Les expositions professionnelles ont été
étudiées dans des entreprises de rotogravure (640 à 1 280 mg/m3, soit 200 à 400 ppm)
et de chaussure (80 à 1 915 mg/m3 ou 25 - 600 ppm). Le temps de latence entre le
début de l’exposition professionnelle et le diagnostic de leucémie était de 3 à 24 ans.
Vigliani a estimé un risque relatif de 20 entre les sujets les plus exposés et la popu-
lation générale de la région. La qualité de l’estimation de l’exposition est une des
limitations de cette étude [VIGLIANI 1976].

Infante a présenté, en 1977, les premiers résultats d’une étude de cohorte portant sur
les travailleurs de deux usines de l’industrie du caoutchouc aux États-Unis. Cette
cohorte a été plusieurs fois réétudiée, aussi bien s’agissant de l’exposition que des
types de leucémie en vue de l’estimation de la relation exposition-effets. Elle est
connue sous le nom de cohorte Pliofilm. Le ratio de mortalité standardisé (SMR)
toutes causes était de 111 et le SMR pour les leucémies de 560 soit un rapport
« observés »/« attendus » de 7/1,25. Les 7 cas de leucémie étaient de type leucémies
myéloïde ou monocytaire, le rapport observés/attendus étant alors de 7/0,7. Les expo-
sitions moyennes des travailleurs entre 1941 et 1949 étaient de 32 à 319 mg/m3 (10 à
100 ppm), sans contamination par d’autres produits connus comme hématotoxiques
[INFANTE 1977].

Rinski et col. ont publié une mise à jour de cette étude de cohorte avec un suivi de
la population d’étude jusqu’en 1981 et calcul de doses cumulatives d’exposition,
exprimées en ppm.années, pour chaque membre de la cohorte. Une augmentation
progressive de la mortalité par leucémie selon l’exposition cumulée a été mise en évi-
dence : les ratios de mortalité standardisés pour les sujets des groupes d’exposition
cumulative < 40 ppm.années (128 mg.m-3.années), 40-200 ppm.années (128-
640 mg.m3.années), 200-400 ppm.années (640-1280 mg.m-3.années) et > 400 ppm.années
(1280 mg.m-3.années) étaient respectivement de 109, 322, 1186 et 6637 [RINSKI 1987].

Ott et col. ont étudié rétrospectivement la mortalité d’une cohorte de 594 travailleurs
de 3 usines d’une compagnie chimique du Michigan (Dow) suivis de 1940 à 1973 et
dont l’exposition moyenne au benzène variait de 0,3 à 111,6 mg/m3 (0,1 à 35 ppm). Sur
un total de 102 décès, 3 avaient une leucémie pour cause immédiate ou associée. Le
SMR était de 375. En outre la cause de décès de deux sujets était une autre maladie
sanguine (aplasie médullaire). Cette étude met en évidence un excès de risque à des
expositions plus faibles. Bond et col. [BOND 1986] ont présenté une mise à jour de cette
étude avec inclusion de 362 sujets dans la cohorte et poursuite du suivi jusqu’en 1982.
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Avec 4 cas de leucémie myéloïde, la mortalité par leucémie est estimée par un SMR
non significatif de 194 pour les leucémies de tous types et un SMR significatif de 444
pour les leucémies myéloïdes. L’auteur évoque l’existence, pour ces quatre cas, de pics
d’exposition non quantifiés dans l’histoire professionnelle [OTT 1978].

Plusieurs études épidémiologiques plus récentes ont concerné des populations expo-
sées professionnellement à des niveaux faibles d’exposition. Tsai et col [TSAI 1983]
ont étudié la mortalité d’une cohorte de 454 employés d’une raffinerie au Texas,
exposés à des concentrations médianes inférieures à 1 ppm (3,19 mg/m3) entre 1952
et 1978. Aucune anomalie hématologique n’a été rapportée.

Dans une méta-analyse de 19 études de cohorte réalisées dans l’industrie du pétrole
aux États-Unis et au Royaume-Uni, portant sur 208 000 sujets, Wong et Raabe ont
analysé les différents types cellulaires de leucémie [WONG & RAABE 1995]. Malgré une
puissance suffisante, cette méta-analyse n’a pas mis en évidence d’excès de risque,
même pour les leucémies aiguës myéloïdes, aussi bien pour l’ensemble des cohortes
(méta-SMR : 0,96 ; IC 95 % 0,81-1,14) que pour celles des travailleurs des raffineries
américaines (méta-SMR : 0,93 ; IC 95 % 0,72-1,16). Les auteurs évoquent les faibles
expositions au benzène comparativement à celles de l’étude Pliofilm. Par exemple, sur
plus de 14 000 mesures effectuées dans l’ensemble de l’industrie, la moyenne des
concentrations en benzène était de 0,7 mg/m3 (0,22 ppm). Dans les raffineries, seuls
2 % des échantillons étaient compris entre 80 et 160 mg/m3 (25 et 50 ppm).

En 1995, Rushton et col ont présenté les résultats d’une étude cas-témoins réalisée à
l’intérieur d’une cohorte des travailleurs de la distribution de produits pétroliers au
Royaume-Uni [RUSHTON 1995]. L’étude a porté sur 91 cas de leucémie et
364 témoins, de la même compagnie, appariés sur l’âge et présentant le même statut
vital que les cas. Les expositions ont été estimées à partir des « histoires profession-
nelles » des sujets, de l’histoire des dépôts incluant le type de produits pétroliers, la
technologie de chargement et des mesurages de benzène effectués en hygiène du tra-
vail. La consommation de tabac n’a pu être prise en compte dans l’analyse. Une expo-
sition cumulée a été estimée ainsi qu’une estimation semi-quantitative de l’exposition
à des pics d’exposition au benzène. Les expositions journalières s’étendaient de
10 µg/m3 à 26 mg/m3 (0,003 à 8,2 ppm). Parmi les cas et les témoins, 92 % avaient une
exposition cumulée estimée inférieure à 10 ppm.années (32 mg.m-3.année), 81 % infé-
rieure à 5 ppm.années (16 mg.m-3.année), 1,1 % dépassaient 50 ppm.années
(160 mg.m-3.année), et 0,7 % dépassaient 100 ppm.années (320 mg.m–3.année). Il n’a
pas été mis en évidence de relation entre l’exposition au benzène et les leucémies de
type lymphocytaire, aiguës ou chroniques. Par contre une relation avec les leucémies
de type myéloïde et, en particulier, avec les leucémies aiguës myéloïdes ou mono-
cytaires a été montrée. Les sujets avec une exposition cumulée entre 4,5
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et 45 ppm.années (14,4 à 144 mg.m–3.année), présentaient un odds ratio de 2,8
(IC 95 % : 0,8 - 9,2) comparativement à ceux présentant une exposition cumulée infé-
rieure à 4,5 ppm.années (14,4 mg.m-3.année). En outre, ceux présentant une exposi-
tion journalière moyenne comprise entre 0,2 et 0,4 ppm (0,638 mg. m–3.année à
1,3 mg.m–3.année) avaient un OR de 2,8 (IC 95 % : 0,9 - 8,5) comparativement aux
expositions quotidiennes inférieures à 0,2 ppm (0,638 mg.m–3.année). Par ailleurs, les
sujets présentant une leucémie aiguë myéloïde ou monocytaire étaient plus souvent
classifiés comme ayant subi des pics d’exposition. Cette caractéristique tendait à
dominer les autres variables dans l’analyse statistique. Toutefois en raison du petit
nombre il n’est pas possible de faire la part des expositions par pics.

Les premières évaluations du risque ont été effectuées en prenant pour base les
études épidémiologiques disponibles et en utilisant des modèles d’extrapolation sans
seuil.

• L’agence américaine de l’environnement [US EPA 1986] a proposé un
indice de risque unitaire cancer vie-entière* de 2,7.10–2.(mg/kg/j)–1. Cet
indice est toujours celui retenu par l’US EPA (IRIS : Integrated Risk
Information System). Cette évaluation a été effectuée sur la base de 3 études
épidémiologiques [OTT 1978, RINSKI 1981, WONG 1983].
• Le bureau Europe de l’Organisation Mondiale de la Santé, dans son docu-
ment intitulé « Air Quality Guidelines in Europe » [WHO 1987], se situe
dans une démarche d’absence de seuil et estime que pour une concentration
dans l’air de 1 µg de benzène par m3, le risque de leucémie vie-entière est de
4.10–6 (4 leucémies pour un million de personnes exposées).

Prenant en compte les ré-analyses des études épidémiologiques antérieures, et
notamment les critiques sur le calcul des expositions dans l’étude Pliofilm, ainsi que
les études plus récentes réalisées chez des travailleurs de l’industrie pétrolière, cer-
taines évaluations de risque évoquent la possibilité de prendre en compte une notion
de seuil.

• En 1993, l’IPCS (Programme International pour la Sécurité des Produits
Chimiques), organisme dépendant de l’OMS a statué ainsi [IPCS 1993] :
« ... le groupe de travail n’est pas capable de distinguer entre a) un petit excès
de risque de mortalité par cancer chez les travailleurs exposés à des faibles
niveaux de benzène et b) une situation sans risque... Une valeur moyenne
d’exposition de 1 ppm (3,2 mg/m3) pendant 40 ans n’a pas été associée à une
augmentation de décès par cancer... Les expositions supérieures à 32 mg/m3

(10 ppm) devraient être évitées... »
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Ces valeurs recommandées sont de l’ordre de 1 000 fois plus élevées que les concen-
trations ambiantes de fond en milieu urbain, et de l’ordre de 50 fois les valeurs obser-
vées dans les espaces confinés très pollués (souterrains, garages). Elles concernent
des expositions de 8 heures/jour.

De nouvelles évaluations sont en cours dans divers organismes internationaux. A la
suite de la proposition de Cox et Ricci d’utiliser des doses internes d’exposition
basées sur les modèles pharmacocinétiques physiologiques [COX & RICCI 1992], les
approches actuelles tentent d’intégrer l’ensemble des données disponibles.

2.6.1.2 Les effets chroniques du toluène et des xylènes

Le toluène et les xylènes n’ont pas d’effet hématotoxique et ne provoquent pas, au
contraire du benzène, de leucémies. L’hématotoxicité attribuée autrefois à ces sub-
stances était en fait due aux impuretés de benzène contenu dans les mélanges.

Le toluène

L’absorption du toluène se fait essentiellement par voie respiratoire : 75 à 80 % pen-
dant la première demi-heure puis 40 à 50 % à l’équilibre. Le toluène se distribue dans
les tissus riches en graisse et s’accumule dans le tissu nerveux. Il subit au niveau du
foie une oxydation du groupe méthyle pour former l’acide benzoïque, conjugué à la
glycine pour former l’acide hippurique ou conjugué à l’acide glucuronique. Seulement
1 % du métabolisme hépatique est effectué sur le noyau benzénique. L’élimination se
fait principalement au niveau des urines sous forme d’acide hippurique (60-70 %) ou
de benzoglucuronide (15 %). Le toluène non métabolisé est éliminé dans l’air exhalé
(15-20 %). Le métabolisme hépatique du toluène est affecté par des interférences
diverses. On notera en particulier une inhibition compétitive avec le benzène et des
inhibitions variées avec d’autres solvants (styrène, trichloréthylène, n-hexane, étha-
nol).

La toxicité chronique se résume principalement à un syndrome psycho-organique
décrit chez des typographes et des imprimeurs : troubles de la mémoire, de la concen-
tration, de la personnalité, insomnie, diminution des performances intellectuelles. Ce
syndrome n’est pas associé à des altérations organiques ; il n’y a pas d’atteinte de
l’électroencéphalogramme. Cette morbidité n’est pas corrélée quantitativement à
l’exposition. Ont été décrites également des dermatoses d’irritation, sans sensibilisa-
tion immuno-allergique. Les hépatites et insuffisances rénales qui ont pu être rap-
portées au toluène chez des « sniffeurs » sont plutôt le fait d’autres solvants. Il en est
de même de la neurotoxicité périphérique en rapport avec le n-hexane.
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Les xylènes

L’absorption des xylènes se fait surtout par voie respiratoire. Au bout de 10 minutes,
65 % de la quantité inhalée est absorbée. L’absorption augmente avec la ventilation
pulmonaire : accroissement de 30 % pour un exercice intermittent. L’absorption cuta-
née est estimée à 2 µg/cm2/mn ; l’immersion des mains pendant 15 minutes corres-
pond à une absorption d’environ 100 ppm.

La distribution dans les tissus aboutit à un équilibre sang-tissu au bout de 6 heures. Des
mesures effectuées en milieu professionnel pendant plusieurs jours ont montré l’exis-
tence d’un cumul. La voie principale de métabolisation (95 %) est l’oxydation dans le
foie des groupes méthyles entraînant la formation d’acides méthylbenzoïques, transfor-
més en acides méthylhippuriques par conjugaison avec la glycine. La métabolisation du
noyau benzénique est faible (2 %) entraînant la production de xylénols. Les acides
méthylhippuriques sont éliminés dans les urines en deux phases : rapide et lente, cette
dernière correspondant au relargage des xylènes distribués dans les tissus graisseux dont
la 1/2 vie est de 60 h. L’élimination pulmonaire représente 3 à 6 % de l’élimination totale.

La toxicité chronique des xylènes est comparable à celle du toluène : syndrome psy-
cho-organique et dermatose d’irritation chronique.

2.6.2 Les hydrocarbures aromatiques polycycliques

2.6.2.1 Définition et expositions

Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) regroupent des substances chi-
miques constituées de deux à six cycles aromatiques (voire huit cycles) juxtaposés. Le
nombre théorique de HAP susceptibles d’être rencontrés est supérieur à 1 000. Selon
le nombre ce cycles, ils sont classés en HAP légers (jusqu’à 3 cycles) ou lourds
(4 cycles et plus) qui ont des caractéristiques physico-chimiques et toxicologiques dif-
férentes. Le benzo (a) pyrène (BaP) est le plus étudié des HAP. Les HAP sont pré-
sents dans l’environnement sous forme de mélanges. Dans l’air, l’essentiel des HAP
est adsorbé sur les particules. Ils peuvent réagir avec les autres polluants de l’air
comme l’ozone, le NO2 et le SO2 pour produire des diones, des nitro-HAP et des
acides sulfoniques. Il résulte de la production des HAP et des réactions chimiques
dans l’air que les mélanges rencontrés se différencient par leur profil analytique.

Les HAP proviennent principalement des processus de pyrolyse et en particulier de la
combustion incomplète de matières organiques. Les principales sources d’émission
dans l’air sont le chauffage (principalement au charbon, mais aussi au bois ou au fuel
domestique), les véhicules automobiles, la production de coke. La part relative de ces
sources varie avec les localisations (régionale, espace urbain ou rural, rues/parc publics)
et les saisons. Dans l’air urbain, l’automobile représente la principale source. Bien que
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le niveau naturel (à l’exception des feux de forêts) soit nul, les HAP sont des conta-
minants fréquemment rencontrés. Si l’on considère les diverses sources d’exposition
humaine, l’alimentation représente la première source d’exposition, suivie par les
sources de pollution intérieure (et en particulier les tabagismes actif et passif et le
chauffage) puis par la pollution extérieure. Les sources alimentaires proviennent aussi
bien des aliments eux-mêmes (sucre, céréales, huiles, graisses) que des modes de cuis-
son et en particulier du grillage des graisses. La répartition de ces sources varie gran-
dement selon que les sujets sont fumeurs ou non fumeurs. Le tableau suivant
représente la contribution médiane des principales sources de HAP aux États-Unis
[MENZIE 1992].
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Tableau XVI : Contribution des principales sources d’exposition aux HAP aux États-Unis

Valeurs médianes Valeurs maximales

Quantité (µg/j) % Quantité (µg/j) %

Non fumeurs :
Alimentation 3 96,2 12 79
Air 0,05 1,6 2,70 18
Eau 0,006 0,2 0,124 1
Sol 0,06 0,4 0,4 2
Total 3,12 100 15,22 100

Fumeurs de cigarettes sans filtre :

1 paquet/jour 3 paquets/jour

Fumée 2-5 6-15
Autres sources* 3 15
Total 5-8 21-30

2.6.2.2 Métabolisme

Absorption

Les hydrocarbures aromatiques poycycliques sont des composés très liposolubles et
sont absorbés par le poumon, l’intestin et la peau.

Une fraction importante des HAP inhalés est rejetée dans l’air selon un processus
diphasique : élimination rapide (de l’ordre de 1 h) puis élimination lente. L’importance
de cette fraction rejetée ainsi que la vitesse de la phase d’élimination lente varient avec
le support des HAP : suies ou HAP adsorbés sur des particules. Une fraction des HAP
inhalés pénètre dans l’organisme soit par l’intermédiaire des cellules de l’épithélium
bronchique où le métabolisme prend place, soit au niveau alvéolaire.

* Idem que non fumeurs



Lors des expositions par voie orale, les HAP sont rapidement absorbés au niveau
intestinal. Des études chez le rat ont montré que 30 à 50 % de faibles doses sont
rapidement absorbés et qu’une majeure partie est rapidement métabolisée au niveau
du foie.

Les HAP peuvent pénétrer dans l’organisme par la peau. Ceci a été démontré en
expérimentation animale et, chez l’homme, des bilans d’expositions et l’utilisation de
marqueurs biologiques montrent que le voie cutanée n’est pas négligeable dans cer-
tains emplois exposant aux HAP.

Distribution

Quelle que soit la voie d’exposition, les HAP sont rapidement (quelques minutes)
distribués dans l’ensemble de l’organisme et en particulier dans le foie. Le tractus
digestif est riche en HAP provenant d’une part d’une excrétion hépato-biliaire et,
d’autre part de HAP provenant des voies respiratoires, avalés après élimination
muco-ciliaire.

Métabolisme

Le métabolisme des HAP, et en particulier celui du BaP, a fait l’objet de nombreuses
études expérimentales in vivo et in vitro et de plusieurs revues de la littérature [IARC
1983]. Il s’agit d’un métabolisme enzymatique qui s’effectue en deux phases. Les
enzymes de la phase 1 provoquent des actions d’oxydation, de réduction et d’hydro-
lyse qui aboutissent à la formation de dérivés hydroxylés qui sont les toxiques (can-
cérigènes) ultimes. Les enzymes de la phase 2 ont un rôle de détoxification par la
formation de composés conjugués (glucuronides, esters sulfate, acide mercapturique)
qui pourront être rapidement éliminés.

Parmi les enzymes de la phase 1, les plus importants font partie d’un grand système
enzymatique d’oxydation présent dans les microsomes des cellule, celui de la famille
des cytochromes P450. Dans le cas du BaP, ils aboutissent à la formation d’oxyde
(principalement BP 7,8 oxyde), puis de dihydrodiol (BP 7,8 dihydrodiol), puis de diol
époxydes (BP 7,8 diol 9,10 epoxyde). Ces derniers se transforment ensuite en tétrols.

Ce système enzymatique microsomal est présent dans de nombreux tissus, en parti-
culier au niveau des tissus pulmonaire, hépatique et cutané. Il a été montré que les
HAP et leurs métabolites ont la capacité de stimuler la production enzymatique. Par
ailleurs, la capacité d’induction des enzymes des deux phases est génétiquement
contrôlée, ce qui explique la grande variété des réactions dans les populations.
D’importants travaux ont lieu depuis quelques années pour explorer les relations
complexes entre exposition (tabac et/ou expositions environnementales), contrôle
génétique et effets.
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Les tétrols sont capables de se lier solidement, par des liaisons covalentes, aux macro-
molécules des cellules et en particulier aux protéines et à l’ADN pour former des
adduits (adduits aux protéines, adduits à l’ADN). L’implication des adduits à l’ADN
dans les mécanismes de cancérogénèse a été largement étudiée. Une partie de ces
adduits, s’ils ne sont pas réparés, provoquent des mutations au sein du patrimoine
génétique des tissus et constituent de ce fait un phénomène d’initiation de la cancé-
rogenèse. Les adduits formés, et en particulier les adduits à l’ADN des lymphocytes,
peuvent être mesurés par diverses méthodes et sont utilisés comme marqueurs bio-
logiques d’exposition dans le sens où ils sont témoins de l’interaction entre les milieux
biologiques et les HAP. Il s’agit d’exposition à un risque cancérigène du fait de la
place des adduits dans le processus de cancérogenèse. Quelques études réalisées sur
des populations exposées dans leur environnement non professionnel ont mis en évi-
dence l’existence et la grande variabilité de la formation d’adduits à l’ADN. C’est le
cas d’études publiées il y quelques années [HEMMINCKI 1990, PERERA 1992] effectuées
au sein de populations polonaises très exposées du fait de l’intrication de la pollution
industrielle dans la vie urbaine et de l’importance de la polllution par le chauffage
domestique au charbon et de la pollution diesel au sein des agglomérations. C’est
encore le cas dans une publication récente [NIELSEN 1996] qui rapporte la formation
d’adduits à l’ADN et aux protéines chez des étudiants non-fumeurs de zones rurales
et urbaines danoises et d’Athènes, correspondant à des expositions courantes en
Europe de l’Ouest, Athènes étant connu pour l’importance de la pollution d’origine
automobile. Malgré de grandes variabilités inter et intra-individuelles, les niveaux
moyens d’adduits sont significativement différents entre les trois groupes : rural
danois (0,152 fmol/µg), urbain danois (0,205 fmol/µg) et Athènes (0,285 fmol/µg).

Elimination

Du fait de l’importance du métabolisme hépatobiliaire, la voie principale d’élimination
est constituée par les fécès. Une autre voie très importante est la voie urinaire qui per-
met l’élimination des composés conjugués. C’est dans ce milieu qu’est analysé un autre
marqueur biologique d’exposition, le 1 hydroxy-pyrène, qui est le métabolite principal
du pyrène. L’intérêt principal du pyrène est sa bonne représentation dans la plupart
des mélanges de HAP. Du fait de la facilité de doser ce métabolite, il a été largement
utilisé dans des études épidémiologiques en milieu professionnel et de façon plus res-
treinte dans des populations exposées dans leur environnement [AUBURTIN 1994].

2.6.2.3 Le risque de cancer

Etudes épidémiologiques

Le risque de cancer lié aux HAP est certainement l’un des plus anciennement connus,
depuis la description des cancers de la peau et du scrotum des ramoneurs. De nom-

Société française de santé publique108



breuses études sur les risques de cancer du poumon dans des cohortes de travailleurs
professionnellement exposés ont été réalisées. Les preuves les plus fortes de relation
causale portent sur des populations de travailleurs de cokerie et d’usine à gaz expo-
sés à des concentrations importantes de HAP (de l’ordre de 30 µg/m3 de BaP [DOLL

1972, LLOYD 1971, REDMOND 1983]. Dans ces études l’incidence de cancer du pou-
mon est bien corrélée à la durée d’exposition sur les fours. Des excès de cancers du
poumon ont également été rapportés dans des cohortes de ramoneurs [HOGSTEDT

1982], de travailleurs de l’aluminium [ANDERSON 1982, GIBBS & HOROWITZ 1979,
SPINELLI, 1991], des travailleurs de fonderie [DECOUFLE & WOOD 1979, FLECHTER &
ADES 1984, KOSKELA 1976] ainsi que dans des cohortes de travailleurs du goudron et
de l’asphalte [HAMMOND 1976]. Au contraire des précédentes, des études bien
conduites ont été négatives parmi des travailleurs de l’aluminium [ROCKETTE &
ARENA 1983] et des travailleurs de fonderies [LLOYD 1971, REDMOND 1981]. Dans
une étude récente d’incidence du cancer du poumon dans une cohorte de travailleurs
de la production d’aluminium, Armstrong a montré que le risque relatif augmentait
avec l’exposition cumulative aux poussières volantes de brai de houille jusqu’à
atteindre 2,25 pour des concentrations de 10 à 19 mg/m3-années de matières solubles
dans le benzène * [ARMSTRONG 1994]. Les études d’incidence effectuées auprès de
populations de travailleurs exposées aux fumées de diesel (voir discussion de ces
études au chapitre 2.3.2 diesel) sont en partie à relier à l’exposition aux HAP.
Plusieurs études de types cas-témoins ont été réalisées en Angleterre et au Pays de
Galles [PANNET, 1985] et en Italie [BERRINO, 1988] et n’ont pas mis en évidence de
relation entre exposition aux HAP et cancer du poumon. La plupart des études pré-
cédemment décrites, parce qu’anciennes, n’ont pas été en mesure de faire la part des
effets confondants de la fumée de cigarettes. Or, la grande majorité des sujets atteints
de cancer du poumon sont des fumeurs. Dans une vaste étude cas-témoins dans la
population de Montréal (1979-1986), l’équipe de J. Siemiatycki a analysé la relation
entre l’occurrence de 14 sites de cancer et un ensemble d’expositions professionnelles
et environnementales. Les expositions étaient définies par les histoires profession-
nelles et l’utilisation de matrices emploi-exposition. En stratifiant leurs analyses sur
la consommation de tabac les auteurs [NADON 1995] ont trouvé une relation entre
exposition professionnelle aux HAP et cancer du poumon chez les non-fumeurs mais
pas chez les fumeurs. Ces résultats sont en faveur d’une additivité de risque entre les
deux expositions. D’autres études sont en faveur d’un association de type multiplica-
tif. D’autres localisations de cancer (oesophage, pancréas et prostate) ont été décrites
en relation avec l’exposition professionnelle aux HAP.
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Tous les comités d’experts appelés à se prononcer sur le risque cancérigène des HAP
ont classé les mélanges de HAP comme présentant des preuves suffisantes de cancé-
rogénicité pour l’homme. C’est ainsi que le Centre International de Recherche sur le
Cancer a classé les fumées de cokerie et les brais de houille dans le groupe 1.

Risque de cancer pour les différents HAP

Dans la mesure où les expositions professionnelles ou environnementales aux HAP
sont le fait de mélanges de HAP, il n’est pas possible de faire la part dans les études
épidémiologiques de chaque substance. Pour chacun des hydrocarbures aromatiques
polycycliques pris isolément l’évaluation repose uniquement sur de très nombreuses
études expérimentales chez l’animal ou d’autres indices portant notamment sur les
mécanismes de cancérogénèse (études in vitro). Le tableau suivant présente les éva-
luations proposés par le Centre International de Recherche sur le Cancer [IARC,
1983] pour une liste de 16 HAP couramment analysés dans les compartiments envi-
ronnementaux selon les recommandations de l’agence américaine de l’environnement
(US EPA).
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Tableau XVII : Evaluation du risque cancérigène de 16 HAP par le Centre International
de Recherche sur le Cancer et l’Agence Américaine de l’Environnement (US EPA)

Substance n° CAS CIRC U.S. EPA Type de cancer

Naphtalène 91-20-3 D
Acénaphtylène
Acénaphtène 83-32-9
Fluorène 86-73-7 3 D
Phénanthrène 85-01-8 3 D
Anthracène 120-12-7 3 D
Fluoranthène 206-44-0 3
Pyrène 129-00-0 3 D
Chrysène 218-01-9 3 B2 Carcinomes et lymphomes

malins après injection intrapéri-
tonéale et cancers de la peau
après exposition cutanée

Benzo (a) anthracène 56-55-3 2A B2 Foie : hépatomes
Adénomes pulmonaires

Benzo (a) pyrène 50-32-8 2A Estomac (voie orale)
Carcinomes
Papillomes cellules squameuses

Benzo (b) fluoranthène 205-99-2 2B
Benzo (k) fluoranthène 207-08-9 2B Adénomes pulmonaires
Dibenzo (a, h) anthracène 53-70-3 2A B2 Carcinomes
Indéno (c, d) pyrène 193-39-5 2B
Benzo (g, h, i) pérylène 191-24-2 3 Mutagène



Six de ces agents sont classés comme des cancérigènes probables pour l’homme
(groupe 2A : Benzo (a) pyrène, Benzo (a) anthracène, Dibenzo (a, h) anthracène) ou
comme des cancérigènes possibles pour l’homme (groupe 2B : Benzo (b) fluoran-
thène, Benzo (k) fluoranthène, Indéno (c, d) pyrène). D’autres agents ne sont pas
classifiés (groupe 3) ou n’ont pas été évalués.

Expression de l’excès de risque unitaire

L’importance du risque, c’est-à-dire l’expression de la relation dose-effet aux faibles
doses, a été exprimée différemment par les instances nationales ou internationales.
L’agence américaine de l’environnement propose [IRIS 1996], pour le benzo (a) pyrène,
un excès de risque unitaire vie-entière de 7,3 par mg/kg/j. Cet indice a été calculé à par-
tir d’extrapolations effectuées à partir d’études expérimentales. Dans le cadre d’une
démarche d’évaluation des risques, il s’applique au bilan d’absorption par l’ensemble
des voies d’exposition (digestive, respiratoire, cutanée) ou l’une d’entre-elles seule-
ment. Il exprime que l’accroissement de 1 mg de polluant par kg de poids corporel par
jour pendant une vie entière correspond à une multiplication du risque par 7,3.
L’US EPA ne propose pas d’excès de risque unitaire pour les autres HAP cancérigènes.

Le bureau Europe de l’Organisation Mondiale de la Santé a proposé une démarche d’ex-
trapolation à partir des estimations de risques dérivées des études portant sur les tra-
vailleurs de cokerie américains [WHO 1987]. Utilisant le BaP comme index des mélanges
de HAP, l’OMS a proposé un excès de risque unitaire de cancer respiratoire de 8,7.10-5

par ng de BAP par m3 d’air. Cet indice signifie qu’environ 9 personnes sur 100 000 pour-
rait présenter un cancer respiratoire si elles étaient exposées, leur vie durant, à une
concentration moyenne de 1 ng de BaP par m3 mélangé aux autres HAP de type « coke-
rie ». Une nouvelle évaluation est en cours de préparation au sein de bureau Europe de
l’OMS, le cadre de la révision du rapport de 1987, mais n’a pas encore été publiée.

Les études expérimentales ont permis également de mettre en évidence des effets
chroniques non cancérigènes chez les animaux de laboratoires. A partir de ces études
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Dose de Confiance
Substance n° Cas référence dans Effets retenus

mg/kg/j l’indice

Acénaphtène 83-32-9 6.10–2 faible Toxicité hépatique
Fluorène 86-73-7 4.10–2 faible Troubles hématologiques (GR)
Anthracène 120-12-7 3.10–1 faible Dose sans effet observé
Pyrène 129-00-0 3.10–2 faible Rein (pathologie tubulaire)

Tableau XVIII : Doses de référence (DJA) pour divers HAP
et natures des effets observés



l’US EPA propose des doses de références (équivalents de doses journalières admis-
sibles) pour les expositions chroniques par voie orale pour certains des 16 HAP [IRIS

1996]. Ces doses de référence sont exprimées en mg de polluant absorbé par kg de
poids corporel et par jour.

2.6.3 Aldéhydes

2.6.3.1 Aldéhydes

Les aldéhydes sont des composés organiques ubiquitaires, naturellement présents
dans l’environnement mais aussi dus à l’activité humaine (industries, automobiles...),
sans tendance à l’accumulation en raison de leur rapide décomposition. Ils font par-
tie des COV (Composés Organiques Volatils) directement émis par les gaz d’échap-
pement de véhicules à moteur (essence et diesel) et indirectement par
photo-oxydation liée au rayonnement solaire.

Le plus prévalent et le plus simple de ces aldéhydes est le formaldéhyde HCHO ;
deux autres aldéhydes émis par les gaz d’échappement automobile seront présentés
plus succinctement : l’acétaldéhyde CH3CHO et l’acroléine CH2CHCHO.

Les études réalisées portent essentiellement sur le milieu professionnel. Il s’agit
d’études de mortalité ou d’études cas-témoins portant essentiellement sur les effets
chroniques.

2.6.3.1.1 Le formaldéhyde

Généralités

Bien qu’il existe d’autres voies d’exposition (digestive, cutanée), la principale voie par
laquelle le formaldéhyde peut affecter l’organisme humain est l’inhalation. Le for-
maldéhyde inhalé dans l’air intérieur des logements représente une grande partie de
l’exposition de la population générale, non seulement en raison de la durée mais aussi
des niveaux d’exposition. Les sources principales de formaldéhyde sont la fumée de
cigarette, les effluents émis par des systèmes de chauffage (bois, charbon) et lors de
cuisson d’aliments, certains matériaux de construction et d’ameublement (mousse iso-
lante, bois aggloméré ou contre-plaqué), des peintures et des désinfectants (sans par-
ler des hôpitaux et installations scientifiques où le formaldéhyde est utilisé en
solution comme agent de conservation ou de désinfection). Pour la National
Academy of Sciences et le National Research Council [1981 ; cités par GRAEDEL

1988], les concentrations intérieures de formaldéhyde sont très variables selon le type
de construction (0,05 à 9,6 mg/m3 selon les auteurs). Ces concentrations sont influen-
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cées par la température, le degré hygrométrique et l’existence ou non d’une ventila-
tion efficace ; en outre, la fumée de cigarette peut faire nettement augmenter les
niveaux d’aldéhydes, en particulier de formaldéhyde.

A l’extérieur, le formaldéhyde connaît une source naturelle lors de processus de
décomposition chimique des végétaux ; il est aussi libéré lors de sa production ou de
son utilisation industrielle ainsi que par les gaz d’échappement des véhicules à
moteur.

Aucune étude publiée à ce jour ne porte sur l’exposition de la population par le biais
de l’automobile. C’est donc à partir des études épidémiologiques réalisées en milieu
professionnel que les effets sur la santé sont étudiés. Les professions exposées sont
très nombreuses, les principales dans les industries de fabrication du formaldéhyde,
de résines, bois, textile et papier, chez les biologistes, histologistes, anatomistes et
anatomopathologistes ainsi que parmi le personnel médical et étudiant hospitalier et
enfin les embaumeurs et employés funéraires.

Les concentrations moyennes mesurées sont très variables selon l’industrie
concernée et le type de travail effectué. Elles vont de 0,048 à 3,23 mg/m3 pour
les échantillons personnels, de 0,14 à 5,2 mg/m3 pour les échantillons d’air
ambiant (valeurs établies par le National Institute for Occupational Safety and
Health, entre 1973 et 1980). La TLV * est de 0,37 mg/m3 et en 1989, l’OMS et
le NIOSH recommandaient de ne pas dépasser une concentration moyenne de
1,2 mg/m3.

Effets sur la santé

Effets sensoriels

Le formaldéhyde est un puissant irritant : le seuil absolu de détection de son
odeur se situe selon les individus entre 0,06 et 12 mg/m3 [OMS 1989]. Chez cer-
tains, l’irritation oculaire commence avant que l’odeur ne soit perçue ; entre 5
et 6,2 mg/m3 apparaît un larmoiement au bout de trente minutes d’exposition.
Le formaldéhyde a un puissant effet irritant des yeux et des muqueuses respi-
ratoires. Chia, dans une étude portant sur 150 étudiants exposés (comparés à
un groupe non exposé) au formaldéhyde en laboratoire de dissection anato-
mique, trouve une augmentation significative des symptômes irritatifs (baisse
de la capacité d’odorat, irritation oculaire et de la gorge et sécheresse buccale)
[CHIA 1992].
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Effets non cancérogènes sur l’appareil respiratoire

A cause de sa solubilité dans l’eau et de sa principale voie d’exposition (inhalation),
le lieu essentiel de dépôt du formaldéhyde est le tractus respiratoire supérieur : 98 %
se déposent à la surface humide de la muqueuse nasale [LEIKAUF 1992].

Les effets sur l’appareil mucociliaire nasal ont surtout été explorés au moyen d’études
expérimentales. L’action inhibitrice des mouvements ciliaires, accompagnée d’une
diminution de la clairance mucociliaire mise en évidence chez l’animal [LEIKAUF

1992], existe aussi chez l’homme [OMS 1989] mais elle n’est alors ni dose-dépendante
ni en rapport avec la durée d’exposition.

Seules les études réalisées en milieu du travail montrent une modification de la
fonction respiratoire (CVF et VEMS **), voir tableau XIX. Dans l’étude
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** CVF = Capacité Vitale Forcée et VEMS = Volume Expiratoire Maximum Seconde.

Tableau XIX : Fonction respiratoire de sujets exposés au formaldéhyde 
[d’après LEIKAUF 1992]

Référence (année) Concentration Durée (mn) Sujets (n) Résultats(mg/m3)

Sujets sains non fumeurs
ANDERSON-MOLHAVE 0,36-1,92 300 16 CVF �

(1983) VEMS �

KULLE (1987) 0,6-3,6 180 10 CVF �

VEMS �

SCHACHTER (1986) 2,4 40 15 CVF �

VEMS �

RADDER (1977) 9 – ? VEMS �

Sujets asthmatiques
WITER (1987) 2,4 40 12 CVF �

VEMS �

GREEN (1987) 3,6 10 ? CVF �

VEMS �

SHEPPARD (1984) 3,6 10 ? VEMS �

Sujets exposés professionnellement
ALEXANDERSON (1988) 0,36-0,72 8 h 38 CVF �

de travail VEMS �

SCHACHRER (1987) 2,4 40 15 CVF �

VEMS �

NORDSMAN (1985) 2,4 20 230 VEMS �

(chez 50 % sujets)
BURGE (1985) 6,4 30 8 VEMS �

� : idem ; � : augmenté ; � : diminué.



d’Alexanderson les sujets étaient testés à la fin de leur journée de travail ; les valeurs
de base pour la fonction pulmonaire de ces travailleurs, mesurées le lundi matin
(après 2 jours sans exposition) ne montraient pas de différence avec les valeurs
témoins [ALEXANDERSON 1988]. Les diminutions de CVF et VEMS semblent donc
réversibles et il est improbable qu’elles mènent à un dysfonctionnement respiratoire
persistant.

L’éventualité de l’apparition de maladies respiratoires chroniques obstructives par
exposition répétée au formaldéhyde reste controversée. Seule une étude rapportée de
Krzyzanowski en 1990 fait état d’une augmentation de la morbidité pulmonaire
(asthme et bronchite) chez les enfants vivant dans des logements avec des concen-
trations moyennes de formaldéhyde à 0,14 mg/m3 (comparés à des enfants exposés à
des niveaux inférieurs à 0,048 mg/m3). Par contraste, deux études portant sur des
employés funéraires (exposition maximum à 2,52 mg/m3) sont négatives [LEVINE 1984
et HORVATH 1988]. La plupart de ces études sont d’interprétation délicate du fait de
l’exposition à de nombreux autres produits.

Bien que le Council on Scientific Affairs (1989) comme l’OMS (1989) admettent que
des symptômes d’asthme puissent être provoqués ou exacerbés, chez certains sujets,
par des concentrations irritantes de formaldéhyde, l’OMS (1989) considère qu’aucune
étude scientifique bien contrôlée n’a pu établir définitivement que le formaldéhyde
est, de lui-même, cause d’allergie respiratoire. Il existe de grandes différences de sus-
ceptibilité selon les individus.

Effets cutanés

Les réactions d’irritation cutanée n’apparaissent de façon certaine qu’au contact
direct de solutions contenant du formaldéhyde (chez environ 5 % des sujets, d’après
OMS 1989). Le formaldéhyde en solution est un agent de sensibilisation cutanée
induisant, lors d’expositions répétées, une dermatite allergique de contact (type IV,
hypersensibilité retardée à médiation cellulaire) ou un urticaire de contact (type I,
hypersensibilité immédiate, peut-être à médiation Ig E) [OMS 1989, LEIKAUF 1992].

Cancérogénicité

L’évaluation des risques cancérigènes pour l’homme, du fait d’une exposition profes-
sionnelle ou environnementale, repose sur les résultats d’études de mortalité ou
d’études cas-témoin. L’interprétation des résultats des premières est difficile puis-
qu’elles ne permettent pas de tenir compte de facteurs de confusion importants tels
que le tabac.

Les principaux cancers étudiés chez les sujets exposés au formaldéhyde par inhala-
tion concernent l’appareil respiratoire et la cavité buccale, le cerveau, la prostate, la
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vessie, l’appareil digestif, ainsi que les leucémies et les maladies de Hodgkin. Les
populations étudiées sont des professionnels utilisant le formaldéhyde pour la pré-
servation des tissus biologiques (embaumeurs, anatomopathologistes) et les tra-
vailleurs industriels intervenant dans la production ou l’utilisation de ce produit
(industries chimique, textile, du bois et des résines). Les niveaux et durées d’exposi-
tion ne sont pas toujours connus avec précision. Plusieurs synthèses des études épi-
démiologiques faites de 1983 à 1993 ont été réalisées. Elles sont présentées en détail
dans des tableaux en annexe 9 [Council Report of Formaldehyde 1989, OMS 1989,
MARNETT 1988, BLAIR 1990, LEIKAUF 1992, EPA 1993, MAC LAUGHLIN 1994].

Dans une méta-analyse de 30 études épidémiologiques évaluant le risque carcino-
gène, Blair conclut que c’est pour le cancer du nasopharynx, et dans un moindre
mesure celui des cavités nasales, que l’on peut attribuer un rôle causal hautement
probable au formaldéhyde, en raison d’une relation exposition-effet et de l’action
directe du formaldéhyde sur ces sites [BLAIR 1990]. Partanen confirme ces résultats
avec, pour les expositions importantes, un risque relatif significativement augmenté
(RR = 1,7 pour le cancer sino-nasal et RR = 2,7 pour le cancer nasopharynx). Il
remarque cependant que toutes les études revues dans cette nouvelle analyse n’ont
pas été ajustées sur l’exposition à la poussière de bois [PARTANEN 1993].

Le faible excès de risque noté pour les cancers pulmonaires n’est pas associé aux dif-
férentes mesures d’exposition (latence, durée, niveau ou cumul), mais le rôle du for-
maldéhyde ne peut être exclu définitivement. Le risque augmenté de mortalité par
leucémie et cancer cérébral n’a généralement pas été trouvé parmi les travailleurs de
l’industrie mais il semble exister pour les embaumeurs et anatomopathologistes, sug-
gérant que d’autres facteurs que le formaldéhyde entrent en jeu. Les résultats sont
inconsistants pour les autres localisations du cancer.

Le CIRC, l’OMS, l’OSHA * et l’EPA ont classé, depuis 1987, le formaldéhyde
comme probablement cancérogène pour l’homme (classe 2A du CIRC), devant des
revues épidémiologiques limitées, mais des preuves animales suffisantes.

Génotoxicité

A la différence des études in vitro où l’activité génotoxique est démontrée [MA et
HARRIS 1988, IARC 1987, EPA 1993], les études in vivo et chez l’homme ne sont pas
concluantes, que ce soit pour la fréquence des aberrations chromosomiques et des
échanges de chromatides-sœurs chez les anatomopathologistes [THOMSON 1984] ou
chez les travailleurs exposés lors de l’utilisation industrielle [FLEIG 1982], ou que ce soit
pour la morphologie des spermatozoïdes chez des travailleurs en salle d’autopsie
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[WARD 1984]. Il n’y a pas d’étude épidémiologique montrant un risque tératogène chez
l’homme. Les études portant sur les complications et issues de grossesse ainsi que le
risque d’avortement ne sont pas concluantes, excepté pour le risque d’avortement
spontané chez des laborantines (0,012 mg/m3 à 8,4 mg/m3) [TASKINEN 1984], mais cette
association était aussi significative avec d’autres polluants (toluène, xylène).

2.6.3.1.2 L’acétaldéhyde

Généralités

L’acétaldéhyde est un aldéhyde saturé, soluble dans l’eau, dont les vapeurs à odeur
âcre sont plus lourdes que l’air. Il est ubiquitaire dans l’environnement, naturellement
libéré comme métabolite intermédiaire de la respiration des plantes et fermentation
des alcools, produit aussi par photo-oxydation des hydrocarbures dans la troposphère,
et formé par combustion incomplète des bois de chauffage ; cet ensemble de sources
compte pour 78 % des émissions d’acétaldéhyde [EPA 1993]. Il est aussi libéré dans la
fumée de cigarettes, lors du raffinage et de la transformation de la houille, par com-
bustion de matières plastiques et de carburants automobiles (essence et diesel). Il
n’existe quasiment pas de données sur les concentrations dans l’air intérieur.

En milieu professionnel, l’exposition a lieu dans les usines produisant l’acétaldéhyde,
mais aussi l’éthanol, le phénol, l’acrylonitrile et l’acétone, ainsi que dans les entre-
prises utilisant cet aldéhyde comme intermédiaire de procédés chimiques. La voie
principale d’exposition est l’inhalation [LAUWERYS 1990]. L’ACGIH a fixé la TLV à
180 mg/m3.

La connaissance des effets sur la santé humaine de l’exposition à l’acétaldéhyde est
actuellement limitée du fait de l’absence d’études épidémiologiques ; seules des extra-
polations des résultats d’études animales essayent de l’appréhender.

Effets sur la santé

Appareil respiratoire

La pénétration de l’acétaldéhyde dans l’arbre respiratoire est, d’après Leikauf, plus
importante que celle du formaldéhyde (60 % sont retenus au niveau de la muqueuse
nasale), la sensibilisation pulmonaire directe aux vapeurs d’acétaldéhyde semble rela-
tivement rare ; des symptômes d’asthme sont exceptionnellement causés par ce produit
[COMITTEE OF ALDEHYDES DU NATIONAL RESEARCH COUNCIL 1981, LEIKAUF 1992].

Cancérogénicité

Pour le CIRC, les données sont suffisantes pour prouver la carcinogénicité (tumeurs
malignes du tractus respiratoire) de l’acétaldéhyde inhalé (3 600 mg/m3) chez l’animal
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[IARC 1987]. Il n’y a pas eu jusqu’à présent d’étude épidémiologique de qualité per-
mettant de tirer des conclusions pour l’homme. C’est pourquoi l’acétaldéhyde a été
classé comme potentiellement cancérogène pour l’homme (classe 2B du CIRC).

Génotoxicité et fonction de reproduction

La génotoxicité de l’acétaldéhyde en solution a été démontrée sur des cellules de
mammifères (y compris des cellules humaines) en culture avec une relation dose-
effet. Les études animales ont montré une activité mutagène chez des embryons de
rats [IARC 1987, EPA 1993]. Aucune donnée n’est disponible chez l’homme. Les
données in vitro et animales suggèrent fortement la possibilité de toxicité reproduc-
trice chez les rongeurs mâles, mais l’exposition à l’acétaldéhyde n’a jamais été réali-
sée sous forme gazeuse [EPA 1993].

2.6.3.1.3 L’acroléine

Généralités

L’acroléine (ou aldéhyde allylique) est un aldéhyde non saturé, sous forme liquide à
température ambiante, qui émet des vapeurs d’odeur âcre suffocante. De l’acroléine
est libéré lors de la combustion incomplète de nombreux matériaux organiques :
incendies urbains et de forêts, fumée de cigarettes (4 à 4,8 mg/m3, d’après
BEAUCHAMP 1985 et MARNETT 1988), huiles végétales ou animales, effluents des
moteurs essence et diesel [LAUWERYS, BEAUCHAMP 1985].

Le seuil d’irritation généralement admis est entre 100 et 200 µg/m3 [LAUWERYS] ; la
TLV déterminée par l’ACGIH est de 40 µg/m3. Ces valeurs, comme celles données
plus haut pour le formaldéhyde et l’acétaldéhyde, sont sensiblement plus élevées que
celles que l’on trouve dans l’air en milieu urbain (tableaux VIII et IX). Elles se rap-
portent à une exposition professionnelle, pour une population sélectionnée et un
temps d’exposition limité et fractionné.

Pour cet aldéhyde, seules des études expérimentales sur des sujets volontaires ont été
faites pour évaluer sa toxicité aiguë car les effets irritants sont si intenses qu’ils ren-
dent l’exposition intolérable en quelques minutes et donc l’exposition chronique très
improbable chez l’homme (seules des études animales ont pu être conduites pour les
effets chroniques de l’acroléine).

Effets sur la santé

Irritation

L’acroléine a les effets irritants les plus intenses des 3 aldéhydes étudiés ; ils sont
connus par l’exposition professionnelle, mais aussi par l’exposition de la population
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générale lors d’épisodes de smog photochimique et par l’expérimentation sur des
sujets sains volontaires [BEAUCHAMP 1985] : tableau XX.

Carcinogénicité

En 1987, l’IARC considérait que les études étaient encore insuffisantes chez l’animal
pour permettre de conclure. Chez l’homme, l’absence d’étude épidémiologique pour
la toxicité chronique s’explique par l’odeur gênante et les effets irritants de l’acro-
léine ressentis dès les faibles concentrations : au bout de quelques minutes d’exposi-
tion, les sujets quittent d’eux-mêmes la zone polluée, rendant l’exposition chronique
improbable.

Génotoxicité

Les résultats sont contradictoires chez l’animal concernant une éventuelle génotoxi-
cité [BEAUCHAMP 1985, IARC 1987], et il n’y a pas de données valables chez
l’homme. Chez l’animal, l’acétaldéhyde serait embryotoxique, sans preuve de mal-
formations foetales [BEAUCHAMP 1985].

2.6.4 Autres composés organiques

2.6.4.1 1.3 butadiène

Sources, dispersion et niveaux d’exposition

Le 1,3 butadiène est un composé chimique très réactif, présent dans les gaz d’échap-
pement de véhicules et qui se forme par combustion incomplète du carburant.
L’émission de 1,3 butadiène augmente proportionnellement avec les émissions d’hy-
drocarbures, mais il n’est pas émis par l’évaporation du carburant. Les émissions de
1,3 butadiène devraient décroître avec l’emploi des pots catalytiques sur les véhicules.

Aux U.S.A., l’Environmental Protection Agency [EPA 1993] estime que 94 % des
émissions de 1,3 butadiène sont dus aux transports, et que parmi ces émissions 59 %
(soit 56 % du total) sont attribuables aux véhicules routiers.
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Tableau XX : Effets irritants de l’acroléine, selon les concentrations

Effet Concentration (µg/m3)

– seuil odeur pour sujets sensibles 12-14
– irritation oculaire en 2 mn chez 30 % des sujets 56-60
– odeur perçue – irritation oculaire 120-200
– � fréquence respiratoire, modif. amplitude des mouvements respiratoires, 

� sensibilité oculaire à la lumière 320-360
– grande irritation des muqueuses en 5 mn 480
– irritation oculaire moyenne à sévère en 5 mn 400-9200



Dans l’atmosphère, le 1,3 butadiène réagit avec les radicaux OH, l’ozone et les radi-
caux NO3 pour former des aldéhydes (formaldéhyde et acroléine surtout) et des
nitrates organiques. Son temps de séjour dans l’air varie en fonction de la saison et
des conditions météorologiques : une heure ou moins en été, jusqu’à un jour et plus
en hiver. En appliquant un modèle de dispersion reproduisant les conditions atmo-
sphériques d’un jour d’été à Saint Louis (États-Unis), il a été démontré que la teneur
en 1,3 butadiène avait été réduite de 90 % l’après-midi par suite des réactions atmo-
sphériques.

Le niveau moyen annuel varie de 0,12 à 0,56 µg/m3 dans l’air ambiant. Une étude a
montré que le niveau moyen d’exposition dans un véhicule était de 3,0 µg/m3 [LCPP,
doc. int.].

Effets sur la santé

Les études expérimentales sur animaux ont mis en évidence que l’exposition à long
terme par inhalation provoquait des tumeurs sur plusieurs organes. Les études épi-
démiologiques en milieu professionnel n’ont pas permis de conclure formellement à
la carcinogénicité du 1,3 butadiène chez l’homme, à cause de facteurs de confusion
dus à la présence d’autres substances potentiellement carcinogènes.

Sur la base de ces études (expérimentation et épidémiologie), l’EPA (1993) et le
CIRC ont classé le 1,3 butadiène comme cancérogène probable pour l’homme. Pour
l’EPA, le coefficient de risque unitaire est de 2,8.10-4 (µg/m3)-1, sur la base d’une
étude sur la souris dans laquelle a été observée une augmentation de l’incidence de
tumeurs du poumon, les vaisseaux du coeur et la lymphe. Cette évaluation du risque
de cancer est basée sur les études sur animaux, et le niveau de risque déterminé est
considéré comme la limite supérieure du risque chez l’homme. Des études récentes
ont confirmé les résultats précédents et notamment une étude par inhalation chez la
souris a montré l’apparition de cancer à de plus faibles teneurs de 1,3 butadiène.

Des effets génotoxiques et génétiques ont été également mis en évidence par des
essais sur animaux.

2.6.4.2 Alcools

Le méthanol et l’éthanol, dans l’éventualité de leur ajout dans les carburants, ne
seraient apparemment pas à l’origine de problèmes toxiques par leur action directe
dans le cadre de l’utilisation normale des véhicules. La bonne pénétration cutanée et
pulmonaire du méthanol pourrait cependant être à l’origine d’intoxications lors de la
manipulation du carburant, cas que nous n’avons généralement pas envisagé dans ce
rapport. Le méthanol, par l’intermédiaire de son métabolite le formaldéhyde, est en
effet un toxique du système nerveux, en particulier de la rétine, à l’origine de cécités
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définitives non seulement en cas d’ingestion (alcools frelatés), mais éventuellement
en cas de contact cutané et pulmonaire majeur.

C’est surtout par l’intermédiaire de l’augmentation dans l’échappement des véhicules
des aldéhydes, produits de leur oxydation partielle, ainsi que de divers précurseurs de
l’ozone, que les alcools pourraient avoir une influence sur la santé.

2.7 LE PLOMB

Les propriétés antidétonantes du plomb tétraéthyle, découvertes en 1921, ont conduit
au rejet de grandes quantités de plomb dans notre environnement. Cependant, depuis
maintenant une vingtaine d’années, les actions préventives mises en oeuvre pour
diminuer puis éliminer les teneurs en plomb des carburants automobiles ont large-
ment contribué à limiter la part de cette source à l’exposition de la population (pour
mémoire, cette part était estimée entre 50 et plus de 60 % en 1985 [JOUMARD 1985],
en dehors des cas particuliers de sources domestiques).

Les effets du plomb sur la santé qui sont présentés ci-après à partir des approches
expérimentales et épidémiologiques ne sont donc pas entièrement attribuables au
plomb ajouté aux carburants automobiles et le seront d’autant moins que cette source
de plomb est appelée à disparaître progressivement. Le point des connaissances a été
présenté récemment dans un rapport du groupe de travail sur le saturnisme infantile,
Commission de Toxicovigilance de la Direction Générale de la Santé [Ministère des
Affaires sociales, de la Santé et de la Ville 1993]. Ses principales conclusions seront
reprises ici.

2.7.1 Toxicologie : synthèse des effets

Le plomb est un toxique cumulatif qui se distribue dans l’organisme au niveau des
tissus mous et du sang où sa demi-vie est limitée, respectivement à 40 et entre 20 et
30 jours. Le système osseux constitue l’organe de réserve stockant jusqu’à 90 % du
plomb présent dans l’organisme avec une demi-vie estimée à plus de 10 ans [BALOH

1974, WEEDEN 1988]. Le plomb s’accumule également dans les dents et les phanères.
Ces organes de stockage sont la source de relargage de plomb dans le sang et les tis-
sus mous. La principale voie d’excrétion est l’urine (75 %).

Le plomb agissant par interférences métaboliques (métabolisme du calcium, du fer,
synthèse de l’hème, médiateurs du système nerveux), les manifestations toxiques de
ce polluant se caractériseront principalement par des effets sur le système hémato-
poïétique, le système nerveux central, les reins et les os.
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2.7.1.1 Effets hématologiques

L’action des dérivés du plomb sur la synthèse de l’hémoglobine est connue depuis
longtemps ; elle se traduit par une inhibition de l’activité des enzymes (acide delta
aminolévulinique déhydratase : ALAD [BONSIGNORE 1965] et hème synthétase
[BALOH 1974]) intervenant dans la biosynthèse de l’hémoglobine. Les principales
conséquences de cette inhibition se caractérisent par une augmentation des concen-
trations d’acide delta aminolévulinique (ALA) et de protoporphyrines érythrocy-
taires généralement mesurées sous forme de protoporphyrines-zinc (PPZ).
L’augmentation des concentrations d’ALA urinaire s’observe pour des taux de plom-
bémie variables selon les auteurs : 100 à 900 µg/l. Pour certains, la synthèse de l’hème
n’est perturbée qu’à partir de 400 µg/l [BAKER 1979, ICHIBA 1988]. L’augmentation
des taux de PPZ s’observe avec un taux de plombémie d’environ 200 µg/l. Par une
réduction de la durée de vie des érythrocytes et l’inhibition de la synthèse de l’hème,
l’anémie est un effet classique de l’action toxique du plomb.

2.7.1.2 Effets sur le système nerveux périphérique

L’exposition à des niveaux élevés de plomb peut être à l’origine de paralysies par-
tielles caractérisant surtout les membres supérieurs par atteinte du nerf radial
[ABBRITTI 1979]. Relativement rares, ces cas seraient observés pour des plombémies
supérieures à 1200 µg/l. Dans la majorité des cas, les manifestations de ce type sont
infracliniques et se traduiraient par une réduction de la vitesse de conduction ner-
veuse [SEPPALAÏNEN 1972, 1975]. Ces diminutions s’observeraient [ARAKI 1980, HE
1988, SEPPALAÏNEN 1984] pour des plombémies allant de 140 à 520 µg/l selon les
auteurs.

2.7.1.3 Effets sur le système nerveux central

La toxicité neurologique du plomb est particulièrement préoccupante chez l’enfant,
en raison de la vulnérabilité du système nerveux en développement et des consé-
quences à long terme résultant d’atteintes précoces. Les intoxications sévères entraî-
nent des encéphalopathies aiguës se traduisant par des manifestations pouvant aller
jusqu’à la mort (apathie, céphalées, vomissements, coma...). Les encéphalopathies
aiguës sont en relation avec des plombémies supérieures à 1 200 µg/l, elles n’auraient
pas été observées pour des plombémies inférieures à 700 µg/l. En cas de survie, elles
laissent fréquemment des séquelles particulièrement invalidantes : retard psychomo-
teur, cécité, épilepsie...

En l’absence d’encéphalopathie aiguë, l’action du plomb peut être à l’origine de
troubles neurologiques observés aussi bien chez l’adulte que chez l’enfant ; certes
moins sévères, ils se caractérisent par diverses manifestations telles que : irritabilité,
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troubles du sommeil, anxiété, perte de mémoire, fatigue... Ces troubles apparaîtraient
pour des plombémies de l’ordre de 200 à 400 µg/l [LILIS 1985] sans qu’il soit possible
d’affirmer qu’ils n’apparaissent pas à des seuils inférieurs. L’utilisation des tests psy-
chomoteurs pour évaluer l’existence d’éventuels effets infracliniques a mis en évi-
dence la susceptibilité particulière de l’enfant par rapport à l’adulte. Les enquêtes
épidémiologiques décrites ci-après confirment les résultats expérimentaux.

2.7.1.4 Effets rénaux

L’action du plomb sur le fonctionnement du système rénal (modifications cellulaires
au niveau des tubes proximaux du rein) se produit pour des plombémies supérieures
à 1500 µg/l et est souvent associée à une exposition chronique. Les plombémies pour
lesquelles aucun effet rénal n’a été observé à long terme sont de 600 µg/l et 620 µg/l
[GOYER 1989, BUCHET 1980, 1981].

2.7.1.5 Effet sur les os

Chez l’enfant, l’apparition sur l’os de bandes radio-opaques denses est le témoignage
d’une imprégnation saturnine importante : elle se manifeste après plusieurs semaines
pour des plombémies supérieures à 500 µg/l.

2.7.1.6 Effets sur le système cardio-vasculaire

Bien que les résultats des enquêtes ne soient pas concordants, il semble exister une
corrélation entre des plombémies de l’ordre de 70 µg/l et l’augmentation de la pres-
sion sanguine [SCHWARTZ 1985, 1988, POCOCK 1984, 1985, 1988].

2.7.1.7 Effets sur la reproduction

Les effets du plomb sur la reproduction humaine masculine se traduisent d’une part
au niveau de la production de spermatozoïdes (oligospermie), d’autre part au niveau
de leur qualité (asthénospermie, tératospermie) ; ces manifestations apparaissent
pour des plombémies variant selon les auteurs de 410 µg/l à 880 µg/l.

Pour des plombémies de 320 à 400 µg/l, le pouvoir fécondant des spermatozoïdes chez
la souris adulte est diminué. Chez le rat adulte et pour des plombémies de 350 à
700 µg/l, la fertilité des animaux n’est pas altérée, même si le nombre de spermato-
zoïdes est parfois diminué [PINON-LATAILLADE 1993]. La baisse de la fertilité est
cependant observée pour une exposition prolongée depuis la vie intra-utérine jusqu’à
la vie adulte. L’exposition chronique à de fortes doses de plomb entraîne chez les rats
une altération de la spermatogenèse, laquelle n’est, par contre, pas altérée pour des
contaminations de 167 µg/l observées pendant une durée de 18 mois [BOSCOLO 1988].
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La contamination à de fortes doses de la femelle en gestation (plombémies de 520 à
920 µg/l) peut entraîner pour sa descendance une diminution du nombre de sperma-
tozoïdes de 20 %.

Ces diverses expériences laissent penser que les effets du plomb sur la reproduction
masculine sont fonction de la dose de plomb et de l’âge auquel se produit cette conta-
mination. Il semble exister des variations inter-espèces et entre les individus.

2.7.1.8 Autres effets

D’autres effets peuvent être liés à l’exposition au plomb :
– une hépatite cytolytique a été notée pour des intoxications aiguës massives,
– les « coliques de plomb » sont peu observées chez l’enfant ; par contre, des
douleurs abdominales peuvent apparaître pour des plombémies supérieures
à 500 µg/l,
– les plombémies élevées sont corrélées négativement avec le poids, la taille
et le périmètre thoracique,
– une prématurité est associée à une intoxication foetale par le plomb,
– il n’y a pas d’association entre exposition au plomb et cancer [LAUWERYS

1989].

2.7.2 Apports de l’épidémiologie environnementale

Il s’agit principalement des effets du plomb sur le système nerveux des enfants.

La plombémie est le marqueur le plus utilisé dans les enquêtes, mais elle présente de
nombreux inconvénients et des limites évidentes. Bien que présentant l’avantage d’in-
tégrer tous les apports et voies d’entrée (atmosphère, eau, alimentation, pica), elle ne
représente qu’un équilibre dynamique à un instant donné, et non pas la charge en
plomb de l’organisme. La demi-vie du plomb dans le compartiment sanguin est d’une
vingtaine de jours environ. Chez les nourrissons de moins d’un an, la plombémie n’est
pas stable. La précision du dosage diminue pour les faibles teneurs, ce qui ne facilite
pas l’élaboration de relations dose-effet. De plus la prise de sang chez les enfants peut
être mal acceptée par les parents.

Les protoporphyrines érythrocytaires peuvent être dosées à partir d’un microprélè-
vement, mieux accepté. Mais elles ne sont pas spécifiques du saturnisme, et ne sont
corrélées valablement à la plombémie que pour une plombémie égale ou supérieure
à 400 µg/l.

Les dents sont un tissu pertinent pour apprécier l’accumulation du plomb dans l’or-
ganisme. Les teneurs en plomb que l’on y mesure sont, en conséquence, faiblement
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voire pas du tout corrélées à la plombémie. Le recueil des dents de lait est une
méthode particulièrement acceptée, mais on doit tenir compte de la nature de la dent
et de l’âge de la chute. De plus les auteurs n’examinent pas tous la même partie de
la dent. Les cheveux concentrent également le plomb, les corrélations avec la plom-
bémie sont faibles chez l’enfant. Leur prélèvement n’est pas invasif. La méthode est
cependant mal standardisée.

Effets étudiés et facteurs de confusion

Il s’agit de troubles du développement psychomoteur au sens large : perception,
motricité, quotient intellectuel (QI), comportement... Aucun des effets recherchés
n’est spécifique du plomb. D’autres études s’intéressent à des signes plus physiolo-
giques : potentiels corticaux lents, potentiels évoqués visuels, tests audiométriques.
Les troubles du développement psychomoteur résultent d’une action chronique ou
cumulée. Il est donc regrettable que l’indicateur le plus utilisé soit la plombémie,
reflet d’un état transitoire.

Les facteurs de confusion à prendre en compte sont nombreux, de nature principale-
ment familiale et socio-économique. De plus des pollutions associées peuvent exister
(cadmium, aluminium...), en cas de source industrielle proche.

Résultats des enquêtes épidémiologiques concernant le développement
neuro-comportemental

Dix-sept études cas-témoins sont présentées dans le rapport cité plus haut [Ministère
des Affaires sociales, de la Santé et de la Ville 1993]. Les cas y sont des enfants retar-
dés mentaux recrutés dans des consultations, des enfants hyperactifs ou ayant des
troubles du comportement, des enfants dyslexiques ou ayant des difficultés scolaires,
ou présentant des dysfonctionnements cérébraux mineurs. Elles mettent générale-
ment en évidence une corrélation entre troubles du comportement et plombémie
(selon les études : 132 à 300 µg/l chez les cas, 123 à 210 µg/l chez les témoins), ou
entre troubles du comportement et teneur en plomb des cheveux. Ces études laissent
un doute : est-ce le fait d’être retardé mentalement ou hyperactif qui entraîne un
comportement favorisant l’intoxication, ou l’inverse ? Cependant une étude semble
montrer qu’un traitement par la pénicillamine d’enfants hyperactifs améliore l’état
clinique [DAVID 1983].

Des enquêtes transversales ont été réalisées pour évaluer les effets neuro-comporte-
mentaux du plomb à des périodes déterminées de la vie des enfants. Certaines s’in-
téressent à des niveaux d’exposition élevés, d’autres à la population générale. A la
suite de ces études (29 ont été analysées dans le rapport cité [Ministère des Affaires
sociales, de la Santé et de la Ville 1993]) il est admis à l’heure actuelle que l’exposi-
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tion aux dérivés du plomb est responsable d’une diminution du Quotient Intellectuel.
Les résultats des études concernant le QI verbal, les capacités perceptivo-motrices ou
motrices fines, les acquisitions scolaires ou le comportement sont plus contradictoires.
Pour ce dernier point, certaines études (notamment NEEDLEMAN 1979) sont très
convaincantes dans le lien montré entre plomb dentaire et comportements.

Pour éviter les limites méthodologiques des études transversales, de nombreuses
études prospectives ont été réalisées. Pour la plupart d’entre elles, les expositions pré-
natales ont été associées avec un ralentissement du développement sensitif et moteur
et un retard de développement des capacités cognitives. En France, une étude a mon-
tré que l’exposition intra-utérine au plomb mesurée par le plomb dans les cheveux
est significativement associée à une diminution des fonctions cognitives générales, des
performances verbales et des capacités de mémorisation d’enfants à l’âge de 6 ans
[HUEL 1992]. Les méta-analyses réalisées sur ces différentes études ont démontré sans
équivoque que le plomb à faible dose altère le QI des enfants [NEEDLEMAN 1990b].

Ces travaux sont confortés par les résultats des études neuro-physiologiques qui ont
mis en évidence des altérations de potentiels corticaux lents pour des plombémies
inférieures à 150 µg/l [BENIGNUS 1981], des altérations de potentiels évoqués visuels,
une augmentation des seuils auditifs à partir de plombémies aussi faibles que 60 µg/l,
sans qu’un seuil puisse être précisé. Ces données encore partielles sont, de toute évi-
dence, liées aux altérations des capacités d’apprentissage montrées ci-dessus.

2.8 NOCIVITÉ DE LA POLLUTION AUTOMOBILE 
EN TANT QUE MÉLANGE COMPLEXE DE POLLUANTS

L’air respiré en milieu urbain comporte un grand nombre de substances susceptibles
d’avoir des effets biologiques et sanitaires. Rares sont celles qui sont spécifiques des
effluents automobiles. En outre, leurs teneurs évoluent le plus souvent parallèlement,
en lien avec les conditions météorologiques et les rythmes du trafic. Après la revue
de la nocivité propre des principaux polluants considérés dans les chapitres précé-
dents, il importait donc de faire le point sur les études visant à apprécier la dangero-
sité de l’air pollué de manière globale.

2.8.1 Toxicologie expérimentale

C’est du point de vue de la cancérogénicité que les produits d’échappement ont par-
ticulièrement été testés, in vivo et in vitro. Rappelons qu’en 1989 déjà, le CIRC
[IARC 1989] estimait que :

– les preuves sont suffisantes pour la cancérogénicité des produits d’échap-
pement complets des moteurs diesel sur les animaux de laboratoire, elles sont
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insuffisantes si l’on ne prend que la phase gazeuse (suppression des parti-
cules), elles sont suffisantes pour la cancérogénicité d’extraits de particules
diesel sur les animaux de laboratoire,
– il n’y a pas de preuves suffisantes pour la cancérogénicité des produits
d’échappement complets des moteurs à essence, par contre la cancérogéni-
cité est prouvée pour certains condensats ou extraits.

2.8.2 Épidémiologie

On étudiera ici les connaissances acquises dans les conditions réelles de vie de la
population.

Le premier type d’approche épidémiologique utilisé consiste à observer l’état de santé
de la population ou de certains sous-groupes, en liaison avec les variations de la pollu-
tion atmosphérique urbaine générale (Cf. § 2.8.2.1). On observe une même population
alors que la pollution varie dans le temps (études temporelles pour l’analyse des effets
à court terme), ou on compare des groupes ou des individus différemment exposés. Un
inconvénient majeur est le fait que les épisodes de forte pollution, souvent attribuables
à des conditions météorologiques particulières, se caractérisent le plus souvent par une
variation simultanée des polluants provenant des différentes sources, ainsi que de cer-
tains paramètres météorologiques (température, pression, humidité). On peut néan-
moins observer si, parmi les polluants que l’on a mesurés, tel ou tel polluant est plus ou
moins lié à telle ou telle pathologie. La plupart des auteurs considèrent les polluants
ainsi étudiés comme des indicateurs de pollution, derrière lesquels se cachent des cen-
taines d’autres composés chimiques. De même pour les comparaisons géographiques,
on peut toujours objecter que d’autres sources de pollution ou d’autres facteurs de
risque sont associés à la vie urbaine, ou à la vie dans des zones fortement polluées. Ces
inconvénients ne sont cependant pas incontournables. La part respective des émissions
des différentes sources peut être connue (en ville la part de l’automobile est majeure
pour le NO2 et les particules fines, par exemple). D’autre part certains polluants secon-
daires (photochimiques) peuvent avoir des pics tout à fait distincts (dans le temps et
l’espace) des autres. On s’appuiera donc pour l’interprétation de ce premier type
d’études sur des connaissances acquises par ailleurs (émissions, chimie, toxicologie).
Les progrès dans les méthodes d’analyse permettent des distinctions de plus en plus
fines entre l’action des différents polluants et des paramètres météorologiques mesu-
rés. L’attribution de la pollution observée à l’automobile dépend de l’existence ou non
d’autres sources (chauffage, industries). Quoi qu’il en soit, ces études mettent en évi-
dence des corrélations pollution urbaine/santé. 

Un deuxième type d’approche, encore peu développé, consiste à rechercher une liai-
son entre un indicateur sanitaire et l’exposition à la circulation automobile elle-même
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(Cf. § 2.8.2.2). On peut faire ici un parallèle avec la fumée de tabac dont on étudie
en épidémiologie l’effet global, plutôt que composant par composant. On peut ainsi
prendre comme mesure de l’exposition la distance à une voie de circulation, le trafic
dans la rue d’habitation ou dans le quartier. L’automobile est ainsi plus directement
mise en cause.

Un troisième type d’étude se déroule en milieu de travail. Il est ainsi possible d’ob-
server les effets sur la santé de travailleurs exposés aux gaz d’échappement, aux
vapeurs ou aux carburants eux-mêmes (cf. § 2.8.2.3). Ces groupes ont l’avantage
d’être facilement identifiables, et l’on peut, pour eux, disposer d’un indicateur d’ex-
position cumulée (années d’exposition, années.ppm...). Les travailleurs ne sont cepen-
dant pas forcément exposés à des teneurs en polluants beaucoup plus fortes que
certains riverains de voiries à fort trafic, de garages ou de stations de distribution de
carburant. Il est à noter que la sous-population des travailleurs est composée de per-
sonnes adultes, relativement jeunes, et en meilleure santé que la population générale,
laquelle comprend notamment des malades chroniques.

2.8.2.1 Pollution urbaine générale et santé

Des études de plus en plus nombreuses mettent en évidence les effets de la pollution
urbaine sur la santé. La mortalité, générale ou par cause (respiratoire globale, par
asthme, par bronchite chronique), ainsi que différents indicateurs d’activité sanitaire
ont été corrélés avec les niveaux de pollution (comparaisons dans le temps) ou avec
des environnements diversement pollués (comparaisons dans l’espace). Deux syn-
thèses récentes [MOMAS 1993, QUÉNEL 1993] font le point sur les études publiées au
cours des années 80 sur ces sujets. Elles seront largement utilisées ci-dessous, puis
complétées par les nombreuses études publiées à partir de 1990.

a – Effets à court terme

Historiquement la mortalité a été la plus étudiée. Dès les années 50, le rôle des épi-
sodes aigus de pollution atmosphérique sur la mortalité (en particulier celle liée à la
pathologie respiratoire et cardio-vasculaire) a pu être démontré. Nous nous intéres-
serons ici aux études plus récentes, qui tentent de quantifier la relation pollution/mor-
talité au moyen de l’analyse des « séries chronologiques ». Ces études ont été
effectuées dans des pays aussi divers que les États-Unis, la France, la Grèce, la
Pologne, le Royaume-Uni et l’Allemagne. Les indicateurs de pollution sont classi-
quement le SO2, les fumées noires, les particules, les oxydes d’azote, les oxydants,
plus rarement le CO. Il ne s’agit donc pas forcément de pollution d’origine automo-
bile (pour le SO2 particulièrement, qui est plutôt un indicateur de pollution indus-
trielle et de chauffage). Ces indicateurs ont été le mieux enregistrés historiquement,
ils permettent donc de bonnes analyses rétrospectives. Il ressort de l’analyse de toutes
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ces études que la pollution atmosphérique « de fond », mesurée par les réseaux de
surveillance, est statistiquement associée à la mortalité, même pour des niveaux
faibles de fumées noires ou de SO2, ce qui pourrait plaider pour une absence de seuil
d’innocuité. Les causes de mortalité significativement associées à la pollution atmo-
sphérique urbaine sont respiratoires et cardio-vasculaires.

Dockery et Pope concluent, après une revue des travaux conduits aux États-Unis,
qu’une augmentation de 10 µg/m3 de niveaux moyens journaliers de particules
(PM10, PS, COH ou FN) est associée à une augmentation de l’ordre de 1 % de la
mortalité totale non accidentelle, de 3,4 % de la mortalité pour causes respiratoires
et de 1,4 % de la mortalité cardio-vasculaire [DOCKERY et POPE 1993]. Dans une
méta-analyse publiée en 1994, Schwartz montre qu’une augmentation de 100 µg/m3

des particules totales en suspension est liée à une hausse de 6 % de la mortalité totale
non accidentelle (intervalle de confiance à 95 % du RR = 1,05 à 1,07). Il montre que
ce risque relatif est constant d’une ville à l’autre quel que soit le climat, et est indé-
pendant des variations saisonnières [SCHWARTZ 1994a].

En Allemagne [SPIX 1993], le passage de la teneur en particules observée les 18 jours les
moins pollués de l’année (P5) à la valeur dépassée les 18 jours les plus pollués de l’an-
née (P 95), est associé à une augmentation de 22 % de la mortalité non accidentelle
(10 % pour SO2). A Athènes Touloumi met en évidence une liaison entre SO2, les
fumées et CO et la mortalité toutes causes, avec une pente pour la relation dose-réponse
plus importante aux faibles teneurs. La relation observée n’est pas expliquée par les
conditions climatiques associées, ni par les variations saisonnières. Une réduction de
10 % des fumées noires (les moyennes journalières sont en moyenne de 83 µg/m3) est
liée à une réduction de la mortalité de 0,75 % [TOULOUMI 1994]. Les effets de SO2 et des
fumées sont indépendants. L’enquête « Erpurs » [MEDINA 1994], analysant rétrospecti-
vement les années 1987 à 1992 pour l’Ile de France, met en évidence une augmentation
du nombre journalier de décès en relation avec un accroissement des niveaux de parti-
cules, de SO2, d’O3, et dans une moindre mesure de NO2. Par rapport aux 18 jours les
moins pollués de l’année (P 05), le nombre de décès journalier (toutes causes) aug-
mente, pour les 18 jours les plus pollués de l’année (P 95) de 3 à 6 % selon l’indicateur.
Pour une augmentation de 100 µg/m3 par rapport aux 18 jours les moins pollués il aug-
mente de 5 à 7 % selon les indicateurs (6,2 % pour les particules « PM13 », 6,0 % pour
O3). La mortalité pour causes respiratoires est fortement liée aux particules en suspen-
sion (elle augmente de 16,8 % pour une augmentation de 100 µg/m3 des particules en
suspension de moins de 13 µm de diamètre (PM13). L’analyse prend en compte la
météorologie (température et humidité), les épidémies de grippe, les comptes polli-
niques journaliers, et les variations saisonnières de la mortalité.

L’ensemble de ces résultats présente une grande homogénéité. Ils sont confirmés par
une récente étude européenne qui fournit des valeurs très comparables pour la morta-
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lité générale [KATSOUYANNI 1996 en préparation] et la mortalité pour causes respira-
toires et cardio-vasculaires [ZMIROU 1996 en préparation]. On peut retenir que dans les
pays développés, après élimination des effets propres de la température et de l’humi-
dité, la mortalité journalière générale est significativement corrélée aux polluants habi-
tuellement mesurés par les réseaux de surveillance des villes. L’augmentation de la
mortalité journalière (toutes causes) pourrait être de l’ordre de 6 % pour une augmen-
tation de 100 µg/m3 des particules en suspension mesurées par les réseaux. La morta-
lité pour cause respiratoire et cardio-vasculaire est particulièrement concernée
[QUÉNEL 1995]. Les sujets les plus atteints sont les personnes âgées et les personnes
présentant des affections respiratoires et cardio-vasculaires [SCHWARTZ 1994c]. Leur
décès est précipité d’une durée évaluée à quelques semaines.

Les relations entre pollution atmosphérique urbaine et morbidité ont également été
observées par des études épidémiologiques. De plus on étudie à présent des indica-
teurs de morbidité dite « étendue », comme les indicateurs d’activité du système de
soins. Dans cette approche, il s’agit moins de s’intéresser à la notion de
présence/absence d’une pathologie qu’à son retentissement sur la vie quotidienne, ce
qui renvoie au concept d’incapacité, ou à son impact sur l’activité sanitaire et la
consommation de soins. On attend de ces indicateurs une sensibilité accrue en ce qui
concerne la mesure des effets de la pollution sur la santé. La pollution est ici aussi
mesurée par des réseaux de capteurs : c’est la pollution urbaine « de fond ».

L’analyse [QUÉNEL 1993] de 24 études publiées entre 1980 et 1990 à partir de sources
de données hospitalières montre une relation entre la pollution atmosphérique et
l’activité des services de soins hospitaliers. La plupart des auteurs trouvent une asso-
ciation entre l’activité hospitalière liée à la pathologie respiratoire et la pollution
acido-particulaire pour des niveaux moyens journaliers de SO2 inférieurs à 100 µg/m3

et des niveaux de particules autour de 100 à 150 µg/m3. La pollution semble agir à la
fois sur les formes aiguës et chroniques de la pathologie respiratoire. Les résultats
concernant les consultations ou admissions pour asthme et bronchospasme indiquent
un effet plus spécifique de la pollution particulaire. L’activité hospitalière liée à la
pathologie cardio-vasculaire est associée aux pollutions acido-particulaire et oxycar-
bonée.

Schwartz en Alabama met en évidence une liaison entre les hospitalisations des per-
sonnes de plus de 65 ans pour une cause pulmonaire et les particules (PM10) entre
1986 et 1989 [SCHWARTZ 1994b]. Pour une augmentation de 100 µg/m3 de moyenne
journalière en particules, le risque relatif est de 1,19 (intervalle de confiance à 95 % :
1,07 - 1,32) pour les « pneumonies », et 1,27 (1,08 - 1,50) pour les pneumopathies obs-
tructives chroniques. Ces résultats résistent à différentes méthodes de contrôle des
variables relatives à la saison ou à la météorologie, ainsi qu’à l’exclusion des jours
particulièrement chauds ou froids. L’ensemble des études publiées aux États-Unis sur
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le rôle des particules a été synthétisé, montrant une grande cohérence des résultats
[DOCKERY et POPE 1993]. La récente étude européenne Aphea confirme les obser-
vations sur le recours aux urgences hospitalières pour affections respiratoires en liai-
son avec la pollution de l’air [SPIX 1996 en préparation].

L’enquête « Erpurs » [MEDINA 1994], analysant rétrospectivement les années 1987 à
1992 pour l’Ile de France, met en évidence, avec un décalage variant entre 0 et
2 jours, une augmentation des hospitalisations pour causes respiratoires, en lien avec
SO2, NO2 et O3. Les manifestations sont plus importantes chez les personnes âgées
hospitalisées pour broncho-pneumopathies chroniques obstructives en liaison avec les
teneurs d’ozone (lorsque les niveaux « moyens » d’ozone sont atteints, à savoir
20 µg/m3 de moyenne sur 8 heures, ces hospitalisations augmentent de 3 % par rap-
port aux jours les moins pollués de l’année P05) ; elles augmentent respectivement de
14,5 et 19 % pour des valeurs de 81 et 103 µg/m3). Il en est de même pour l’asthme
chez les adultes et NO2 (lorsque les niveaux « moyens » de NO2 sont atteints, à savoir
43 µg/m3 de moyenne journalière, les hospitalisations pour asthme augmentent de
3,4 %, de 9,4 % pour 78 µg/m3, et de 17,4 % pour 143 µg/m3). Les hospitalisations
pour asthme chez les enfants sont, elles, corrélées avec les teneurs en SO2.
L’augmentation des hospitalisations pour causes cardio-vasculaires est essentielle-
ment en relation avec l’accroissement de la pollution acido-particulaire et, à un
moindre degré avec NO2. Lorsque les niveaux « moyens » de pollution sont atteints
(46 µg/m3 de moyenne journalière pour les « PM13 », 23 µg/m3 de SO2 ou 38 µg/m3

de NO2 de moyenne journalière), on observe une augmentation des hospitalisations
pour myocardiopathies ischémiques respectivement de 3,5 %, 4,5 % et 2,4 %, par
rapport aux niveaux observés pendant les 18 jours les moins pollués de l’année (P05).
Cette hausse varie entre 4,6 et 9,5 % pour des niveaux de pollution dépassés au cours
des 18 jours de plus forte pollution de l’année (P95).

L’étude de Morris détaillée au 2.2.3.1 met en relation les hospitalisations pour insuffi-
sance cardiaque chez les plus de 64 ans et les niveaux ambiants de CO [MORRIS 1995].

Pollution urbaine et santé à court terme : un bilan provisoire

Les études présentées ci-dessus mettent en évidence une liaison à court terme forte
et incontestable entre l’évolution du niveau de pollution de fond mesuré par les
réseaux et la santé. Le fait que l’on étudie une même population (exposée à diffé-
rents niveaux de pollution) permet de s’affranchir des habituels facteurs de confusion
liés au mode de vie des personnes (tabac, professions, pollutions domestiques...),
ceux-ci gardant en principe une distribution constante dans le temps. On ne peut
cependant pas accuser formellement tel ou tel polluant, ni telle ou telle source, ne
disposant que de quelques indicateurs parmi tous les polluants présents dans l’atmo-
sphère des villes. Les corrélations entre les variations de la pollution atmosphérique
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urbaine et celles de la santé à court terme sont particulièrement constantes, même
pour les faibles teneurs, en toutes saisons (c’est-à-dire même en l’absence de chauf-
fage), et indépendamment des variables météorologiques (température, humidité).
La pathologie respiratoire, à caractère allergique ou infectieux, est particulièrement
concernée, surtout chez les enfants et les personnes âgées.

L’avancée des connaissances a été très importante dans ce domaine depuis douze ans,
notamment en raison des progrès méthodologiques en épidémiologie, permettant une
quantification des effets observés, même lorsqu’ils sont faibles. L’importance de ces
résultats, en terme de santé publique, tient au fait qu’ils concernent de grandes popu-
lations urbaines au sein desquelles, même pour des niveaux modestes de pollution, le
nombre d’événements de santé attribuables à la pollution est élevé.

b – Pathologie respiratoire et exposition au long cours

L’influence de l’exposition au long cours à la pollution urbaine est bien sûr difficile
à mettre en évidence en raison du problème de la mesure (ou de l’évaluation) de l’ex-
position sur une longue période, car celle-ci est très variable.

Chez les adventistes californiens (non fumeurs), l’incidence des maladies obstructives
des voies aériennes, des bronchites chroniques et de l’asthme est significativement
augmentée (risques relatifs respectifs de 1,36, de 1,33 et 1,74) pour les personnes
ayant été exposées plus de 1000 heures à plus de 200 µg/m3 de particules totales
(TSP). L’exposition est ici reconstituée pour chaque personne selon son passé rési-
dentiel des dix années précédentes, à partir des données des réseaux de surveillance
de la qualité de l’air [ABBEY 1991]. L’asthme et la bronchite chronique semblent éga-
lement liés à l’exposition cumulée à l’ozone, mais l’enquête manque de puissance
pour que cela soit significatif.

En Italie, Viegi et coll. ont effectué la comparaison des prévalences de symptômes
respiratoires entre une zone rurale et trois zones urbaines, dont deux dans lesquelles
la pollution atmosphérique est essentiellement attribuée au trafic automobile [VIEGI

1991]. Dans ces deux zones, les rhinites et symptômes de nature asthmatique sont
plus fréquents qu’en zone rurale. Après prise en compte de l’âge, du tabagisme, du
terrain familial respiratoire et allergique, des expositions professionnelles et domes-
tiques, du niveau d’éducation, il s’avère que la toux, les symptômes asthmatiques, la
dyspnée et les rhinites sont significativement plus fréquents dans les zones polluées
par le trafic qu’en zone rurale, avec des risques relatifs compris entre 1,2 et 2,0 sui-
vant le symptôme et la zone. Ils sont encore plus importants (1,7 à 4,0) pour la troi-
sième zone urbaine, qui est polluée à la fois par le trafic et par des industries. Il s’agit
ici d’une comparaison géographique (populations vivant dans des zones différentes),
étudiant des symptômes déjà mis en évidence comme effets à court terme de la pol-
lution. Il s’ajoute ici une notion de chronicité.
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Une importante étude publiée aux États-Unis a montré que les particules fines
(< 2,5µ) étaient le meilleur indicateur de qualité de l’air associé à la survie à 15 ans
d’une vaste cohorte de 8 000 adultes résidant dans six villes américaines. La diffé-
rence de survie entre la ville la plus et la moins polluée est de 26 % (intervalle de
confiance 95 % entre 8 et 47 %) [DOCKERY 1993]. Des résultats comparables avaient
été observés en Pologne [KRZYZANOWSKI 1982] et, surtout, ont été confirmés, plus
récemment, par une étude rétrospective sur sept ans des populations de 151 villes
américaines totalisant 552 000 habitants [POPE 1995].

Cancers

Une première indication, quoique sommaire, de l’impact du mode de vie urbain sur
le cancer a été donnée par Howe, qui a mis en évidence une croissance des taux d’in-
cidence des cancers de l’oesophage, du foie, du poumon, du sein et du col utérin, de
la prostate, du système nerveux des lymphomes non hodgkiniens et de tous les can-
cers combinés, avec la densité de population des différents contés de l’Illinois aux
États-Unis (conté de dernière résidence) indépendamment de la race et du sexe
[HOWE 1993].

Une revue de la littérature sur les apports de l’épidémiologie dans le risque cancéro-
gène de la pollution atmosphérique urbaine générale porte sur sept études de cohorte
et treize études cas-témoins [HEMMINKI 1994]. A l’exception d’une étude, toutes pren-
nent en compte le tabagisme. Les études de cohorte ont été effectuées aux États-Unis
(3), en Suède (2), Finlande (1) et Grande Bretagne (1). Les risques relatifs de décès
par cancer du poumon sont de l’ordre de 1,3 à 1,5 dans les villes, comparées aux zones
rurales (une étude de Doll et Peto fait exception en ne mettant en évidence aucun
sur-risque dans les villes anglaises). Les résultats concernant l’impact de la qualité de
l’air sont surtout observés chez les fumeurs, le nombre trop faible des non-fumeurs
décédés d’un cancer du poumon n’ayant pas permis d’examiner valablement les dif-
férences urbain/rural.

Pour les études cas-témoins, certains facteurs de confusion supplémentaires comme les
antécédents professionnels ont pu être pris en compte. Un risque augmenté de mort par
cancer du poumon a été observé chez les hommes des villes dans trois études anglaises,
ainsi qu’en Grèce, Pologne, Chine et au Japon. Deux études montrent aussi un tel effet
aux États-Unis, tandis que deux autres n’en trouvent pas. L’augmentation du risque
s’observe principalement chez les fumeurs. Pour les femmes, l’interprétation du risque
est délicate en raison des faibles effectifs. Cependant au moins une étude montre une
augmentation du risque de cancer du poumon chez les femmes et les non-fumeurs. Le
risque est du même ordre que celui mis en évidence dans les études de cohorte.

Chez les adventistes californiens (non fumeurs), l’incidence des cancers (tous cancers)
est significativement augmentée chez les femmes pour une exposition cumulée de
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plus de 1 000 heures à plus de 200 µg/m3 de particules. Les cancers du poumons sont
plus fréquents pour de fortes expositions (particules et/ou ozone), avec une associa-
tion à la limite de la significativité [ABBEY 1994].

Ces différentes études ne permettent pas vraiment de trancher quant au type d’in-
teraction entre tabac et pollution urbaine, pour le risque de cancer du poumon. Les
différences urbain/rural pour le cancer du poumon sont soit plus prononcées, soit
trouvées uniquement chez les fumeurs. Par exemple, une étude dans l’Utah montre
des taux augmentés en ville uniquement chez les non-Mormons (ceux-ci étant non-
fumeurs). Cependant une tendance existe chez les adventistes. Une interaction posi-
tive entre tabac et pollution urbaine est donc suggérée par ces résultats.

Dans ces études sur l’effet à long terme de la pollution urbaine, l’imprécision de la
connaissance de l’exposition des personnes n’a pas encore permis de fournir des
résultats tranchés. De nombreuses différences existent entre les modes de vie urbains
et ruraux, au rang desquelles figure l’exposition à la pollution d’origine automobile,
mais aussi des différences dans l’usage du tabac, dans les expositions professionnelles
et domestiques. Ces facteurs de confusion pourraient jouer dans les deux sens. En
l’état actuel des données, le risque de cancer du poumon, ajusté sur la consommation
de tabac, est environ 1,5 fois plus élevé en milieu urbain qu’en milieu rural. Dans les
études s’intéressant à un autre facteur de risque (expositions professionnelles, champs
magnétiques) le lieu de résidence est habituellement pris en compte comme facteur
de confusion potentiel, ce qui révèle que les auteurs admettent aujourd’hui que la
pollution urbaine peut être un facteur de risque pour les cancers.

Conclusion

Le fait d’habiter dans une zone urbaine semble de plus en plus nettement constituer
au long cours un facteur de risque pour les maladies respiratoires chroniques, les can-
cers du poumon ou d’autres localisations cancéreuses. A court terme, les variations
au jour le jour de la pollution urbaine de fond s’accompagnent de variations paral-
lèles, avec un léger décalage, de la mortalité et de l’incidence de pathologies (surtout
respiratoires) à caractère irritatif, allergique ou infectieux.

L’épidémiologie ne permet pas en toute rigueur d’attribuer ces effets à l’un ou l’autre
des constituants de cette pollution (même si certains indicateurs de pollution sont net-
tement mieux associés à ces effets que d’autres). Cependant elle confirme les connais-
sances acquises en toxicologie expérimentale ainsi que les hypothèses basées sur
l’analyse de la composition chimique des effluents et polluants secondaires d’origine
automobile. En effet le rôle irritant des particules et des oxydants, les propriétés
mutagènes et/ou cancérogènes de certains composants de cette pollution, se voient
confortés par l’observation épidémiologique.
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2.8.2.2 Exposition à la pollution d’origine automobile et santé : 
population générale

Dans les études présentées ci-dessous, l’exposition à laquelle on s’intéresse n’est plus
la pollution urbaine générale, mais précisément la pollution engendrée par le trafic
automobile. Elle est cependant appréciée par des indicateurs globaux tels que l’in-
tensité ou la proximité du trafic.

Sur les dix dernières années, sept auteurs seulement à notre connaissance ont tenté
d’étudier les effets sur la santé de la pollution d’origine automobile en tant que
source de pollution responsable de l’émission d’un mélange de polluants. Les effets
étudiés sont pour cinq d’entre eux axés sur la sphère respiratoire et pour deux autres
sur les leucémies ou cancers. De par leur disparité, tant au niveau des effets observés
que des méthodes, il est difficile de réaliser une synthèse de ces études.

Effets sur l’appareil respiratoire

Deux études portent spécifiquement sur les enfants. La première [WJST, 1993], réali-
sée à Munich, est une étude transversale dans laquelle la fonction pulmonaire, les
antécédents d’asthme et la prévalence de symptômes O.R.L. et respiratoires chro-
niques ont été comparés chez des enfants scolarisés dans des quartiers où la densité
de trafic automobile était plus ou moins forte (7 000 à 125 000 véhicules/jours). La
seconde est une étude cas-témoins [EDWARDS, 1994], pour laquelle la distance du lieu
d’habitation (plus ou moins 200 m) par rapport à une voie à grand trafic est compa-
rée pour des enfants hospitalisés pour asthme et pour des enfants hospitalisés pour
une autre cause non liée à la qualité de l’air. Cette étude rétrospective réalisée sur
dossier hospitalier n’a malheureusement pas permis d’ajuster sur certains facteurs
confondants tels que le statut socio-économique des parents, l’existence d’un taba-
gisme passif etc.

Ces deux études mettent en évidence une relation entre distance au trafic routier et
asthme pour la seconde (avec un risque corrélé significativement à l’intensité du tra-
fic) et une relation entre importance du trafic et symptômes respiratoires chroniques
(toux, bronchite, essoufflement et respiration sifflante) ainsi que fonction pulmonaire
pour la première. Celle-ci est ajustée sur de nombreux facteurs confondants, et est de
bonne qualité.

Cinq études (1979, 1982, 1983, 1990 et 1991) ont été conduites à Tokyo sur la préva-
lence, chez les enfants et les femmes, de certains symptômes respiratoires chroniques
relevés par questionnaire (rhino-pharyngite, toux chronique, sifflement, dyspnée)
[NITTA 1993, MURAKAMI 1990, MAEDA, 1991]. Ces symptômes ont été rapportés à la
distance du lieu d’habitation par rapport au trafic (moins de 50 m, 50 – 150 m, 150 m
et plus). Les résultats montrent une association avec la proximité du trafic relative-
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ment constante, surtout pour les symptômes de toux et rhino-pharyngite, et de façon
plus variable pour les symptômes de dyspnée ou sifflement chronique. Les résultats
ont été ajustés sur la pollution intérieure, le tabagisme, la durée de résidence et la
profession.

Risque de cancers et leucémies

Deux auteurs [SAVITZ 1989, WOLFF 1992] se sont penchés sur le risque de leucémie de
manière différente. L’étude de Wolff est une étude de corrélation géographique qui met
en relation l’incidence des leucémies avec le nombre de véhicules par habitants mais ne
tient pas compte d’éventuels facteurs de confusion. Savitz a conduit à Denver une étude
cas-témoins basée sur un registre du cancer pour étudier la relation entre cancers et
densité de trafic dans la voie d’habitation de 328 enfants malades et 262 témoins.
L’interrogatoire des parents a permis d’ajuster sur de nombreux facteurs de confusion
(rayons X et médicaments pendant la grossesse, histoire professionnelle des parents,
maladies de la mère et de l’enfant, démographie familiale, antécédents cancéreux, expo-
sition aux champs magnétiques). Il montre une relation positive entre la densité de tra-
fic et les cancers de l’enfant (OR = 1,7 ; IC = [1,0-2,8] pour 500 véhicules/j ou plus,
relativement à moins de 500 véhicules/jour) et plus spécifiquement les leucémies (OR
= 2,1 ; IC = [1,1-4,0]), avec une relation dose-réponse en fonction de la densité de trafic
(moins de 500 véhicules/j ; 500-5000 véhicules/j ; plus de 5000 véhicules/j). A cause du
caractère relativement inattendu de cette association, mise en évidence dans une étude
portant sur un autre facteur de risque (exposition aux champs électromagnétiques),
d’autres études sont nécessaires avant d’affirmer une relation de causalité.

2.8.2.3 Exposition à la pollution d’origine automobile 
et santé en milieu professionnel

Les études traitant spécifiquement de l’exposition aux échappements des moteurs
diesel sont traitées au § 2.3.2.

Cancers

Rappelons que le CIRC a classé en 1989 les échappements diesel dans le groupe 2A
(probablement cancérogène pour l’homme) et les échappements de moteurs à
essence dans le groupe 2B (potentiellement cancérogène pour l’homme). Les preuves
étaient jugées suffisantes chez l’animal dans les deux cas, respectivement limitées et
insuffisantes chez l’homme [IARC 1989].

Cancers de la vessie

Cette localisation a surtout été étudiée au moyen d’études cas-témoins. Trois ont
recherché une liaison avec l’exposition professionnelle aux émissions diesel [CORDIER

1993, IYER 1990, WYNDER 1985].
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Iyer et Wynder ne mettent pas en évidence de relation entre les métiers exposant aux
émissions diesel et le cancer de la vessie. La troisième étude utilise une matrice d’ex-
position professionnelle, et trouve une relation significative pour les vendeurs de rue
ainsi qu’une relation à la limite de la significativité (p = 0,07) pour les mécaniciens. Si
pour ces derniers est mis en cause le rôle des hydrocarbures aromatiques polycycliques,
le résultat pour les vendeurs de rue est plus étonnant et demande à être confirmé.

Leucémies

Morton trouve un risque accru de leucémies lymphoïdes chez les mécaniciens et les
pompistes et de leucémies non lymphoïdes chez les « opérateurs d’équipements
lourds », policiers et pompiers [MORTON 1984]. Schwartz aussi trouve, en utilisant des
ratios de mortalité proportionnelle, une augmentation des leucémies chez les méca-
niciens et les pompistes du New Hampshire, mais l’estimation de l’exposition est très
grossière [SCHWARTZ 1987].

En Suède, une étude comparant l’incidence de certains types de leucémies entre la
population générale et certains groupes d’activité professionnelle, fait état d’un excès
de risque (SMR* = 1,5) pour les mécaniciens. Par contre, aucune précision sur les
produits auxquels ces travailleurs ont pu être exposés n’est fournie [LINET 1988]. Une
autre étude de cohorte suédoise va dans le même sens et montre un excès de risque
pour les pompistes (SMR = 3,6 (1,7 - 6,6)). Les taux de benzène (plus de 5 %)
contenu dans l’essence pendant de nombreuses années pourraient expliquer cet excès
de risque [JAKOBSSON 1993].

Une revue du risque de leucémie en relation avec les vapeurs d’essence s’est intéres-
sée à trois nouvelles études de mortalité sur les travailleurs dans la distribution d’es-
sence. Celles-ci suggèrent toutes un excès de risque pour les leucémies aiguës
myéloïdes, surtout pour les conducteurs de camions citernes d’essence. Mais ces
études ne permettent pas d’attribuer définitivement l’excès de risque au benzène et
l’auteur recommande des études complémentaires [ENTERLINE 1993]. Une étude très
récente a réuni les résultats de 44 cohortes de travailleurs de raffineries et de 4 autres
secteurs concernés par l’exposition aux émanations pétrolières volatiles. Malgré la
prise en compte d’une population considérable (208 000 travailleurs), elle ne montre
pas d’augmentation du risque de leucémie myéloïde aiguë, ni des autres formes de
leucémie [WONG et RABE 1995].

Au total, si dans certaines études les professionnels exposés aux carburants (mécani-
ciens, pompistes) semblent présenter un excès de risque de leucémies, cela n’est pas
retrouvé dans d’autres et le type de leucémies en cause est différent selon les études.
De plus, les mécaniciens sont exposés à de nombreux produits (essence, solvants, huile
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lubrifiante, amiante des freins, émanations de soudures, effluents des pots d’échappe-
ment de voitures ou camions) suspectés être cancérogènes. Ces travaux ne permettent
donc pas de conclure sur ce sujet en l’état actuel, compte tenu des niveaux d’exposition
observés dans les études conduites dans les métiers du pétrole et des moteurs.

Cancers du rein

Une synthèse des études parues depuis le milieu des années 80, sur le risque de can-
cers du rein et l’exposition à l’essence (travailleurs de la distribution, travailleurs dans
des raffineries, conducteurs de camions citerne, conducteurs de taxi de véhicules à
essence) conclut qu’une association avec le cancer du rein est peu probable.
Malheureusement, on ne pas sait si les travailleurs étudiés ont été directement expo-
sés aux vapeurs d’essences ou aux émissions des moteurs à essence [MAC LAUGHLIN

et ENTERLINE 1993]. Par contre une large étude cas-témoins canadienne sur plusieurs
types de cancers différents et dix types d’émissions, trouve un excès de cancers du
rein chez les travailleurs exposés aux émissions des moteurs à essence [SIEMIATYCKI

1988].

Cancers du poumon

A la revue sur les effluents diesel réalisée par l’INERIS (cf. § 2.3.2), on peut rajou-
ter les résultats de l’étude danoise de mortalité qui a étudié sur 17 ans les causes de
décès des pompistes comparativement à la population de même âge et même sexe
ayant un emploi [GRANDJEAN 1990]. Elle montre un excès de risque de cancer du
poumon. Cependant, en dehors du fait que le tabagisme est interdit pendant le tra-
vail dans cette profession, aucune notion sur le tabagisme de la cohorte étudiée n’est
connue, pas plus que dans l’étude de Schwartz sur la population de New Hampshire
[SCHWARTZ 1987].

Autres cancers

L’étude canadienne citée pour le cancer du rein s’intéressait à plusieurs types de can-
cers différents et dix types d’émissions. Outre l’association avec le cancer du rein,
cette large étude cas-témoins trouve une association avec le cancer du rectum pour
les personnes exposées aux émissions d’essences et avec le cancer du côlon pour les
émissions diesel. L’exposition reposant sur des questionnaires a été définie par des
hygiénistes industriels. Le tabagisme a été pris en compte [SIEMIATYCKI 1988].

Gustavsson fait état d’un risque accru de cancers de l’œsophage chez les travailleurs
en garage de bus. Mais le tabagisme et l’alcoolisme n’ont pas pu être pris en compte.
Pour l’alcool, le taux de cancers du foie a été comparé avec celui de la population
générale. Celui-ci n’étant pas différent, l’auteur a estimé qu’il n’y avait pas de diffé-
rence pour le risque lié à l’alcool, argument qui reste à vérifier [GUSTAVSSON 1993].
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Effets sur l’appareil respiratoire

Quatre auteurs ont étudié la fonction pulmonaire et les symptômes respiratoires
chroniques au moyen d’études transversales ou de suivis de cohortes professionnelles.
Les professions étudiées sont les policiers exerçant sur la voie publique, les tra-
vailleurs sur pont et tunnel (en cabine de péage) et le personnel de péages autorou-
tiers. Toutes les études ont tenu compte de l’exposition au tabac des individus, et ont
étudié la fonction pulmonaire [MOHAN 1992, RASTOGI 1991, EVANS 1988, TOLLERUD

1983].

Toutes sauf une (Tollerud) mettent en évidence une diminution de la capacité vitale
(CV) et du volume expiratoire maximum seconde (VEMS). Ces quatre études sont
cependant conduites sur des populations professionnelles différentes.

Les deux études sur les travailleurs en ponts et tunnels ou les péagistes d’autoroute
montrent des résultats contradictoires. La plus ancienne (étude transversale sur
175 employés des ponts, et péagistes d’autoroutes dont 84 ont été revus 3 ans après)
ne conclut pas à une liaison, après ajustement sur le tabac, entre la fonction pulmo-
naire ou les symptômes respiratoires chroniques et l’exposition, elle-même mesurée
par le taux de plomb dans les phanères et dans le sang. Comme Tollerud le fait
remarquer, il est possible qu’un manque de puissance ou une mauvaise classification
de l’exposition (ou l’absence de contraste de l’exposition entre les individus) explique
le résultat négatif. Evans a suivi de manière à la fois transversale et longitudinale
(suivi sur 11 ans) 466 travailleurs en pont et tunnel. Il trouve une diminution de la
capacité vitale et du VEMS pour les travailleurs en tunnel, en relation avec la durée
d’exposition. Le taux de carboxygémoglobine mesuré dans l’air expiré par les
employés a été utilisé comme indicateur indirect d’exposition aux émissions automo-
biles. Celui-ci s’est confirmé plus élevé pour les employés en tunnels que pour ceux
qui sont sur des ponts.

Deux autres études ont été réalisées en Inde. L’une [MOHAN 1992] concerne des
employés de boutiques situées à de grands carrefours. L’exposition a été mesurée par
les oxydes d’azote et a permis de classer les individus. L’autre [RASTOGI 1991] est
axée sur 65 agents de la circulation comparés à 57 témoins non exposés. Les deux
études trouvent une baisse de la CV et du VEMS avec une relation dose-effet pour
la première.

Effet neurotoxique

Expérimentalement il a été montré que l’essence a des propriétés neurotoxiques
[BURBACHER 1993]. Deux études épidémiologiques [STRAUSS 1992, SCHWARTZ 1987]
font état d’effets neurologiques. Strauss a fait une enquête de prévalence auprès de
86 employés de péage (en cabine) d’autoroute. Ceux-ci rapportent une forte préva-
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lence de symptômes tels que maux de tête (29 %), fatigue inhabituelle (20 %),
dépression (15 %), irritabilité/anxiété (22 %) mais l’auteur conclut de manière peu
spécifique. Schwartz, dans son étude sur les décès survenus au New Hampshire de
1975 à 1985 trouve un ratio de mortalité proportionnelle (PMR) augmenté pour les
suicides chez les mécaniciens (PMR = 177, pour n = 22 événements) et pour les
désordres mentaux et psychiatriques chez les pompistes (PMR = 394, n = 3).

Appareil cardio-vasculaire

La mortalité cardio-vasculaire d’une cohorte d’environ 5 000 personnes employées
(péages de ponts et tunnels) a été étudiée de 1952 à 1981 [STERN 1988]. La mortalité
cardio-vasculaire des travailleurs en tunnel présente un excès de 35 % par rapport à
celle de la population générale de New York. L’excès de risque diminue après la ces-
sation d’activité en tunnel. En dehors de l’effet de l’âge, l’excès de risque est attribué
au CO. Une autre étude a montré que le tabagisme de ces groupes professionnels
était identique à celui de la population générale et le taux de cancers du poumon est
aussi le même. Ceci permet à l’auteur d’attribuer au CO cet excès de risque.

Conclusion

De l’ensemble des résultats des études sur les professionnels supposés exposés aux
carburants ou aux échappements, on retire une impression de confusion. Pour l’ex-
position à l’essence (pompistes, mécaniciens), l’incidence des leucémies semble aug-
mentée. En France, le tableau n° 4 des maladies professionnelles « hémopathies
provoquées par le benzène et tous les produits en renfermant » cite expressément la
préparation, le transvasement et la manipulation des carburants renfermant du ben-
zène dans la liste indicative des travaux susceptibles d’être responsables des hémo-
pathies benzéniques.

A l’exception des travailleurs en tunnel, l’estimation de l’exposition aux échappe-
ments des véhicules semble imprécise. Ainsi un conducteur d’engin est-il plus exposé
aux échappements de moteur diesel qu’un simple riverain d’une voie à fort trafic ?
Malheureusement diverses professions sont souvent mélangées dans les études épi-
démiologiques. L’appartenance à une « branche transports » est une notion insuffi-
sante pour cactériser l’exposition.

2.8.2.4 Synthèse

L’étude de la littérature suggère que l’exposition aux vapeurs d’essence et/ou aux
échappements de véhicules diesel ou à essence est corrélée à divers indicateurs de
santé.
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Pour les effets à court terme, sont observés des symptômes surtout respiratoires, y
compris des excès de mortalité, en liaison aussi bien avec la pollution urbaine géné-
rale qu’avec l’exposition au trafic, professionnelle ou non. Certains auteurs suggèrent
que l’incidence des cancers (poumons, leucémies, vessie) pourrait être augmentée par
l’exposition à la pollution urbaine générale, au trafic automobile, aux effluents diesel
ou au contact professionnel avec l’essence et ses vapeurs.

Ces résultats sont cohérents avec la présence de substances irritantes, sensibilisantes,
hypoxiantes, ainsi que de substances cancérogènes ou suspectes de l’être dans les car-
burants, les échappements, et les composés photochimiques dont les précurseurs sont
au moins en partie d’origine automobile.

Le problème majeur pour les études épidémiologiques reste la mesure (ou l’estima-
tion) de l’exposition des groupes ou des personnes (surtout pour les effets à long
terme). Il faut cependant garder à l’esprit que les erreurs de classification qui en
résultent aboutissent souvent à une sous-estimation des risques relatifs, ce qui plaide
en faveur d’un effet véritable.
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3. Caractérisation des risques sanitaires
associés aux polluants atmosphériques
d’origine automobile

Dans la seconde partie de ce rapport, les principaux polluants primaires ou secon-
daires d’origine automobile ont été étudiés et présentés du point de vue de leur noci-
vité. Chacun d’eux entraîne une gamme plus ou moins grande d’effets biologiques et
sanitaires, mais souvent peu spécifiques et communs d’un polluant à l’autre.

Dans cette troisième partie, les conséquences sanitaires de la pollution d’origine auto-
mobile sont appréciées en partant des effets observés ou suspectés. Il s’agira alors,
lorsque les données scientifiques le permettent, d’estimer, pour les différentes caté-
gories de manifestations biologiques et sanitaires soulignées précédemment, l’impact
sanitaire dans la population générale de la pollution d’origine automobile. Pour
apprécier cet impact, de nombreuses informations sont nécessaires. Tout d’abord, la
responsabilité des différents polluants dans la survenue des divers troubles doit être
clairement établie – c’est l’objet de la seconde partie de cet ouvrage. En second lieu,
il faut connaître la distribution de l’exposition à ces polluants dans la population ou,
à défaut, des estimations de l’exposition moyenne de la population générale ou de
sous-groupes particuliers. Seules les villes d’une certaine importance disposant de
réseau de surveillance de la qualité de l’air permettent d’approcher, pour un nombre
limité de polluants, cette exposition. Les raisons de l’absence d’informations ou d’in-
formations lacunaires à cet égard sont diverses. Les polluants peuvent ne pas être
mesurés sauf à l’occasion d’enquêtes ponctuelles difficilement généralisables – ils sont
très nombreux dans ce cas. Les résultats des mesures des capteurs fixes peuvent aussi
être mal corrélés avec l’exposition de la population, du fait de la grande hétérogé-
néité de la répartition spatiale du polluant – c’est le cas de l’ozone, quasi absent dans
les centres urbains mais souvent élevé en zones périurbaines. Enfin, la part de cette
pollution attribuable aux émissions automobiles doit pouvoir être estimée.

Les tableaux XXI et XXII résument la qualité des informations disponibles pour esti-
mer cet impact, respectivement pour les effets observables à court terme et pour les
manifestations se produisant à plus longue échéance. Il ne s’agit pas d’une mesure de
l’importance du problème en terme de santé publique mais bien d’un jugement d’ex-
pert porté sur l’existence et la fiabilité des données nécessaires à l’évaluation de l’im-
pact de la pollution d’origine automobile. Dans certaines situations, l’effet biologique
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ou sanitaire n’est constaté qu’au sein de groupes particuliers de la population, plus
susceptibles. C’est le cas par exemple des conséquences cardio-vasculaires à court
terme de teneurs élevées en monoxyde de carbone, qui affectent essentiellement les
personnes souffrant de troubles cardiaques, ou encore des altérations cliniques asso-
ciées au dioxyde d’azote pour lesquelles les données scientifiques ne sont concluantes
que chez l’enfant.

Ces tableaux indiquent que les connaissances nécessaires à l’évaluation de l’impact
de la pollution atmosphérique d’origine automobile sont encore fort lacunaires.

Tableau XXI : Qualité de l’information disponible pour l’évaluation du risque 
à court terme, pour la santé de l’homme, des polluants atmosphériques d’origine automobile

dans l’environnement général

Ce tableau prend en compte des informations issues d’études expérimentales, d’études épidémiologiques en milieu
professionnel ou général, ou d’études relatives à l’exposition. Il ne s’agit pas d’une mesure de l’importance du pro-
blème en terme de santé publique mais d’un jugement d’expert porté sur l’existence et la fiabilité des données néces-
saires à l’évaluation de l’impact de la pollution d’origine automobile.

Particules SO2 NO2 O3 aldéhydes CO

Polluant-indicateur E2 E2 E2 E1 E ? E1

A1 A1 A1 A ? A1 A1

mortalité générale ++ ++ ? ? ? ?
mortalité respiratoire ++ ++ ? ? ? ?
mortalité par asthme + + ? ? ? ?
mortalité cardio-vasculaire ++ ++ ? ? ? +

fonction respiratoire ++ ++ ++ ++ ? 0
voies aériennes supérieures + ++ + + + 0
voies aériennes inférieures ++ ++ ++ ++ + 0
crises d’asthme + ++ + + + 0

affections cardio-vasculaires ++ ? ? ? ? ++

troubles neuro-comportementaux ? ? ? ? ? ++

troubles ophtalmologiques ? ? ? + + 0

Légendes pour les tableaux XXI et XXII

Exposition de la population E ? inconnue
E1 connue ponctuellement
E2 peut être estimée

Part de la source automobile A ? inconnue
dans l’exposition A1 peut être estimée

Qualité de l’information 0 absence d’effet
sur les effets sanitaires ? pas d’effet établi

+ effet connu mais non quantifié
++ effet connu et quantifié
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A court terme, l’impact de l’exposition de la population urbaine aux particules en sus-
pension et au SO2 sur la mortalité, principalement respiratoire et cardio-vasculaire,
et sur les manifestations inflammatoires des voies respiratoires peut être estimé avec
une incertitude acceptable. A long terme, les informations nécessaires sont encore
plus rares. En l’état actuel des connaissances en France, seul l’impact de la pollution
acido-particulaire sur la fonction et l’état des voies respiratoires, l’impact du benzène
à hautes concentrations sur le risque de leucémie, et celui du plomb inhalé sur le
développement psychomoteur de l’enfant peuvent être raisonnablement caractérisés.

3.1 IMPACT DE LA POLLUTION D’ORIGINE AUTOMOBILE 
SUR LA MORTALITÉ

Le risque à court terme associé aux émissions automobiles peut être caractérisé pour
les particules en suspension et le SO2. L’un comme l’autre de ces deux polluants doit

Tableau XXII : Qualité de l’information disponible pour l’évaluation du risque sanitaire à
long terme des polluants atmosphériques d’origine automobile dans l’environnement général

Ce tableau prend en compte des informations issues d’études expérimentales, d’études épidémiologiques en milieu
professionnel ou général, ou d’études relatives à l’exposition. Il ne s’agit pas d’une mesure de l’importance du pro-
blème en terme de santé publique mais d’un jugement d’expert porté sur l’existence et la fiabilité des données néces-
saires à l’évaluation de l’impact de la pollution d’origine automobile.

particules SO2 NO2 O3 benzène HAP aldéhydes CO Pb

polluant-indicateur E2 E2 E2 E1 E ? E ? E ? E2 E2

A1 A1 A1 A ? A1 A ? A1 A1 A1

mortalité générale + ? ? ? ? ? ? ? ?
mortalité respiratoire + ? ? ? ? ? ? ? ?
mortalité par asthme ? ? ? ? ? ? ? ? ?
mortalité cardio-vasculaire + ? ? ? ? ? ? ? ?
mortalité par cancer + ? ? ? ? ? ? ? ?

incidence cancers respiratoires + 0 ? ? 0 + ? 0 0
incidence leucémies ? 0 ? ? ++ ? + 0 0
incidence autres cancers ? 0 ? ? ? + + 0 0

fonction respiratoire ++ + ? + ? ? ? 0 ?
voies aériennes supérieures + + ? ? ? ? ? 0 ?
voies aériennes inférieures ++ ++ + ? ? ? ? 0 ?
prévalence de l’asthme ? + + + ? ? ? 0 ?

affections cardio-vasculaires ? ? ? ? ? ? ? ? +

troubles neuro-comportementaux ? ? ? ? ? ? ? ? ++



être ici considéré comme un indicateur d’une exposition plus complexe, même si leur
rôle propre a pu être établi dans certaines conditions particulières. Pour évaluer l’im-
pact à court terme de ces indicateurs sur la mortalité, il est possible d’utiliser les don-
nées publiées par les réseaux de surveillance de la qualité de l’air car le nombre de
capteurs mesurant les particules et le SO2 est habituellement élevé. Les données les
plus récentes datent de 1993-1994. S’agissant des particules, il existe une difficulté
supplémentaire du fait de l’utilisation par les réseaux de deux méthodes de mesure :
les particules en suspension sont mesurées principalement par méthodes gravimé-
triques, parfois par jauge �, tandis que les fumées noires sont appréciées par réflec-
tométrie. La relation, sur un même site, entre ces deux mesures, est variable selon la
saison et les types d’émission. Elles sont souvent proches. Pour les calculs, les deux
méthodes ont été jugées équivalentes. Sur cette base, la moyenne annuelle des
concentrations mesurées sur 24 heures sur l’ensemble des villes métropolitaines équi-
pées en 1993-1994 s’élevait, respectivement, à 27 µg/m3 de particules et 19 µg/m3 de
SO2. La part attribuable aux véhicules automobile est estimée dans une fourchette :
de 50 à 80 % pour les particules* et de 15 à 25 % pour le SO2 (tableau XXIII).

En toute rigueur, ces valeurs ne peuvent être extrapolées à l’ensemble des agglomé-
rations urbaines de France métropolitaine. Sous réserve de la représentativité des
capteurs actuellement en place en terme d’estimation de la pollution atmosphérique
dite « de fond », on se contentera d’appliquer ces résultats à l’exposition de la popu-
lation résidant en France dans les 21 agglomérations de plus de 250 000 habitants
(dont 4 ne sont pas encore équipées d’un réseau de surveillance de la qualité de l’air),
soit 19,5 millions d’habitants [RGP 1990].
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Tableau XXIII : Part des teneurs ambiantes des particules et du SO2
attribuables aux émissions automobiles. 

Moyenne nationale en % et en concentrations attribuables (µg/m3)

Particules Concentrations SO2 Concentrations
% attribuables % attribuables

Estimation basse 50 13,5 15 2,8
Estimation moyenne 67 18,1 20 3,7
Estimation haute 80 21,6 25 4,7

Les travaux conduits à Lyon et en région parisienne dans le cadre du programme de
recherche européen APHEA permettent d’estimer les risques relatifs de décès prématu-
rés associés à ces concentrations ainsi que les risques attribuables (ou fractions étiolo-

* Cette estimation demeure en l’état actuel incertaine et a fait l’objet de débats à l’intérieur du groupe. Elle nécessite des études
complémentaires pour être consolidée.



giques du risque) [QUÉNEL 1996]. Seuls les décès à court terme pour affections respira-
toires et cardio-vasculaires peuvent êtres aujourd’hui associés avec fiabilité à la pollution
due aux particules en suspension et au SO2. Les risques relatifs calculés dans ces deux
études fournissent une estimation que l’on peut appliquer à la population résidant dans
les grandes agglomérations urbaines en France métropolitaine, si l’on considère, comme
le laisse à penser la littérature, que les liens entre la pollution atmosphérique et la santé
sont comparables dans les différentes zones urbaines par delà la diversité des populations
concernées. Dans cette population, le nombre annuel de décès pour causes respiratoires
et cardio-vasculaires s’élève approximativement à 14 000 et 60 000, respectivement
(source INSERM 1993). Les hypothèses de calcul sont les suivantes. Les risques relatifs
utilisés sont les moyennes pondérées (par les effectifs des populations) des RR calculés à
Paris et Lyon. Les risques attribuables sont estimés pour la moyenne annuelle des valeurs
journalières de la qualité de l’air dans l’ensemble des grandes agglomérations 
(RA = [RR – 1]/RR), appliquée à 19,5 millions d’habitants. La référence de la qualité de
l’air pour le risque attribuable a été fixée à 0, car les fonctions exposition-réponse appa-
raissent sans seuil et les niveaux de pollution les plus bas observés sont proches de zéro.

Le nombre annuel de décès prématurés attribuables à la pollution particulaire et sou-
frée d’origine automobile peut ainsi être estimé autour de 220 et 650 respectivement
pour la mortalité respiratoire et cardio-vasculaire associée aux particules dans les
grandes villes, et autour de 35 et 180 respectivement pour le SO2 (tableau XXIV).
S’agissant dans les deux cas d’indicateurs le plus souvent très corrélés, ces nombres
de morts prématurées ne peuvent être simplement additionnés. L’ensemble des décès
cardio-respiratoires a, par contre, un sens réel : ce total est en moyenne de l’ordre de
900 morts prématurées par an, pour l’indicateur particules (200 pour le SO2).
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Tableau XXIV : Estimation du nombre annuel de décès prématurés attribuables 
aux particules et au SO2 d’origine automobile, 

dans la population urbaine des agglomérations de plus de 250 000 habitants en France

Particules SO2

Estimation Estimation Estimation Estimation Estimation Estimation
Basse Moyenne Haute Basse Moyenne Haute

Décès respiratoires 170 220 270 30 35 40
Décès cardio-vasculaires 490 650 780 140 180 230

Total 660 870 1 050 170 215 270

Dans une optique d’aide à la décision, nous avons estimé le nombre de décès préci-
pités évitables par une réduction donnée de la pollution particulaire moyenne d’ori-
gine automobile. Seule cette forme de pollution est prise en compte ici, car elle



s’avère avoir un impact plus marqué que la pollution soufrée. Le tableau XXV
montre que le gain en terme de décès précipités est de près de 200 pour une réduc-
tion de 20 % de la pollution particulaire moyenne d’origine automobile.
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Tableau XXV : Estimation du nombre de décès précipités évitables par une réduction 
de la pollution particulaire d’origine automobile de . . . . . . . . . . (en %)

% de réduction 10 20 30 40 50

Décès respiratoires 20 45 65 85 110
Décès cardio-vasculaires 85 150 210 275 335

Total décès évitables 105 195 275 360 445

Ces estimations d’impact sont fondées sur des RR issus des travaux français dans le
cadre de l’étude APHEA. Les RR associés aux particules dans ces travaux européens
pour les villes d’Europe de l’ouest sont similaires (données soumises pour publication
[ZMIROU 1996]) mais il faut noter qu’ils sont moindres que ceux estimés dans les
études conduites aux États-Unis, selon des approches identiques et résumés par
Dockery et Pope (1994).

Bien que portant exclusivement sur les populations résidant dans les grandes agglo-
mérations urbaines, ces chiffres de mortalité précipitée méritent d’être mis en paral-
lèle avec les quelques 8400 décès par accident de la route, France entière, en 1995.
Alors que les accidents de la route fauchent des personnes le plus souvent jeunes et
en bonne santé, les personnes victimes de ces décès prématurés sont essentiellement
des personnes âgées et des malades atteints de maladies cardio-respiratoires chro-
niques très avancées (insuffisance cardiaque, bronchite chronique...) [SCHWARTZ

1994c, BATES 1992]. Ces personnes particulièrement fragiles voient leur espérance de
vie raccourcie d’un bref délai encore mal quantifié, probablement de l’ordre de
quelques semaines [SPIX 1993].

La pollution atmosphérique peut également avoir un effet sur la mortalité à long
terme. A ce jour, seules deux études longitudinales ont été publiées. La première a
été conduite dans le cadre de la « Six cities study » et a permis l’analyse de la survie,
à 15 ans (de 1974 à 1991) de quelques 8 000 adultes résidant dans des villes connais-
sant des niveaux très contrastés de pollution atmosphérique [DOCKERY 1993]. La
seconde s’est intéressée aux statistiques de mortalité pendant 10 ans de 552 000 sujets
habitant dans 151 zones urbaines des Etats-Unis [POPE 1995]. Dans les deux cas, les
relations mises en évidence concernent principalement les particules fines (< 2,5µm)
et les sulfates particulaires et leur impact sur la mortalité cardio-respiratoire. Les
risques relatifs de décès, à 10 ou 15 ans, sont de l’ordre de 1,17 à 1,26 pour des écarts



de concentrations particulaires de l’ordre de 20 à 25 µg/m3 entre les villes les plus et
les moins polluées. Bien que non statistiquement significatifs, les risques relatifs de
décès par cancers des poumons (RR = 1,37) sont également évocateurs d’un rôle pos-
sible d’une exposition prolongée à la pollution atmosphérique urbaine sur le risque
carcinogène. Plusieurs études au cours des dernières années ont tenté d’utiliser les
résultats des travaux toxicologiques et épidémiologiques pour caractériser le risque
de cancer lié à la pollution urbaine, en soulignant le rôle joué par les transports
[PEPELKO 1993, HEMMINKI 1994, TÖRNQVIST 1994]. Ce type d’étude n’est guère pos-
sible encore en France, compte tenu des carences des données métrologiques dispo-
nibles.

Les nombreux travaux montrant le rôle de la pollution atmosphérique, notamment
particulaire, sur un large spectre de manifestations cardio-respiratoires, « donnent du
poids » à ces publications suggérant un impact mortel à long terme. Cependant, il est
encore trop tôt, aujourd’hui, pour utiliser les quelques résultats sur la mortalité à long
terme en vue d’une évaluation quantitative du risque.

3.2 IMPACT DE LA POLLUTION D’ORIGINE AUTOMOBILE 
SUR LA MORBIDITÉ

3.2.1 Morbidité respiratoire (hors cancers)

3.2.1.1 Affections respiratoires non spécifiques

Les phénomènes inflammatoires résultant de l’irritation de la muqueuse respiratoire
par les polluants atmosphériques d’origine automobile se manifestent par des modi-
fications de la mécanique ventilatoire. La réduction du diamètre intérieur des
conduits aériens et l’accroissement de la motilité des muscles tapissant ceux-ci dans
les étages supérieurs sont mesurables par divers tests d’exploration de la fonction res-
piratoire [PREFAUT 1993, PERDRIX 1994]. Le volume expiratoire maximum par
seconde (VEMS) est l’index fonctionnel qui a été le plus souvent étudié. Il témoigne
de l’état des voies bronchiques de taille moyenne. La figure 8 est issue d’une méta-
analyse de 41 études épidémiologiques sur l’impact de la pollution particulaire sur le
VEMS [ZMIROU 1995]. Elle indique que les enfants sont plus sensibles aux particules
que les sujets plus âgés. Pourtant, il faut attendre de fortes concentrations, devenues
aujourd’hui rares, pour mesurer des amputations fonctionnelles susceptibles d’être
ressenties par les sujets, sauf en cas d’état fonctionnel déjà très dégradé. Les fonc-
tions dose-réponse décrites pour le SO2 suggèrent une réduction moins nette du
VEMS que pour les particules, bien que celle-ci soit statistiquement significative, chez
l’enfant comme chez l’adulte.

Caractérisation des risques sanitaires associés aux polluants 149



Le VEMS peut être utilisé dans le cadre d’études testant l’hyper-réactivité bron-
chique, c’est à dire la réponse bronchomotrice exagérée à une stimulation de nature
physique, chimique ou pharmacologique (provocation par inhalation d’histamine ou
de métacholine). Une hyper-réactivité bronchique est présente chez la quasi totalité
des sujets asthmatiques, même si elle n’est pas spécifique de l’asthme. Or plusieurs
études récentes, notamment chez les enfants, ont montré que des sujets vivant en
zone polluée avaient une réactivité bronchique plus marquée et une hyper-réactivité
plus fréquente que les sujets testés dans des régions moins exposées.

Ces résultats sont retrouvés avec divers indicateurs de pollution, le SO2, l’ozone ou les
particules [SOYSETH 1995, FORASTIERE 1994, TAM 1994]. Une hyper-réactivité bron-
chique n’est pas prédictive automatiquement d’un risque d’asthme ultérieur car elle
peut, pour partie, avoir un caractère transitoire et réversible. Cependant, la répétition
d’agressions peut entraîner une sensibilisation de la muqueuse respiratoire et peut exa-
gérer, au long cours, sa réaction à des stimulants non spécifiques (froid, humidité...) ou
des allergènes spécifiques (pollens, acariens, toxiques...) et faire ainsi le lit de l’asthme.
Il s’agit là d’une hypothèse faisant l’objet de nombreux travaux scientifiques.

Ces phénomènes inflammatoires, aux mécanismes initiaux divers, se traduisent aussi,
à court terme et à long terme, par des manifestations cliniques qui peuvent entraîner
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Figure 8 : Réduction de la ventilation pulmonaire (VEMS) 
selon les concentrations des particules – Méta-analyse de 41 études épidémiologiques

réalisées chez des enfants et des adultes *



une augmentation de la fréquence ou de la durée d’épisodes de toux, avec ou sans
expectoration ou surinfection. L’incidence ou la prévalence de ces troubles respira-
toires est corrélée avec le niveau de pollution. Elles ont été mesurées dans maintes
circonstances : lors d’enquêtes par sondages ou d’études spécifiques réalisées dans la
population générale, par l’accroissement des consultations médicales de ville, ou
encore par l’augmentation du recours aux soins hospitaliers (voir les chapitres précé-
dents). S’agissant de la morbidité ressentie et déclarée en population générale, les
données de la figure 6 pourraient être utilisées pour estimer l’impact de la pollution
particulaire sur la prévalence de cette symptomatologie irritative, dès lors que serait
connue la situation « de base », hors de tout contexte de pollution. Cette donnée est
évidemment une vue de l’esprit. Ce « bruit de fond » peut être cependant estimé de
l’ordre de 5 à 10 % au minimum chez l’enfant de 7 à 10 ans en extrapolant vers de
faibles concentrations les résultats de diverses enquêtes conduites en population
générale à des niveaux de pollution de l’ordre de 30 à 50 µg/m3 de particules
[DOCKERY 1989, VIEGI 1991, ZMIROU 1995a]. Dès lors, en considérant ici encore la
part de la pollution particulaire d’origine automobile (tableau XXIII), la prévalence
de cette morbidité attribuable à cette source dans les grandes agglomérations
urbaines serait de l’ordre de 1 à 2 %. Ce chiffre modeste au niveau individuel doit
être apprécié en fonction de la taille de la population concernée (de l’ordre de un mil-
lion d’enfants habitant les grandes cités, en se limitant à la tranche d’âge correspon-
dant aux données de la littérature), pour mesurer l’ampleur des conséquences
médico-sociales (y compris en terme de consommation médicale, pharmaceutique et
d’absentéisme scolaire ou parental pour la garde de l’enfant malade). Les données
disponibles aujourd’hui en France sont cependant insuffisantes pour autoriser une
extrapolation fiable à l’ensemble des agglomérations de plus de 250 000 habitants.

Il en est de même de la morbidité respiratoire hospitalière pour laquelle l’utilisation
des estimations des risques relatifs associés aux particules fournies par Dockery
(1994), demandent de connaître l’incidence des entrées hospitalières pour causes res-
piratoires dans les établissements publics ou privés français. En rapportant les 840 000
entrées annuelles pour affection respiratoire, France entière (source : SESI) aux seuls
habitants des grandes agglomérations, on peut estimer cette incidence autour de
290 000. L’excès relatif de risque associé aux concentrations particulaires attribuables
aux véhicules serait de l’ordre de 2 % compte tenu des valeurs moyennes des parti-
cules en suspension dans les villes suivies par les réseaux de surveillance de la qua-
lité de l’air. Cela aboutit à une estimation de quelques 5 700 hospitalisations
annuelles pour affections respiratoires attribuables aux particules d’origine automo-
bile. Ce chiffre est à considérer comme un ordre de grandeur car, hormis quelques
enquêtes françaises ponctuelles [MEDINA 1995, ZMIROU 1995b], les systèmes d’infor-
mation sanitaires actuels ne permettent pas encore d’estimer avec une acceptable fia-
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bilité l’impact de la pollution particulaire attribuable aux véhicules automobiles en
terme de recours hospitalier.

Cependant, en utilisant des estimations très globales publiées à partir de statistiques
néerlandaises par le bureau régional européen de l’OMS (1995) dans le document
préparatoire à ses recommandations sur la qualité de l’air (tableau XIII), le calcul
aboutit à des chiffres très voisins. En effet, le nombre d’admissions hospitalières pour
cause respiratoire attribuables aux particules d’origine automobile serait en France
de l’ordre de 2 par million d’habitant après une exposition de 3 jours, soit une éva-
luation de l’ordre de 5 100 admissions hospitalières annuelles pour la population des
grandes agglomérations urbaines.

Moins bien documentés, les excès relatifs de risques associés aux émissions soufrées
ne peuvent être utilisés pour des estimations d’impact.

3.2.1.2 Asthme

L’asthme est une maladie fréquente et potentiellement létale. Dans les années 1960,
une augmentation de la mortalité liée à l’asthme a été observée au Royaume-Uni, en
Nouvelle Zélande et en Australie, alors que cette mortalité semblait rester stable
dans les autres pays occidentaux. Les données anglaises indiquaient que cette aug-
mentation de décès était plus prononcée dans la classe d’âge 5-34 ans. Les causes de
cette augmentation de mortalité n’ont jamais pu vraiment être expliquées. Au cours
des années 1970, une diminution de la mortalité liée à l’asthme a été observée, mais
depuis le début des années 1980, les résultats de nombreuses études épidémiologiques
ont attiré l’attention sur une nouvelle augmentation de la mortalité dans la plupart
des pays industrialisés, y compris en France.

Une des questions importantes concernant l’interprétation de cette nouvelle évolu-
tion de la mortalité liée à l’asthme est de savoir s’il celle-ci est liée à de réels chan-
gements de la morbidité de cette maladie, ou au contraire à des artefacts en rapport
avec les pratiques de diagnostic, de codage ou de déclaration de la maladie. Au cours
des dernières années, la réalité de cette évolution a été largement discutée, en parti-
culier du fait de la modification de la Classification Internationale des Maladies
(CIM) introduite en 1978, mais des études récentes prenant en compte les change-
ments potentiels liés aux modifications diagnostic, de codage ou de la CIM, ont
confirmé la réalité de l’augmentation de la mortalité liée à l’asthme.

L’augmentation de la mortalité liée à l’asthme, malgré l’introduction sur le marché
de médicaments de plus en plus efficaces, constitue toujours un débat d’actualité.
L’abus de médicaments, l’inadéquation des traitements, en particulier lors des crises
d’asthme, et/ou l’échec des patients ou des médecins à reconnaître la sévérité des
crises d’asthme, ne constituent pas des raisons suffisantes pour expliquer la situation
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actuelle. Dans ce contexte, deux autres hypothèses ont été avancées : d’une part, une
augmentation de la prévalence de la maladie asthmatique, et d’autre part, l’augmen-
tation de sa sévérité.

Entre les années 1970 et 1980, il a été observé une augmentation de la prévalence de
l’asthme actuel (i.e. le fait d’avoir eu au moins une crise d’asthme au cours des 12 der-
niers mois), de l’ordre de 50 à 100 % parmi les enfants âgés de moins de 19 ans, au
Royaume-Uni, en Suède, en Finlande ou à Taiwan. Dans cette population, la préva-
lence actuelle de l’asthme varie entre 2 et 5 %. Au cours de cette même période, la
prévalence cumulée de l’asthme (i.e. le fait d’avoir eu au mois une crise d’asthme
depuis le début de sa vie) a connu également une augmentation de l’ordre de 100 %
chez les enfants âgés de moins de 13 ans aux États-Unis, au Pays de Galle, en Écosse,
en Nouvelle Zélande ou en France ; les taux de prévalence cumulée varient entre 5 et
15 %.

Entre 1960 et 1980, une augmentation de la morbidité liée à l’asthme a également été
observée dans de nombreux pays. Cela s’est traduit par une augmentation importante
du nombre de visites médicales ou d’hospitalisations pour asthme. L’augmentation de
ces hospitalisations semble avoir concerné essentiellement les enfants, alors que
l’augmentation des consultations médicales a concerné surtout les adultes et les per-
sonnes âgées.

De nombreux travaux tentant d’apporter des explications à ces évolutions ont été
publiés. Les principaux facteurs de risque explicatifs possibles sont : 1) l’augmenta-
tion de la prématurité, 2) les modifications intervenues dans l’allaitement maternel et
l’alimentation, 3) l’exposition de plus en plus précoce des jeunes enfants à des viroses
respiratoires, 4) les changements de l’environnement physico-chimique ou allergé-
nique ambiant, 5) les changements liés aux conditions d’habitat, 6) les évolutions
socio-économiques, 7) les changements liés à l’environnement médical (accès aux
soins, changements de thérapeutiques).

Concernant les hypothèses environnementales, le fait que les évolutions de la morta-
lité et la morbidité de la maladie asthmatique intéressent des groupes de population
très disparates, supposerait qu’une modification importante commune soit survenue
dans l’exposition des populations. A ce jour, il n’existe aucun changement connu de
l’environnement ambiant, y compris celui de la pollution atmosphérique, qui puisse
expliquer un tel phénomène [Department of health 1995, b]. Les modifications des
conditions d’habitat (espaces plus confinés et humides), survenues en particulier à la
suite des grands chocs pétroliers, constituent l’hypothèse la plus vraisemblable.
Cependant plusieurs travaux indiquent une augmentation de la réactivité bronchique
et de la prévalence de l’hyper-réactivité bronchique chez les enfants vivant dans une
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atmosphère polluée [SOYSETH 1995]. Cette hyper-réactivité bronchique associée à
divers polluants (SO2, particules, ozone...) peut faire le lit de la maladie asthmatique.
Cette hypothèse reste donc à vérifier.

Si l’augmentation de la prévalence de la maladie asthmatique ne peut actuellement
être expliquée par la pollution atmosphérique, il est au contraire clairement démon-
tré que les polluants constituent des facteurs de risque de déclenchement de crises
chez les sujets asthmatiques connus. De nombreuses études épidémiologiques obser-
vant les relations entre les variations journalières des niveaux de polluants atmo-
sphériques et des indicateurs de santé, ont montré en effet que de faibles variations
de ces polluants étaient associées à une augmentation significative des consultations
d’urgence en ville ou à l’hôpital, des admissions hospitalières pour crise d’asthme, de
la consommation médicamenteuse, ainsi qu’à une diminution de la fonction ventila-
toire des sujets asthmatiques. Cependant, en l’absence de données sanitaires précises
sur l’ensemble du territoire national, il n’est pas possible aujourd’hui de procéder à
une évaluation du risque de déclenchement des crises d’asthme pour la pollution
atmosphérique.

3.2.2 Morbidité cardio-vasculaire

Le tableau XXI montre que, sur la base des données actuellement disponibles, le
risque sanitaire à court terme associé aux émissions automobiles en termes de mor-
bidité cardio-vasculaire ne peut être caractérisé que pour l’indicateur des particules
en suspension et le monoxyde de carbone (CO). Cependant, les données épidémio-
logiques publiées au niveau international ou en France [MEDINA 1994] sont encore
trop peu nombreuses pour être utilisées afin d’extrapoler raisonnablement les risques
estimés dans ces études au niveau national.

De plus, si les niveaux de concentrations du monoxyde de carbone dans certains
micro-environnements sont relativement bien connus, en l’absence de données
concernant le budget espace-temps de la population générale urbaine dans ces micro-
environnements, l’estimation de l’exposition globale de la population au CO est dif-
ficile. Par ailleurs, bien que le CO soit surveillé par les réseaux de surveillance de la
qualité de l’air, d’une part le nombre de stations de mesure est relativement faible en
France (35 sites sur l’ensemble du territoire) et d’autre part, principalement mesurés
par des stations de proximité, les résultats sont très dépendants du site d’implanta-
tion de celles-ci. L’exposition moyenne au CO des citadins est donc aujourd’hui
encore difficile à caractériser.

Cependant l’enquête récente sur les sept villes américaines [MORRIS 1995] attire à
nouveau l’attention sur la possibilité que la pollution par le CO aggrave le risque car-

Société française de santé publique154



diaque, indépendamment des particules fines en suspension. L’indicateur pertinent
serait les valeurs maximales horaires journalières.

3.2.3 Cancers

La cancérogénicité éventuelle de la pollution atmosphérique d’origine automobile
peut être approchée de plusieurs façons. De nombreux composants de cette pollution
ont été évalués individuellement, notamment par le CIRC, Centre International de
Recherche sur le Cancer de l’OMS (annexe 10). D’autre part la monographie du CIRC
spécifiquement consacrée à la pollution par l’échappement des moteurs essence ou die-
sel tire une conclusion générale [IARC 1989]. L’US-EPA a également évalué le risque
de cancer pour plusieurs composants de la pollution automobile. Le diesel a été l’objet
d’une évaluation récente par le Health Effects Institute [HEI 1995a].

Un seul composant des effluents automobiles est considéré comme un cancérogène
certain chez l’homme (groupe 1 de l’IARC), il s’agit du benzène. Une estimation de
l’EPA estime que 70 cas de décès par cancer par an sont imputables au benzène dans
l’environnement aux États-Unis. On sait que ponctuellement les teneurs peuvent être
importantes, notamment dans l’enceinte de parkings souterrains, en raison de l’éva-
poration. Le remplissage des réservoirs est à l’origine d’expositions courtes mais éle-
vées. Chez les professionnels (mécaniciens), l’interdiction du nettoyage des mains ou
des pièces mécaniques à l’essence devrait être fortement rappelée. La connaissance
de la distribution des expositions de la population urbaine française est encore insuf-
fisante pour pouvoir caractériser le risque de manière valable. On a cependant une
notion de l’ordre de grandeur du « risque unitaire » qui pourrait être attribué au ben-
zène. Le chiffre de l’OMS est de 4 cas de leucémie par million de personnes expo-
sées une vie entière à 1 µg/m3 (modèle linéaire).

Six composants sont classés « probablement cancérogènes chez l’homme » (groupe
2A de l’IARC). Il s’agit du 1,3 butadiène, du formaldéhyde, de trois HAP (benz [a]
anthracène, benzo [a] pyrène et dibenz [a, h] anthracène), et du 1,2 dibromoéthane.
Pour ces corps, les données sont considérées comme suffisantes chez l’animal mais,
selon le cas, limitées, insuffisantes ou absentes chez l’homme. Les effluents diesel
considérés comme un tout sont également classés dans cette catégorie.

Enfin 16 molécules appartiennent au groupe 2B « potentiellement cancérogènes pour
l’homme ». Parmi eux l’acétaldéhyde, quatre nitropyrènes, sept HAP. La liste com-
plète se trouve en annexe 10. Pour ces corps, les données sont considérées comme
suffisantes chez l’animal, mais soit insuffisantes soit la plupart du temps absentes chez
l’homme. Les effluents des moteurs à essence, considérés comme un tout, sont clas-
sés dans cette catégorie.
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Il est à noter que les composants issus de la combustion des carburants sont très
proches de ceux qui composent la fumée de tabac qui, elle aussi, comporte un grand
nombre de cancérogènes, et qui est un cancérogène en tant que mélange complexe.
Si la fumée de tabac a été classée dans le groupe des cancérogènes certains pour
l’homme, c’est en partie lié au fait que la mesure de l’exposition individuelle et la
reconstitution d’une dose totale accumulée, en sont relativement aisées. D’autre part
les concentrations inhalées par les fumeurs sont très élevées, comparées aux concen-
trations environnementales imputables aux transports. Cependant, aujourd’hui le
tabagisme passif lui-même est clairement accusé d’être responsable de la survenue de
pathologies respiratoires ou de cancers.

L’attitude généralement admise étant de ne pas reconnaître l’existence de seuil pour
les cancérogènes, toute réduction de l’exposition de la population aux effluents auto-
mobiles ne peut être que bénéfique sur le plan de la survenue des cancers. La mise
en évidence d’un lien possible entre incidence des cancers d’enfants et trafic dans la
voie d’habitation par Savitz et Feingold incite fortement à développer la recherche
dans cette direction. L’excès de risque de cancer du poumon observé dans les villes,
s’il ne peut être imputé d’emblée à la pollution automobile, notamment en raison des
nombreuses différences dans les modes de vie citadin et campagnard, incite égale-
ment à poursuivre les recherches. Prenant cependant comme exemple le cas des HAP
cancérogènes, avec le benzo (a) pyrène comme chef de file, il convient de rappeler
que l’air ne représente qu’une source relativement secondaire de l’exposition totale
de l’homme, le tabac et l’alimentation étant en moyenne nettement prédominants
[HEMMINKI 1994].

3.2.4 Effets neuro-comportementaux

Deux composants de la pollution automobile sont principalement susceptibles d’alté-
rer le fonctionnement du système nerveux aux teneurs environnementales. C’est le
cas en particulier, en aigu, du CO pour des teneurs que l’on n’observe pas en plein
air, mais susceptibles d’exister en milieu clos, particulièrement dans les tunnels ou
parkings mal ventilés. Dans des circonstances anormales de séjour prolongé dans de
telles structures, des troubles de l’humeur et de la conscience peuvent être observés.

L’intoxication au plomb des enfants, ayant des conséquences sur le développement
du système nerveux, est aujourd’hui largement attribuée à d’autres sources que l’au-
tomobile, grâce au développement rendu irréversible de l’essence sans plomb. Or
tous les apports de ce toxique s’additionnent car il s’accumule dans l’organisme. La
baisse observée des teneurs de plomb atmosphérique est donc tout à fait favorable.
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4. Recommandations pour améliorer 
la connaissance sur l’exposition 
et sur l’impact de la pollution
atmosphérique d’origine automobile

La revue des connaissances présentée dans ce rapport met en évidence de grandes
avancées depuis une douzaine d’années. Elle révèle aussi l’étendue de ce qui reste à
accomplir.

L’évaluation des risques pour la santé liés aux polluants d’origine automobile est une
démarche exigeante. Comme l’indique la figure 9, elle nécessite en particulier d’iden-
tifier les populations à risque, d’estimer aussi précisément que possible la distribution
de l’exposition aux polluants atmosphériques au sein des différents segments de la
population, au cours des différentes activités, d’apprécier la part attribuable à l’auto-
mobile, de connaître les relations concentration-réponse entre les polluants et les
effets connus sur la santé et, enfin, de mieux caractériser la nocivité à court, mais sur-
tout à long terme des polluants émis ou produits secondairement. Actuellement, les
connaissances dans ces différents domaines sont insuffisamment développées en
France. Il faut que ces différents champs de connaissance progressent de manière
équilibrée. Les principales lacunes actuelles tiennent aux limites des réseaux de sur-
veillance de la qualité de l’air, au manque aigu de données de surveillance sanitaire
et à la faiblesse générale de la recherche en santé environnementale en France.

4.1 MIEUX CONNAÎTRE LES EXPOSITIONS RÉELLES 
DE LA POPULATION

4.1.1 Promouvoir des études et développements méthodologiques 
pour mieux évaluer les expositions

Au-delà des améliorations de la mesure systématique ou ponctuelle des polluants
(préconisées par la directive cadre européenne et le projet de loi sur l’air) et de la
modélisation de la pollution, la caractérisation des expositions des individus et des
populations constitue en soi un véritable champ de recherche qui dépasse la simple
surveillance systématique. Il est d’une importance capitale pour évaluer l’impact des
émissions d’origine automobile, et ne peut se concevoir que dans une démarche
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multidisciplinaire combinant notamment la mise au point d’appareillages portatifs (en
particulier pour la mesure des particules très fines, du benzène ou des aldéhydes), la
validation de biomarqueurs d’exposition, et la multiplication d’études sur les budgets
espace-temps de différents segments de la population. L’ensemble de ces connais-
sances doit être utilisé de manière beaucoup plus systématique pour l’évaluation des
risques liés à la pollution d’origine automobile, tant au niveau national que lors de
l’élaboration de projets locaux d’implantation de voiries ou d’aménagement de plans
de circulations.

4.1.2 Mener des études spécifiques destinées à mieux connaître 
l’exposition à la pollution d’origine

La réalisation de campagnes de mesure ciblées sur certains sites de proximité (SO2 et
particules fines par exemple) et de fond, et pour des polluants non surveillés, serait
utile : aldéhydes, hydrocarbures aromatiques polycycliques, 1,3 butadiène, acides
organiques, avec une priorité pour les aldéhydes, compte tenu des décisions prises
pour le développement des biocarburants et l’ajout de composés oxygénés dans les
essences. S’agissant des particules, l’attribution des expositions aux sources automo-

Figure 9 : La démarche d’évaluation du risque : 
un modèle pour valoriser les connaisances et optimiser la décision
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biles doit tenir compte de leur granulométrie. Des approches originales sont à déve-
lopper pour pouvoir relativiser la part due aux transports, notamment par la prise en
compte des budgets espace-temps.

Les résultats de ces études doivent pouvoir être confrontés aux autres sources d’ex-
position à ces mêmes polluants, en particulier l’apport alimentaire pour les HAP.

4.1.3 Renforcer la surveillance de la qualité de l’air

D’une façon générale il est impératif d’encourager de façon plus systématique la
coopération entre les professionnels de santé publique et les métrologistes dans la
gestion de la surveillance de la qualité de l’air, tant au niveau national que local.

La loi cadre sur l’air qui sera prochainement soumise au Parlement devrait faire pro-
gresser cette surveillance, de même que la directive cadre de l’Union Européenne.
L’implantation des sites de mesure n’a pas toujours fait l’objet d’une réflexion appro-
fondie, sauf en région parisienne où des stations axées sur la surveillance de sites plus
ou moins influencés par le trafic automobile ont été mises en place. Le nombre de
stations dites « de proximité » est ainsi insuffisant sur la plupart des agglomérations.
Une stratégie d’échantillonnage précisant les critères de choix d’implantation des cap-
teurs des réseaux de surveillance afin de mieux caractériser l’exposition de la popu-
lation à la pollution urbaine de fond d’une part, et aux pollutions de proximité d’autre
part, doit donc être établie par chaque réseau. Elle doit notamment conduire à
étendre la couverture géographique des réseaux de surveillance et le nombre de sta-
tions dites « de proximité », influencées par le trafic.

Il serait indiqué de mettre effectivement en œuvre le projet d’installer, d’ici cinq ans,
un réseau de surveillance de la qualité de l’air dans toutes les agglomérations
urbaines de plus de 100 000 habitants, ainsi que dans les zones où il existe une situa-
tion locale particulière (grande voirie, installation industrielle fortement émettrice,
topographie favorable à l’accumulation de polluants), et de renforcer un réseau natio-
nal de surveillance de la pollution de fond en milieu rural, distant des sources émet-
trices.

En ce qui concerne les polluants à surveiller, le nombre d’analyseurs automatiques de
CO, NOx, particules fines en suspension (en caractérisant leur profil granulomé-
trique) et d’hydrocarbures aromatiques (benzène et HAP notamment) sur les stations
de proximité est insuffisant. En application de la prochaine directive européenne sur
les particules, il faut rapidement standardiser leur mesure (PM10), en assurant la
poursuite de l’historique grâce à l’installation, pendant au moins un an, de capteurs
PM10 et des traditionnels filtres à fumées noires. Pour l’ozone, même si la mesure en
situation de proximité ne se justifie pas en raison de son mécanisme de formation-



disparition, il semble nécessaire de le mesurer sur certains de ces sites afin de mieux
apprécier l’exposition à l’ensemble des polluants d’origine automobile (polluants pri-
maires et secondaires) sur le même site. Il est également nécessaire d’augmenter le
nombre de sites de mesure de la pollution de fond pour l’ozone, le CO, les particules
fines et les hydrocarbures aromatiques polycycliques.

La surveillance par stations fixes, si elle apparaît indispensable, ne saurait être suffi-
sante, ne serait-ce que parce que le nombre de stations ne peut couvrir l’ensemble
des situations de proximité ou de fond. Des études ponctuelles de plus courte durée
sont nécessaires pour apprécier des situations particulières (ouvrages souterrains, voi-
ries en tranchées ou enterrées notamment), ou des plaintes de riverains. Ce type
d’études n’est pas assez développé dans la plupart des grandes agglomérations ou au
voisinage de grandes voiries distantes des agglomérations.

Il faudrait donc augmenter rapidement le nombre des équipements mobiles de sur-
veillance et les outils de modélisation permettant d’évaluer les niveaux de pollution
atmosphérique sur des sites non équipés, de mieux mesurer l’exposition des popula-
tions résidant dans des zones particulièrement polluées.

4.2 METTRE EN PLACE ET DÉVELOPPER LA SURVEILLANCE
ÉPIDÉMIOLOGIQUE

Nous recommandons de mettre en place des systèmes de surveillance sanitaire à par-
tir des statistiques de mortalité, des systèmes d’information des urgences hospitalière
et ambulatoire, d’activité en médecine de ville, de consommation de médicaments etc.
Cette surveillance permettra de mieux quantifier l’importance des pathologies sus-
ceptibles d’être liées aux polluants atmosphériques, d’en estimer l’impact tant au
niveau local que national, et d’orienter la politique de santé publique dans ce
domaine ainsi que la politique de surveillance de la qualité de l’air. Cette surveillance
devra reposer sur une stratégie définie au niveau national et s’appuyer sur les ins-
tances locales pour sa mise en œuvre.

4.3 MIEUX CONNAÎTRE LA NOCIVITÉ DES POLLUANTS

Des programmes nationaux contribuent depuis quelques temps à un nouvel essor de
cette recherche (Primequal, appels d’offre du CNRS, du Ministère de
l’Environnement...). Il faut les pérenniser et les consolider, conformément aux recom-
mandations du député J.F. Mattéi (Commission d’évaluation des choix scientifiques
et technologiques, 1996).
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Un développement conjugué de la recherche toxicologique cellulaire, animale ou
humaine et épidémiologique est nécessaire pour combler certaines des lacunes des
connaissances sur les dangers des polluants primaires ou secondaires, et de leurs
mélanges. Une priorité doit être donnée aux travaux permettant de mieux apprécier
et comprendre les mécanismes des effets à long terme d’une exposition, même
modeste. La cancérogénicité du mélange polluant, en particulier des particules diesel
ultrafines, l’aptitude des photo-oxydants et des particules à faciliter le développement
ou l’aggravation de la maladie asthmatique et, plus généralement, de la réactivité
bronchique, l’impact de cette exposition chronique sur le développement des voies et
de la fonction respiratoire des jeunes enfants constituent, parmi d’autres, des ques-
tions graves auxquelles la recherche doit apporter des réponses plus claires qu’au-
jourd’hui. L’effort doit aussi être poursuivi pour mieux connaître les facteurs de
sensibilité et identifier les groupes vulnérables avec, si cela s’avère possible, la mise
au point de biomarqueurs de sensibilité qui permettraient d’identifier et de protéger
les personnes les plus fragiles. Enfin, il est nécessaire d’améliorer la compréhension
des phénomènes complexes d’interactions entre polluants et de leurs effets biolo-
giques et sanitaires.

4.4 APPRÉCIER LES CONSÉQUENCES MÉDICO-SOCIALES ET
ÉCONOMIQUES DE LA POLLUTION D’ORIGINE AUTOMOBILE

Les coûts directs et indirects des conséquences sanitaires de la pollution atmosphé-
rique en général, et de sa part liée à l’automobile sont très mal connus aujourd’hui.
Une meilleure estimation de cette forme d’impact est de nature à motiver la
recherche de stratégies de réduction des risques.

4.5 MIEUX CONNAÎTRE LES DÉTERMINANTS 
DES COMPORTEMENTS DES PERSONNES 
EN MATIÈRE DE TRANSPORTS

La perception de la population sur la gravité de la pollution atmosphérique semble
évoluer rapidement. La propension à modifier des choix de mode de transport en
fonction de l’information reçue et de la perception des nuisances et des risques
devrait faire l’objet d’études psychosociologiques. De même il est important de pro-
mouvoir des études sur l’influence des messages d’information délivrés à l’occasion
du dépassement des niveaux seuils de qualité de l’air, pour en améliorer le contenu
et les stratégies.
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Il convient de promouvoir des études permettant de valider des indicateurs synthé-
tiques globaux de la qualité de l’air, indispensables pour la gestion du risque et l’in-
formation du public.

4.6 DÉVELOPPER LA FORMATION DES PROFESSIONNELS

La formation dans le domaine de l’environnement et de la santé, incluant en parti-
culier la démarche de l’évaluation du risque, notamment dans le champ de la pollu-
tion atmosphérique, doit être développée dans les établissements de formation des
professionnels qui façonnent ou contribuent à façonner le cadre de vie (écoles d’in-
génieurs, d’urbanistes, d’architectes...), ainsi que dans ceux formant les professionnels
de santé.
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5. Synthèse, conclusions

Treize ans après la publication d’un rapport sur l’« impact médical des pollutions
d’origine automobile » dirigée par le professeur André Roussel, la Société Française
de Santé Publique a souhaité actualiser ce travail afin de rendre disponible un « état
de l’art » sur cet important problème de santé publique. Elle a bénéficié, pour ce
faire, du concours d’une vingtaine d’experts de différentes disciplines scientifiques et
techniques, y compris des industriels concernés (Renault, Rhône-Poulenc, Union
Française des Industries Pétrolières), et du soutien des ministères chargés de la Santé,
de l’Environnement et des Transports, ainsi que de la collaboration de l’Institut
National de Recherche sur les Transports et leur Sécurité, de l’Agence de
l’Environnement et de la Maîtrise de l’Énergie et de l’Association pour la Prévention
de la Pollution Atmosphérique.

Cette synthèse exprime l’essentiel des résultats de la mission conduite pendant deux
ans. Pour une compréhension détaillée de ce texte, il convient de prendre connais-
sance du rapport complet.

5.1 POLLUTION ATMOSPHÉRIQUE ET SANTÉ

Grâce aux progrès de l’épidémiologie et à l’avancée remarquable des connaissances
toxicologiques depuis une quinzaine d’années, on sait à présent avec certitude que
santé et pollution atmosphérique urbaine sont liées, aujourd’hui, dans nos grandes
cités, même à des niveaux de concentrations relativement modestes respectant les
« normes » actuelles de la qualité de l’air. La question est de savoir quelle est la part
de ce risque représentée par les effluents automobiles.

Les polluants inhalés par les citadins ne sont pas toujours spécifiques du trafic auto-
mobile. C’était le cas du plomb, dont les teneurs ont été sensiblement réduites dans
l’air avec l’introduction de l’essence sans plomb et le développement de l’usage du
gazole. C’est encore le cas du monoxyde de carbone et du monoxyde d’azote, remar-
quables traceurs de la pollution automobile de proximité. A un moindre degré, c’est
le cas du dioxyde d’azote et, de plus en plus, des particules fines en suspension – les
fumées noires furent l’indicateur historique des processus de combustion des énergies
fossiles – dont la nature et la nocivité ont évolué avec la progression très rapide du
parc de véhicules diesel.
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Ces différents polluants – et bien d’autres – sont habituellement présents ensemble
dans l’atmosphère en milieu urbain et connaissent souvent des évolutions parallèles,
appréciées par les capteurs de surveillance de la qualité de l’air. Leur effet propre est
donc difficile à discerner. Aussi, c’est par la conjugaison des travaux expérimentaux,
sur matériel cellulaire, sur l’animal ou chez l’homme, et d’investigations épidémiolo-
giques, en milieu professionnel ou en population générale, que le savoir sur l’impact
biologique et sanitaire de ces polluants a pu progresser. En effet, alors que l’approche
épidémiologique est irremplaçable pour analyser la nocivité de l’air pollué dans les
circonstances et aux concentrations de la vie courante, notamment pour des sujets les
plus vulnérables (enfants, personnes âgées, malades), cette discipline ne permet pas
formellement d’affirmer la nature causale des associations révélées entre niveaux de
pollution et état de santé. Ce sont les connaissances toxicologiques acquises en labo-
ratoire (y compris sur des volontaires humains) qui confèrent alors une grande « plau-
sibilité biologique » aux associations mises en évidence par l’épidémiologie, et
apportent les arguments de la démonstration.

Plusieurs exemples témoignent de la pertinence de cette conjugaison des approches
scientifiques. Ainsi, le constat que le nombre d’hospitalisations pour cause cardiaque
varie parallèlement à la teneur environnementale en CO est en cohérence avec la
physiopathologie hypoxiante de ce gaz, démontrée expérimentalement. De même les
particules fines, qui pénètrent profondément dans les poumons, se trouvent associées
aux admissions hospitalières pour causes respiratoires, au développement de mani-
festations irritatives chez l’enfant et à l’usage de broncho-dilatateurs par les asthma-
tiques, ou encore à la mortalité générale, respiratoire et cardio-vasculaire. La
physiopathologie de l’agression particulaire n’est pas très bien connue, mais la satu-
ration des mécanismes de défense joue sans doute un rôle important, les effets s’ob-
servant avec une uniformité surprenante dans des contextes d’émission variés,
c’est-à-dire avec des natures particulaires différentes. Un effet possible de sensibili-
sation chez l’asthmatique est également suggéré par les études sur l’immunité chez
diverses espèces animales. Les études épidémiologiques sur l’ozone sont convain-
cantes, en particulier du fait que ce polluant varie de manière relativement indépen-
dante des autres, dans le temps et dans l’espace. A court terme, il est associé à des
manifestations inflammatoires de la muqueuse respiratoire, à une baisse de la fonc-
tion respiratoire, observations tout à fait conformes aux acquis des connaissances
expérimentales sur ses puissantes propriétés oxydantes.

En raison de la multiplicité des polluants respirés dans l’air, dont la nocivité reste mal
connue pour beaucoup, et qui sont par ailleurs souvent difficiles à mesurer, les
quelques composés qui apparaissent « responsables » d’une incidence accrue de
troubles respiratoires doivent plutôt être considérés comme des indicateurs de la qua-
lité de l’air, parfois aussi comme des marqueurs d’une source de pollution complexe.
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Par exemple la question se pose de savoir ce que représente l’indicateur dioxyde
d’azote en atmosphère urbaine. Bien que les études toxicologiques et expérimentales
montrent la toxicité à forte concentration de ce polluant, de type oxydant, les résul-
tats des études épidémiologiques ne sont pas aussi probants. De même, les indica-
teurs ozone, dioxyde de soufre et sulfates particulaires doivent-ils vraisemblablement
être considérés comme représentant une classe de polluants (oxydants ou acido-par-
ticulaires, respectivement), même s’ils peuvent aussi avoir une nocivité propre. Les
interactions parfois observées entre les effets des différents polluants dans certaines
études expérimentales (dioxyde de soufre/dioxyde d’azote, dioxyde de soufre/parti-
cules ou dioxyde d’azote/ozone...) pourraient expliquer que les associations entre les
symptômes respiratoires et ces indicateurs de pollution, appréciés dans les études épi-
démiologiques, puissent varier quantitativement d’une étude à l’autre dans les condi-
tions de la vie courante.

5.2 RÔLE DE L’AUTOMOBILE

La pollution d’origine automobile peut-elle être mise en cause dans de telles atteintes
de la santé, la pollution urbaine ne lui étant bien évidemment pas entièrement impu-
table ?

Pour répondre à une telle question, quelques études montrent des relations directes
entre santé et intensité ou proximité du trafic. En particulier, les symptômes de la
maladie asthmatique seraient pour partie liés à l’importance de l’exposition au trafic
automobile. Certains auteurs suggèrent aussi que l’incidence des cancers pourrait être
augmentée par l’exposition au trafic. Ces études cependant demandent à être confir-
mées, du fait de leur faible nombre et de limites méthodologiques.

Dans le cas des études se basant sur la pollution urbaine générale, issue de diverses
sources, il faut considérer l’importance de la contribution automobile. Les progrès de
la prévention des émissions ou de leur dépollution dans l’industrie et, parallèlement,
la forte augmentation du trafic en agglomération ont eu pour conséquence une part
croissante de l’origine automobile dans les émissions urbaines de polluants, et encore
plus dans l’exposition de la population des villes, en raison de la proximité de la
source et de phénomènes de dispersion horizontale et verticale des polluants. Cette
part de la source automobile dans l’exposition de la population ne peut pas encore
être estimée précisément pour un grand nombre de polluants, en raison des limites
actuelles des techniques de mesure, de la surveillance de la pollution urbaine et des
connaissances sur le budget espace-temps des citadins. Bien qu’elle varie d’un site à
l’autre, selon l’importance du trafic et des autres sources, elle est aujourd’hui majo-
ritaire pour le monoxyde de carbone, les oxydes d’azote, les hydrocarbures mono-



aromatiques, les particules fines et le plomb atmosphérique, et minoritaire pour le
dioxyde de soufre. Elle est difficile à apprécier pour les polluants secondaires tels que
l’ozone, l’aérosol acide et les aldéhydes.

Pour apprécier l’exposition des citadins, il faut également considérer des espaces dans
lesquels, si les séjours sont habituellement d’une durée relativement brève, les
concentrations des polluants émis directement par les véhicules peuvent être consi-
dérables. L’habitacle des voitures ralenties par des embouteillages, les parkings en
sous-sol ou les tunnels et leur immédiate proximité apparaissent des lieux de haute
concentration des polluants. Malgré les efforts considérables des industries automo-
bile et pétrolière pour réduire les émissions unitaires de chaque véhicule – efforts
couronnés de succès importants – la croissance continuelle du trafic, avec un lent
renouvellement du parc, absorbe tout (pour les particules) ou partie (pour les com-
posés organiques volatils, par exemple) de ces gains technologiques. L’air est-il de
ce fait plus pollué qu’il y a vingt ans ? Sans doute pas, en masse, mais ce mélange
complexe a pour caractéristique d’être souvent émis à proximité immédiate des voies
respiratoires de la population générale. Deux améliorations sensibles sont à souli-
gner. La baisse notable des teneurs atmosphériques pour le plomb est à consolider,
car il n’y a pas de seuil reconnu pour les effets du plomb sur le développement psy-
chomoteur de l’enfant. Le monoxyde de carbone est lui aussi en baisse, tendance qui
devrait, selon toute logique, s’accentuer en raison de l’extension du parc de véhicules
à essence catalysés. Cependant l’aggravation du risque cardiaque existe même pour
de faibles teneurs, et localement, notamment en des lieux confinés ou mal ventilés
(parkings, tunnels), on peut observer des teneurs encore excessives. Si le trafic a ten-
dance à se stabiliser dans le centre des plus grandes agglomérations, il se reporte sur
la périphérie.

Partant de l’estimation de la contribution des transports et des relations connues
entre exposition et manifestations sanitaires, il est possible pour certains polluants et
certains effets d’évaluer le risque attribuable à l’automobile. Cet exercice de « carac-
térisation du risque », reposant sur quelques hypothèses simplificatrices et des extra-
polations, est la méthode aujourd’hui communément reconnue pour évaluer
quantitativement les conséquences de la pollution atmosphérique d’origine automo-
bile en termes de santé publique. Les évaluations de risque ainsi obtenues donnent
un ordre de grandeur de l’importance des conséquences de cette exposition, et donc
des bénéfices que l’on pourrait tirer d’une diminution de celle-ci.

Les variations de la mortalité respiratoire et cardio-vasculaire qui ont été observées
à de nombreuses reprises en liaison avec les fluctuations de la pollution acido-parti-
culaire permettent par exemple d’estimer raisonnablement que de l’ordre de 150 à
250 décès anticipés annuels pourraient être évités dans l’ensemble des agglomérations
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de plus de 250 000 habitants (19,5 millions d’habitants), par une réduction de 20 %
de la pollution particulaire d’origine automobile, pour une contribution des trans-
ports estimée de 50 à 80 % de l’exposition aux particules fines, selon les sites. Cet
effet sur la mortalité, s’il frappe les esprits, n’est pourtant pas forcément le plus per-
tinent du point de vue de la santé publique car il concerne une population vulnérable,
dont l’espérance de vie ne serait que modestement raccourcie. Une autre estimation
permet d’avancer l’ordre de grandeur de 5 à 6 000 hospitalisations annuelles pour épi-
sodes aigus respiratoires (soit de l’ordre de 2 % des hospitalisations pour affections
respiratoires) en liaison avec la pollution particulaire d’origine automobile dans les
grandes cités françaises. Ces conséquences sanitaires, sources de gênes et de souf-
frances, se traduisent aussi par d’importantes dépenses sociales.

Certains micro-environnements fortement pollués par la proximité du trafic sont vrai-
semblablement à l’origine d’une aggravation de leur état chez les personnes souffrant
d’angine de poitrine, sans que l’on dispose encore aujourd’hui en France d’informa-
tions suffisantes sur l’exposition pour quantifier cet impact. D’autres effets à long
terme, connus par la toxicologie animale et l’observation de populations profession-
nellement fortement exposées, n’ont pas été mis en évidence de façon indubitable sur
la population générale, là encore en raison d’une mauvaise connaissance de l’exposi-
tion des groupes et des individus. Par exemple, la part prise par la pollution d’origine
automobile dans l’incidence des cancers en population générale n’est pas connue
alors que le benzène est classé « cancérogène certain pour l’homme », plusieurs
autres polluants « cancérogènes probables pour l’homme » (1,3 butadiène, formaldé-
hyde, benz [a] anthracène, benzo [a] pyrène et dibenz [a, h] anthracène), tandis que
l’effluent diesel dans son ensemble est considéré comme « cancérogène probable
pour l’homme » et l’effluent essence « cancérogène possible pour l’homme » par le
Centre International de Recherche sur le Cancer. Des estimations sur l’impact des
émissions automobiles sur la fréquence des cancers sont publiées dans des pays
proches du nôtre, disposant de données d’exposition plus nombreuses.

D’une façon générale, pour les effets à long terme (cancers, mais aussi révélation d’un
terrain potentiellement allergique ou troubles chroniques de la fonction respiratoire),
la mesure ou l’estimation d’une exposition cumulée est pour l’instant nettement insuf-
fisante, rendant l’épidémiologie impuissante à quantifier d’éventuels effets.
L’expérimentation animale est également plus difficile à conduire pour ces effets dif-
férés, et ses enseignements sont souvent délicats à extrapoler à l’espèce humaine.
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5.3 POLLUANTS À SURVEILLER EN PRIORITÉ

Étant donné les évolutions observées et prévisibles des teneurs ambiantes des diffé-
rents polluants étudiés, il est possible d’identifier les problèmes de santé prioritaires
ainsi que les polluants à surveiller particulièrement.

Ainsi les particules fines, régulièrement mises en cause pour de faibles teneurs dans
la survenue de troubles respiratoires, d’épisodes asthmatiques, dans la modification
de divers indicateurs d’activité sanitaire (consultations, urgences hospitalières...), et la
mortalité cardio-vasculaire ou respiratoire, sont préoccupantes, d’autant plus que le
développement du parc diesel a été notable en France au cours des dix dernières
années. Les enfants sont particulièrement sensibles aux particules, tant sur le plan des
manifestations irritatives inflammatoires que sur le plan de la fonction ventilatoire,
sans que l’on puisse en évaluer les conséquences à long terme. Les potentialités muta-
gènes et cancérogènes de ces particules pour l’homme, connaissances qui reposent
encore aujourd’hui essentiellement sur des expérimentations chez certaines espèces
animales, doivent être explorées en priorité, ainsi que leur rôle dans la sensibilisation
des sujets asthmatiques.

L’ozone, indicateur de pollution photo-oxydante, s’accumulant de préférence à la
périphérie des agglomérations, est également un polluant préoccupant, en raison de
sa nocivité avérée et des nombreux dépassements des seuils de surveillance. Le fait
que ses variations spatio-temporelles soient relativement indépendantes des autres
polluants confère un caractère très convaincant aux nombreuses observations épidé-
miologiques le concernant, en particulier ses liens avec la morbidité respiratoire
inflammatoire et la sensibilisation des asthmatiques. Il est donc important de préve-
nir les émissions de précurseurs de l’ozone : monoxyde de carbone, oxydes d’azote et
hydrocarbures volatils.

La présence dans les carburants de benzène, cancérogène certain pour l’homme, ne
peut que rester préoccupante, même si les concentrations ambiantes moyennes sont
sensiblement plus faibles que celles ayant été associées à l’apparition de leucémies en
milieu professionnel. Les teneurs de l’ordre de 2,5 % de benzène dans les carburants
peuvent conduire à des expositions brèves mais élevées à l’occasion du remplissage
des réservoirs par les usagers. Les concentrations rencontrées dans les espaces confi-
nés (parkings, tunnels) sont au-delà des marges de sécurité habituellement retenues
pour appliquer les résultats d’études en milieu professionnel à la population générale.
Il est vrai cependant que les séjours dans ces espaces sont de courte durée.

L’annonce par les pouvoirs publics de l’extension de l’addition des biocarburants ou
d’autres composés oxygénés pourrait s’accompagner d’émissions accrues d’aldéhydes
(irritants à de très faibles teneurs, et cancérogènes probables). Ces mesures ne
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devraient pas être mises en œuvre sans une surveillance accrue des émissions, notam-
ment des aldéhydes, ni sans des travaux conduits pour aboutir à leur réduction.

S’il demeure des incertitudes, en l’état actuel des connaissances, sur la pertinence du
dioxyde d’azote en tant qu’indicateur de risque sanitaire, il constitue un intéressant
indicateur global d’émissions d’origine automobile. En outre, il joue un rôle impor-
tant dans la photochimie de l’atmosphère.

5.4 RECOMMANDATIONS

Beaucoup de points restent encore obscurs concernant les relations entre la pollution
atmosphérique d’origine automobile et la santé. Ces lacunes portent selon les cas sur
l’estimation de l’exposition des individus, la mesure de la nocivité des effluents, la
compréhension des mécanismes de l’agression ou la quantification de l’impact sani-
taire.

Ceci est dû en partie au fait que la surveillance par les réseaux de mesure permanente
est encore insuffisante, malgré des progrès récents, en ce qui concerne la couverture
géographique et les polluants à surveiller. Des équipements mobiles de surveillance
devraient compléter les réseaux fixes pour des études particulières (garages, tunnels,
proximité de grandes voiries, inter-cités). L’amélioration de la stratégie d’implanta-
tion des capteurs des réseaux, ainsi que des études spécifiques, devraient notamment
permettre de mieux évaluer la part de la source automobile dans la pollution géné-
rale, et dans l’exposition des populations. L’effort devrait également porter sur le
développement de modèles prédictifs des pointes de pollution, et de la distribution
géographique des concentrations ambiantes. Les recherches sur la mesure ou l’éva-
luation de l’exposition de la population à la pollution d’origine automobile devraient
aussi être promues.

La surveillance épidémiologique est aussi grandement insuffisante et devrait être
développée, notamment à partir des statistiques de mortalité, des systèmes d’infor-
mation des urgences hospitalières et ambulatoires, de l’activité en médecine de ville
ou de consommation de médicaments. Cette surveillance permettrait de mieux quan-
tifier l’importance des pathologies susceptibles d’être liées à la pollution atmosphé-
rique d’origine automobile ou, directement, au trafic.

D’une manière plus générale, la recherche dans le domaine des relations entre l’en-
vironnement et la santé doit être renforcée en France. C’est le cas de l’approche toxi-
cologique expérimentale qui devrait concerner en particulier les particules d’origine
automobile et les mélanges de polluants. Enfin l’épidémiologie orientée sur les
groupes vulnérables, les effets à long terme, le coût médico-social de la pollution
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atmosphérique automobile, constitue aussi un champ disciplinaire indispensable pour
éclairer l’action des pouvoirs publics et des acteurs économiques. Les priorités à cet
égard portent sur l’impact à long terme de l’exposition aux particules fines et à
l’ozone, notamment chez les enfants, avec un accent particulier sur le cancer et le
développement de la maladie asthmatique. L’ensemble de ces recherches permettrait
de développer l’utilisation de la méthodologie d’évaluation des risques appliquée au
domaine de la pollution automobile.

S’étant efforcé d’être une fidèle expression de l’état actuel des connaissances, ce rap-
port comporte donc de nombreuses zones d’ombre que les recherches scientifiques
en cours contribueront progressivement à éclaircir. Malgré ces lacunes, les faits sont
aujourd’hui suffisamment établis pour justifier un renforcement considérable des
efforts de chacun visant à réduire la menace que constitue pour les habitants des
grandes cités, et tout spécialement pour les personnes les plus fragiles, la pollution
atmosphérique d’origine automobile. Il ne s’agit certes pas du principal problème de
santé publique aujourd’hui en France. Mais il est bien identifié, son impact est loin
d’être négligeable, ses causes sont bien cernées, ses solutions, enfin, de natures très
diverses, sont bien documentées et, pour certaines, déjà mises en œuvre par les dif-
férents acteurs concernés, ici ou au delà de nos frontières.

Nul ne peut donc se dispenser aujourd’hui de la salutaire obligation de réduire cette
pollution, pas plus les citoyens conducteurs que les élus locaux, les milieux industriels
que les responsables de la politique de l’État.
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ANNEXE 1
Contribution de l’Union Française des Industries Pétrolières
LE PROGRAMME AUTO/OIL EUROPEEN

PRÉAMBULE

Il est apparu utile de faire apparaître dans cette mise à jour du rapport Roussel de
1982 des informations sur les résultats du programme Auto/Oil de la Commission
Européenne, bien que ce programme n’ait pas encore donné lieu à l’adoption offi-
cielle des mesures nécessaires à la résolution des problèmes de qualité de l’air à l’ho-
rizon 2000 et au delà. Renault S.A., associée à cette étude par l’intermédiaire de son
association européenne ACEA, a effectué ci-après, à l’attention de la SFSP, une des-
cription des travaux de la Commission Européenne et une synthèse de leurs ensei-
gnements, en mettant en relief les aspects qualité de l’air.

LE PROGRAMME EUROPÉEN AUTO/OIL
INTRODUCTION

Dans le passé, les limites d’émissions des véhicules ont été fixées sur la base des
meilleures technologies possibles. Pour poursuivre ses efforts d’amélioration de la
qualité de l’air, la Commission Européenne s’est engagée dans une nouvelle
approche. De nouvelles normes d’émissions associées à une série de mesures tech-
niques et non techniques agissant sur les émissions devront permettre de satisfaire
des objectifs de qualité environnementale de la façon la plus efficace pour la collec-
tivité. Les moyens susceptibles d’être mis en œuvre sont définis dans l’article 4 de la
Directive 94/12

– amélioration des technologies moteurs et traitement des gaz d’échappement ;

– amélioration de la qualité des carburants ;

– programmes sévérisés de contrôle technique et d’entretien des véhicules ;

– meilleure gestion du trafic automobile ;

Le programme Auto/Oil a été conçu en 1992 dans le cadre d’un partenariat avec la
Commission Européenne et les industries automobile et pétrolière pour identifier les
mesures ayant le le meilleur rapport coût/efficacité pour satisfaire les objectifs futurs
de qualité de l’air dans l’Union Européenne.

Il comporte trois phases distinctes mais inter-dépendantes :
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1. le programme EPEFE (European Programme on Emissions, Fuels and
Engine technologies) : il détermine les effets paramètres carburants et tech-
nologies moteurs sur les émissions moteurs ;
2. l’étude qualité de l’air : elle a pour but de mesurer le niveau actuel, de pré-
dire son évolution compte-tenu des mesures déjà prises, d’évaluer les écarts
par rapport aux objectifs de la qualité de l’air pour l’année considérée ;
3. l’étude économique : elle est destinée à sélectionner les mesures présen-
tant le meilleur rapport coût/efficacité pour atteindre les objectifs de qualité
de l’air en comblant les écarts identifiés.

On notera que cette approche est en tout point similaire à celle préconisée par la
Commission Boiteux du Commissariat Général au Plan, dans sa rationalisation des
choix Budgétaires pour une politique de transports (ref. 1).

1. LE PROGRAMME EPEFE

Réalisé en commun par l’ACEA et Europia, il a fourni des données nécessaires à la
modélisation des relations entre compositions des essences et gazoles/impact des
technologies moteurs et qualité de l’air. Ce programme réalisé en un an et demi a
représenté un engagement financier important de 70 millions de Francs avec près de
500 000 mesures effectuées sur plus de 20 formulations de carburants et 40 motori-
sations différentes, selon un plan d’expérience statistique permettant l’étude de la
contribution individuelle des différents paramètres.

Une banque de données qui fournit les corrélations entre émissions automobiles et
composition des carburants/technologie des moteurs a été développée. Elle permet
de quantifier avec précision l’impact des paramètres considérés sur les émissions et,
à rebours, en fonction d’une certaine réduction d’émissions de polluants, de trouver
les paramètres ou les combinaisons de paramètres permettant cette réduction.

2. ÉTUDE QUALITÉ DE L’AIR

L’étude qualité de l’air du programme auto/Oil prédit pour la période 1990 à 2010,
les concentrations de benzène, monoxyde de carbone et dioxyde d’azote dans l’air de
7 villes européennes, dont Lyon, et d’ozone en Europe en considérant l’ensemble des
mesures déjà décidées. De plus, les émissions de particules sont également étudiées
dans le même cadre des 7 villes européennes.

Le programme Auto/Oil est bâti de manière à sélectionner les meilleures mesures qui
pourraient être introduites dès l’an 2000. Il aurait été logique et rigoureux du point
de vue économique de fonder la sélection de ces diverses mesures sur leurs effets



cumulés sur la période 2000-2010. Il a donc été décidé de choisir 2010 comme
échéance pour atteindre les nouvelles normes de qualité de l’air et de juger de l’effi-
cacité des mesures à cette date seulement. Malheureusement, l’outil utilisé jusqu’à ce
jour pour l’optimisation n’a pas permis de réaliser cet objectif.

L’étude de la qualité de l’air s’est organisée en 4 étapes :

Etape 1 : Etat de la qualité actuelle de l’air dans les villes européennes représentatives.

Ont été sélectionnées comme villes représentatives en termes de qualité de l’air, de
taille et de situation géographique : Athènes, Cologne, La Haye, Londres, Lyon,
Madrid et Milan.

Les polluants suivants ont été considérés plus spécifiquement : benzène, monoxyde de
carbone (CO), dioxyde d’azote (NO2), Ozone (O3), Particules. En ce qui concerne les
particules, l’ensemble des données collectées s’est montré très disparate à cause des
différentes méthodes utilisées (fumées noires, particules totales en suspension PM10).
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Tableau 1 : Performances des formulations carburants

Base GI GII GIII GIV

Sulphur 300 30 30 100 100
(ppm)
RVP 68 58 58 58 58
(summer, kPa)
Aromatics 40 37 36 30 25
(% vol.)
Benzene 2,3 2,1 1,8 1 0,7
(% vol.)
Oxygen 0,6 < 1,0 < 1,7 � 1,6 � 2
(% vol.) (< 2,7) (< 2,7)
Ofelins 11 9 10 9 8
(% vol.)
E 100 (%) 53 55 56 62 65
E 150 (%) 84 85 88 89 92

Efficacité 0 – 6 % – 2 % + 3 % + 6 %
NOx
Efficacité 0 – 9 % – 13 % – 16 % – 20 %
COV

Eff. Parc 0 – 3 % – 1 % + 1 % + 2 %
2010 NOX
Eff. Parc 0 – 5 % – 8 % – 8 % – 12 %
2010 COV

Base DI DII DIII DIV
DV
local

Cetane 51 53 54 55 58 58

Density 843 835 831 828 825 820

Polyaros 9 6 4,5 2,2 1 0,7

T 95 (°C) 355 � 350 � 345 � 340 � 340 � 310

Sulfur 450 300 200 50 30 50
(ppm)

Efficacité 0 – 1,5 % – 1 % – 0,5 % – 1 % + 2 %
NOX VP

Efficacité 0 – 2 % – 3 % – 4,5 % – 5,5 % – 7,4 %
NOX VI

Efficacité 0 – 9 % – 15 % – 21 % – 23 % – 30 %
PM VP

Efficacité 0 – 3 % – 5 % – 7,5 % – 8,5 % – 9 %
PM VI

Eff. Parc 0 – 2 % – 2 % – 3 % – 3 % –
2010 NOX

Eff. Parc 0 – 6 % – 10 % – 14 % – 15 % –
2010 PM

Gasoline properties (3a) Diesel Fuel Properties (4a)



Etape 2 : Collection de l’information sur les émissions de polluants dans ces mêmes
villes et établissement d’une relation prédictive entre émissions et qualité de l’air.

3 modèles de prédiction de la qualité de l’air, reconnus internationalement, ont été
utilisés pour éviter tout biais. Les résultats du modèle simulant au mieux les résultats
de l’année de référence (1990) ont été utilisés pour estimer les réductions d’émissions
nécessaires afin de satisfaire les normes de qualité de l’air fondées soit sur les normes
existantes soit sur les nouvelles valeurs guides de l’OMS pour l’Europe. Les valeurs
cibles retenues dans ce programme pour la qualité de l’air dans l’Union Européenne
sont certainement les plus sévères au monde.
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Tableau 2 : Objectifs de qualité de l’air retenus dans le programme auto oil

Polluant atmospherique µg/m3 ppb

Ozone
– moyenne 8 heures (max.) 120 60
– moyenne 1 heure (max.) 180 90

NOX
– moyenne annuelle (équivalent à 98 % de satisfaction 

de la norme moyenne horaire à 200 µg/m3 max) 186 93
– moyenne annuelle (équivalent à 100 % de satisfaction 

de la norme moyenne horaire à 200 µg/m3 max) 66 33

CO
– moyenne annuelle (équivalent à 98 % de satisfaction 
de la norme moyenne 8 heures à 10 000 µg/m3 max) 3 000 2 400
– moyenne annuelle (équivalent à 100 % de satisfaction 
de la norme moyenne 8 heures à 10 000 µg/m3 max) 1 500 1 200

BENZENE
– moyenne annuelle 16 5
– moyenne annuelle 10 3
– moyenne annuelle 2,5 0,8

Particules & COV’s Pas de normes Pas de normes

La modélisation a été conduite pour chacune des villes sur un domaine de 100 km ✕
100 km et des cellules de 2 km ✕ 2 km (soit 2500 cellules). La topographie a été fournie
par les autorités locales et les conditions de météorologie ont été associées d’une part
à la concentration moyenne annuelle et d’autre part à un épisode de pollution. Les
conditions météorologiques correspondantes sont fournies soit par les autorités locales
soit par le Centre National de Recherche Atmosphérique du Colorado (USA).

Comme les modèles traitent chaque polluant de la même manière en terme de dis-
persion, une relation a été développée dans chaque cellule de la grille entre sources
d’émissions individuelles et concentrations moyennes dans l’air. Par conséquent, la



modélisation d’un seul polluant, le NOx, permet également de calculer les concen-
trations d’autres polluants, le CO et le benzène, en exploitant leurs relations à l’émis-
sion au niveau des différentes sources.

Etape 3 : Ayant établi les relations entre émissions et qualité de l’air, les contribu-
tions des différentes sources d’émissions ont été modifiées en tenant compte de l’im-
pact des réglementations existantes et déjà décidées, par exemple l’introduction du
pot catalytique 3 voies pour les sources mobiles, et la directive sur les grandes instal-
lations de combustion pour les sources fixes. De plus ont été aussi pris en compte les
effets de croissance dans le domaine de transports et de l’énergie.

Etape 4 : A l’aide des relations établies et des inventaires d’émissions ainsi modifiés,
on a prédit la qualité de l’air pour chacune des 7 villes européennes étudiées et on l’a
comparée aux objectifs de qualité de l’air retenus dans le contexte du programme
Auto/oil sur la base de normes existantes ou de nouvelles valeurs guides de l’OMS.
Ces objectifs ont été exprimés sous la forme de plages avec bornage supérieur et infé-
rieur (tableau 1).

Les concentrations les plus élévées dans les villes étudiées ont été comparées à ces
valeurs. Les écarts représentent la nécessaire amélioration de la qualité de l’air et ont
servi à définir les objectifs de réduction d’émissions.

Note : Dans le cas des particules, il n’a pas été possible de les modéliser en raison de
l’insuffisance des données disponibles pour les aspects suivants :

– les niveaux de leurs teneurs réelles actuelles dans l’air, surtout pour les tailles infé-
rieures à 10 microns,

– la contribution des différentes sources aux concentrations globales,

– la formation de particules secondaires et leur comportement dans l’atmosphère et

– l’absence de modèle prédictif entre émissions et teneurs dans l’atmosphère.

Considérant cependant l’importance du sujet leurs émissions ont été seules modéli-
sées.

Conclusions de l’Etude Qualité de l’Air :

Les émissions et immissions sont en réduction très significative par le seul effet de la
mise en œuvre des mesures déjà décidées.

Benzène et monoxyde de carbone :

A l’horizon 2010, les concentrations dans l’air des 7 villes étudiées seront en dessous
des valeurs limites pour le benzène et le monoxyde de carbone. On constate que,
avant l’an 2000, les concentrations en benzène et en CO seront plus basses que la
borne inférieure des objectifs de qualité de l’air cad respectivement 10 et 1500 µg/m3.
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Dioxyde d’azote :

En ce qui concerne le dioxyde d’azote, aucune de ces villes ne satisfera la borne infé-
rieure de l’objectif. Des réductions d’émissions supplémentaires de 5 à 55 % seront
nécessaires afin de l’atteindre à l’horizon 2010. Lyon demandera une réduction sup-
plémentaire de 40 % des émissions de NOx à l’horizon 2010.

Ozone troposphérique :

Trois modèles différents ont été utilisés : le modèle principal a été développé pour
mesurer l’impact de mesures sur les teneurs en ozone dans un quadrillage européen :
les deux autres prédisent les teneurs en ozone dans les villes et sous le vent des villes.
Les émissions d’un pays influencent les concentrations en ozone des autres pays en
Europe.

Pour l’ozone, l’Impact d’un certain nombre de scénarios de réduction d’émissions a
été étudié et les concentrations ont été prédites sur toute l’Europe en 2000 et 2010.

Les émissions nationales de précurseurs ozone se réduiront de 35 à 40 % sur la
période 1990-2010. Cependant cette réduction restera insuffisante pour satisfaire les
objectifs de qualité (tableau 1).

L’objectif de moyenne horaire demande une réduction des précurseurs de 40 à 60 %
par rapport à leur niveau en 2010. L’objectif de moyenne sur 8 heures demande des
réduction encore supérieures et aucun des scénarios envisagés ne permet une amé-
lioration significative.

Même une hypothétique suppression totale du trafic automobile n’aurait qu’un
impact minime et serait inopérante pour effacer les pointes d’ozone.

La satisfaction des objectifs de qualité d’ozone sera difficile et demandera une stra-
tégie intégrée concernant l’ensemble des sources d’émissions des précurseurs. Des
réductions dans le seul secteur des transports seront inopérantes pour réduire les
concentrations d’ozone au niveau désiré.

3. L’OPTIMISATION COUT/EFFICACITE DES MESURES

L’étude de Qualité de l’Air a montré que parmi les priorités, et en l’absence de don-
nées utilisables pour les particules, les NOx constituaient pour l’instant le paramètre
directeur pour mener l’étude de l’optimisation coût/efficacité de l’amélioration de la
Qualité de l’Air. Il a donc été choisi pour évaluer l’efficacité et la rentabilité écono-
mique des mesures envisagées. Dans ce cadre, il n’a pas été tenu compte de l’aspect
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particules pour lequel seul l’aspect émissions a été traité en l’absence de modèle à
mettre en œuvre pour la Qualité de l’Air.

Si des conclusions officielles n’ont pas encore été tirées par la Commission, l’indus-
trie, pour sa part, a développé les considérations suivantes.

Deux types de mesures sont envisageables a priori :

Les mesures dites non techniques qui consistent à agir sur l’utilisation du parc de
véhicules : restriction de circulation, développement des transports en commun, ges-
tion du trafic de manière à le fluidifier, etc. Leur impact n’a pas été évalué en termes
de coût/efficacité dans le programme Auto/Oil. Il est clair néanmoins qu’elles peu-
vent contribuer à l’amélioration de la qualité de l’air mais les enjeux qui président à
leur mise en œuvre vont bien au delà des problèmes de pollution.

Les mesures dites techniques qui vont du renforcement du contrôle et de l’entretien
des véhicules jusqu’à la modification des technologies moteurs et des carburants.
Celles-ci ont été passées au crible du chiffrage coût/efficiacité, leur classement par
ordre décroissant est le suivant pour les NOx seuls :

– les mesures techniques les plus rentables économiquement sont les techno-
logies moteurs pour les bus et les petits VU ;

– les mesures suivantes sont le contrôle technique renforcé ;

– suivent ensuite les technologies moteurs des véhicules industriels lourds ;

– finalement apparaissent les mesures de technologie moteurs pour les véhi-
cules particuliers et les premiers niveaux de sévérisation des caractéristiques
des essences et des gazoles.

La Commission Européenne a chiffré le coût du programme correspondant à la mise
en œuvre de ces mesures pour l’Union Européenne à un montant de 1,6 milliard
d’Ecus. Il assurera à 90 % de la population urbaine d’Europe (dont la France) une
qualité de l’air conforme aux objecitfs fixés. Pour les 10 % restants, la plupart au Sud
de l’Europe, là où les parcs de véhicules sont très anciens et ne se renouvellent que
lentement pour des pics de pollution de quelques dizaines d’heures par an, des
mesures complémentaires seront nécessaires comme la réglementation du trafic, le
retrait anticipé des véhicules polluants

Il ne faut pas oublier l’impact considérable que pourrait avoir sur la réduction de la
pollution, l’accélération du renouvellement du parc automobile compte-tenu des per-
formances des nouveaux véhicules : aujourd’hui 20 % des véhicules les plus anciens
sont responsables de 80 % de la pollution. Toute mesure permetttant de les rempla-
cer comme les primes « à la casse » est donc a priori efficace.
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Enfin, il serait totalement inefficace d’adopter une attitude maximaliste qui verrait la
mise en œuvre de toutes les mesures utilisant les meilleures technologies disponibles.
Au plan économique, un tel programme, chiffré à 9,6 milliards d’Ecus/an sur 15 ans
(soit 6 fois plus coûteux que le programme issu de l’analyse coût/efficacité), aurait un
impact néfaste sur la compétitivité de notre économie et donc sur la croissance éco-
nomique et l’emploi. Pour ce qui est de l’environnement, sa contribution supplémen-
taire à la réduction des émissions polluantes serait très faible pour les villes les plus
polluées comme le mettent en évidence les études de cas réalisées dans les différentes
villes retenues dans le programme Auto/Oil.

4. LE FUTUR PROCHE

L’étude développée sur le plan européen a eu pour but de trouver un ensemble de
mesures les plus efficaces économiquement pour résoudre les problèmes de pollution
atmosphérique dans l’Union Européenne.

Si dans un premier temps l’optimisation a pu être réalisée pour les NOx, l’étape sui-
vante devrait avoir pour objectif de constater l’impact des mesures retenues dans le
choix coût/efficacité et d’apprécier ce qui reste à faire d’abord pour le problème des
particules dans une approche semblable à celle utilisé pour les NOx. La dernière
étape devrait être alors consacrée à l’ozone.

Une telle approche étagée donnera la solution la moins coûteuse pour satisfaire les
objectifs de la qualité de l’air concernant les NOx, particules, ozone, sachant que les
problèmes CO et benzène seront satisfaits par les mesures déjà agréées.

5. CONCLUSIONS

En terme d’immissions, les normes de qualité de l’air seront satisfaites avant l’an 2000
pour le benzène et le CO par la mise en œuvre des mesures déjà agréées.

Les mesures de réduction des NOx retenues dans l’approche coût/efficacité (dit
« package 21 ») permettent de satisfaire l’objectif de qualité de l’air à Lyon en 2010
au moindre coût.

Ce même package mis en œuvre à compter de l’an 2000 entraîne les réductions
d’émissions suivantes prenant 1990 comme année de référence (la colonne de l’an
2000 représente dans ce tableau l’effet de la mise en œuvre des mesures déjà agréées).
La réalisation des étapes 2 et 3 apportera une amélioration supplémentaire dont le
chiffrage est en cours par les services de la Commission.
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% Réduction Emissions
par rapport à 1990 2000 2005 2010

Benzène – 11 – 54 – 83
CO – 11 – 52 – 80
NOX – 15 – 33 – 51
Particules – 15 – 31 – 48
COV’s (ozone) – 18 – 46 – 71



ANNEXE 2
IMPACT DE L’UTILISATION DES BIOCARBURANTS 
SUR LES ÉMISSIONS DES VÉHICULES AUTOMOBILES

L’utilisation des biocarburants se place dans la problématique périodiquement rééva-
luée de l’utilisation des énergies dites « renouvelables » par opposition aux ressources
fossiles limitées par nature. Deux voies ont été étudiées et expérimentées :

– la voie de l’éthanol et de l’ETBE – Ethyltertiobutyléther – (origine glucidique),

– la voie des huiles végétales : colza, tournesol,... et de leurs esters (origine lipidique).

Du point de vue de la pollution, ces biocarburants pourraient avoir un effet positif
soit par l’amélioration des performances des carburants actuels (notamment sur l’in-
dice d’octane) et/ou du rendement des moteurs les utilisant, en en diminuant les
quantités consommées par unité fonctionnelle considérée ; soit en favorisant la qua-
lité de l’air en réduisant certaines émissions de polluants et tout particulièrement le
dioxyde de carbone en regard à l’effet de serre.

L’étude de l’impact sur l’environnement qui sera considérée ici ne tiendra compte que
des répercussions sur les émissions des polluants, réglementés ou non, lorsque le bio-
carburant aura été incorporé comme additif ou utilisé comme carburant. En aucun cas
ne seront abordés les problèmes de pollutions des sols et des nappes phréatiques par
les pratiques culturales (engrais, phytosanitaires, ...), de biodiversité et d’effet de serre,
de la transformation des matières premières, même si ceux-ci sont d’importance au
regard des effets liés aux émissions. On pourra pour cela se reporter au rapport LEVY.

Les données disponibles même si elles sont de plus en plus nombreuses depuis ces
dernières années sont relativement difficiles à exploiter, notamment parce que :

– le nombre des véhicules mis à l’essai est souvent restreint pour des raisons évi-
dentes du point de vue technico-économique, et s’avère de ce fait trop faible en terme
de statistiques pour en exprimer toute les conclusions,

– le type de véhicule mis à l’essai, les conditions de réalisation des tests (cycles de
fonctionnement utilisés, régimes et réglages du moteur retenu au cours de ces cycles
d’essai, présence ou absence de pots catalytiques, origine des carburants utilisés)
varient selon les expérimentations réalisées.

Cependant, malgré ces difficultés méthodologiques il est possible de dégager, en l’ab-
sence de conclusions certaines, des tendances en distinguant pour chaque filière les
polluants réglementés (CO, HC, NOx et Particules) de ceux qui ne le sont pas (aldé-
hydes, cétones, acides organiques...) .
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Éthanol et ETBE

La présence d’oxygène dans l’éthanol et l’ETBE favorise par rapport à l’essence une
meilleure combustion se traduisant par une réduction des hydrocarbures imbrûlés et
du CO.

L’éthanol
(incorporation à 5 %, valeur maximale retenue dans le cadre réglementaire euro-
péen)

En fait on n’introduit pas, et on n’introduira vraisemblablement pas d’éthanol dans
les essences en France ; la filière retenue est celle de l’ETBE. Cependant les essais
conduits en France, ainsi que les résultats issus de la littérature étrangère, indiquent
que l’incorporation d’éthanol dans l’essence entraîne :

Pour les polluants réglementés

Accroissement des NOx, diminution du CO et des HC imbrûlés, ceci dans des pro-
portions variables selon les conditions des essais réalisés :

CO : réduction variant de 40 % à 10 %, en l’absence de pot catalytique, c’est
une diminution tout à fait sensible ;
HC : réduction de l’ordre de 0 à 7 %, c’est une relativement faible variation ;
NOx : accroissement de l’ordre de 10 % (en fonction directe du pourcentage
d’incorporation de l’additif), dans certains cas on note une quasi stabilité des
émissions.

Pour les polluants non réglementés

Les quelques données disponibles permettent de dégager la tendance à un accroissement
de l’émission – surtout en l’absence de pot catalytique – du formaldéhyde et de l’acétaldé-
hyde, lorsque l’éthanol est ajouté dans l’essence ; pour les autres aldéhydes, selon les
mesures, des valeurs d’émission constantes ou légèrement diminuées sont notées.

N.B. Lorsque le véhicule est équipé d’élément catalyseur, et quand celui-ci est cor-
rectement utilisé (c’est à dire après la phase de mise en régime du moteur), les aldé-
hydes sont réduits.

A 5 % il n’y a pas de modification significative des émissions de CO2, l’indice d’oc-
tane élevé permet la diminution des hydrocarbures aromatiques ainsi que la sup-
pression du Pb.

L’ETBE
(incorporation jusqu’à 15 % (valeur maximale retenue par la réglementation euro-
péenne).
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En terme d’impact sur les émissions à l’échappement le programme US Auto-Oil –
AQIRP Phase1 a montré que le MTBE et l’ETBE avaient des performances simi-
laires aux mêmes taux d’oxygène, et que l’utilisation des composés oxygénés tel que
l’ETBE comme additif dans l’essence pouvait réduire les émissions de CO et d’hy-
drocarbures totaux (voir graphiques p. 213 en annexe).

Ces bénéfices doivent être contrebalancés par les inconvénients suivants :
– augmentation des émissions de NOx, particulièrement avec les véhicules âgés,
– augmentation des émissions d’aldéhydes (formaldéhyde et acétaldéhyde) ; d’al-
cools imbrûlés et d’acides organiques.

A ces différences d’émissions on peut ajouter les évaporations liées aux augmentations
de pression de vapeurs pour des mélanges éthanol/essence qui, eux-mêmes, nécessitent
la modification de la base essence pouvant ainsi influer sur les autres polluants.

Huiles végétales et esters

L’incorporation dans le gazole se fait sous régime dérogatoire. En vue de la banali-
sation des carburants de type Ester Méthylique de Colza à 5 % (limite réglementaire
en usage banalisé), des essais ont été menés depuis 1991 sur véhicules légers et lourds
par l’IFP notamment.

La présence d’oxygène dans l’ester favorise par rapport au gazole une meilleure com-
bustion c’est à dire une réduction des hydrocarbures imbrûlés et du CO.

L’addition d’EMC à 5 % peut se faire sans reformulation des bases gazole, hormis pour
le respect des spécifications « grand froid ». Lors des démarrages à froid l’abaissement
de la température extérieure jusqu’à – 15 °C s’accompagne d’une augmentation des HC
et des fumées, de façon similaire pour le gazole ou pour l’EMC5 (voir figures p. 214).

Essais Poids Lourds

Polluants réglementés : CO, HC, NOx, Particules (IOF/VOF)

Aucune modification significative entre gazole et EMC5, si ce n’est une répartition
différente dans les particules : réduction des IOF accompagnée d’une augmentation
des VOF ; ainsi qu’une réduction des fumées Bosch. A froid on note une augmenta-
tion du niveau des fumées.

Essais Véhicules légers

Polluants réglementés

On note (mise en évidence surtout au banc moteur) une tendance à l’augmentation
des NOx (légère, mais systématiquement notée lors d’essais sur flotte) ; aucun chan-
gement significatif au niveau des émissions de CO, HC et des particules.
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Polluants non réglementés :

Au niveau des particules, les HAP extraits diminuent. Aucune conclusion ne peut
être tirée quant à l’évolution des émissions des aldéhydes (accroissement des aldé-
hydes légers semblant indiquer une augmentation des précurseurs de ces produits).

Essais d’incorporation d’ester à des taux supérieurs à 20 %

Des essais allant jusqu’à 100 % ont été effectués. Les conclusions sont délicates, mais
on peut dégager certaines tendances :

– réduction des hydrocarbures aromatiques polycycliques et imbrûlés ainsi que des
particules,

– réduction des émissions de CO,

– augmentation faible ou stabilité des émissions de NOx,

– augmentation de certains aldéhydes : formaldéhyde, acétaldéhyde, acroléine.

L’impact sur la pollution de l’air dépend en fait du taux d’incorporation et de la qua-
lité du gazole de référence. Pour un mélange de 30 % dans le gazole (solution rete-
nue par de nombreuses collectivités pour des flottes de bus ou d’utilitaires) les essais
réalisés pour l’ADEME montrent une baisse des particules et fumées noires (20 %),
du CO (21 %) et des HCT (26 %), une stabilité des NOx, pas de différences signifi-
catives pour les aldéhydes. En mélange à 5 %, on observe une réduction des HC et
des HAP, pas de différence sur les aldéhydes, un léger accroissement des NOx.

Conclusion

En l’état actuel des connaissances, on peut constater la nature contrastée des résul-
tats obtenus en matière d’émissions par les véhicules, du fait de la grande complexité
du sujet à évaluer et de la diversité des véhicules et des carburants à considérer. On
relèvera les effets majeurs suivants :

– Particules : une réduction des fumées, une modification dans leur nature,

– CO et HC : une réduction contrastée selon l’utilisation des composés oxygénés,

– NOx : une augmentation plus ou moins nette, remédiable par l’utilisation du pot
catalytique pour l’essence,

– L’apparition de nouveaux polluants : aldéhydes...

Il est nécessaire de développer des recherches sur les nouveaux polluants et de com-
pléter par des essais comparatifs plus statistiquement représentatifs les recherches
déjà engagées sur les polluants réglementés.
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ANNEXE 3
CONTRIBUTION DE L’ASSOCIATION FRANÇAISE DU GAZ
NATUREL POUR VÉHICULES

Les véhicules au gaz naturel (GNV)
La seule solution fiable pour l’environnement

Le gaz naturel comme carburant, utilisé actuellement par 1 million de véhicules dans
le monde, bénéficie d’avantages importants au regard de l’environnement. Il consti-
tue aussi une diversification énergétique et doit permettre l’éclosion d’une filière
industrielle.

Les avantages et les inconvénients du gaz naturel carburant peuvent se résumer
comme suit :

Avantages Inconvénients

– Composition : principalement du méthane (86
à 94 %)
– Pas de déchets ni de pollution en phase de
production, de distribution et de remplissage.
– Moteurs moins bruyants
– Durée de vie des moteurs plus importante
– L’état gazeux réduit fortement la pollution
lors des démarrages à froid (le pot catalytique
n’est efficace qu’après 5 à 10 kilomètres)
– Gaz d’échappement beaucoup moins nocifs
qu’avec les carburants issus des hydrocarbures
(absence d’aldéhydes et d’aromatiques)
– Les véhicules sont à bicarburation : essence et
GNV

– Réseau de distribution à développer
– Le méthane contenu dans le gaz d’échappe-
ment contribue à l’effet de serre
– Peur émotionnelle résultant de l’embarque-
ment d’une bouteille de gaz

1. Avantages du GNV au regard de l’environnement et de la santé publique

Les émissions générées par les installations industrielles ont diminué de plus de la
moitié en France entre 1980 et 1995 tandis que les émissions dues au transport aug-
menteraient fortement.

L’utilisation du gaz naturel comme carburant pour les véhicules présente un avantage
certain pour l’environnement et la santé publique. En effet, les rejets par l’échappe-
ment des gaz présentent beaucoup moins de problèmes que les moteurs à essence ou
à gazole (diesel). Par exemple dans le cas du gaz naturel, l’émission de benzène
n’existe pas. De plus, le gaz naturel produit 60 % en moins de monoxyde de carbone
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(CO), 26 % en moins de dioxyde de carbone (CO2), 55 % en moins de la somme HC
+ NOx (si l’on ne prend pas en compte le méthane comptabilisé dans les HC) et 80 %
en moins de substances provoquant la formation d’ozone toxique que les moteurs à
essence (voir figure 1).
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Figure 1

Les émissions particulièrement toxiques telles que les microparticules (riches en
hydrocarbures aromatiques polycycliques : HAP surtout dans le diesel) ne sont pra-
tiquement pas détectables lors de l’utilisation du gaz naturel. De plus, les concentra-
tions en soufre dans les échappements de moteurs fonctionnant au gaz naturel sont
inexistantes, ce qui n’est pas le cas pour l’utilisation du diesel.

La figure 2 (d’après une étude réalisée par BMW en 1995) compare les émissions de
moteurs à essence et au gaz naturel (GNV). Cette étude révèle des émissions beau-
coup moins élevées en CO, CO2, hydrocarbures non-méthaniques (HCNM) et NOx
lors de l’utilisation de gaz naturel par rapport à l’essence.

La figure 3 (d’après une étude de J.C. GUIBET) montre clairement la différence
qualitative des hydrocarbures rejetés par les véhicules à essence et par le gaz naturel.
En effet, les rejets des moteurs fonctionnant au gaz naturel sont constitués 
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principalement par le méthane tandis que les rejets des moteurs fonctionnant à l’es-
sence sont par exemple des substances toxiques (BTX) et même cancérigènes comme
le benzène.

Les émanations des pots d’échappement des véhicules fonctionnant au gaz naturel
sont beaucoup moins dangereuses que l’utilisations du gazole et de l’essence. Il
convient donc de renforcer le développement d’un réseau de distribution et l’emploi
de ce type de véhicule dans les agglomérations mais aussi chez les particuliers en
développant le dispositif d’alimentation en gaz naturel à domicile.

Le GNV est actuellement pénalisé car dans les HC est pris en compte le méthane.
Les effets du CH4 sur la pollution urbaine, le smog oxydant sont nuls : il faudrait, à
l’instar de ce qui se passe aux USA, comptabiliser les HCNM (HC non méthanique)
pour établir des normes. Mieux encore il faudrait, au niveau européen, disposer de
normes EURO 93, EURO 1, EURO 96, EURO 2 spécifiques au GNV.

2. L’usage et la sécurité du GNV

Le GNV comme carburant peut aussi bien concerner les véhicules légers que les
autobus urbains, les camions de livraison.

Figure 2 : Etude de comparaison entre les émanations d’essence et de gaz naturel réalisée
sur des petits trajets (d’après BMW 1995)

100
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THC = hydrocarbures totaux
NMHC = hydrocarbures non-méthanogènes
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Le développement ne se fera pas sur des axes (comme ce fut le cas avec le GPL) mais
sur des agglomérations en visant les flottes captives (Collectivités locales,
Etablissements publics, EDF, GDF, La Poste,... Concessionnaires et livreurs...) : il
faut amorcer le développement d’un réseau de distribution avec des actions mar-
quantes et exemplaires.

Pour les autobus urbains, trois circulent en France : d’ici deux ans, une cinquantaine
se trouveront en exploitation dans les réseaux urbains (Lille, Lyon, Poitiers, Colmar).

En terme de sécurité, les exigences de la réglementation, aussi bien pour les véhicules
que les circuits de gaz ou les réservoirs, rendent les véhicules plus surs que ceux uti-
lisant l’essence ou le gazole.

Le gaz naturel utilisé en France est actuellement comprimé (GNC). Des recherches
sont en cours pour recourir au gaz naturel liquéfié (GNL) dont l’économie générale

Figure 3 : Éude de comparaison des rejets en hydrocarbures non méthanogènes 
entre une voiture particulière alimentée par du gaz naturel et une voiture à essence équipée

par un catalyseur à trois voies (d’après J.-C. Guibet, IFP)
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serait également satisfaisante : il ne serait utilisé que pour les flottes d’autobus ou de
camions de livraison ou de transport.

Etant donné ses qualités au regard de l’environnement, pollution de l’air et bruit, il
faut mener des actions fortes pour que l’usage du gaz naturel se développe soit par
des mesures financièrement incitatives, soit par des réglementations contraignantes
visant à préserver de la pollution certaines zones (ZPS – Zone de Protection spéciale)
avec l’utilisation de carburants alternatifs plus propres (V.E., GNV, GPL).

L’engouement excessif pour la voiture électrique occulte d’autres solutions très satis-
faisantes. Manquant de messages médiatiques porteurs et de soutiens forts des pou-
voirs publics, le GNV a du mal à sortir de la confidentialité.
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ANNEXE 4
L’APPLICATION DU GPL CARBURANT 
AUX VÉHICULES RENAULT 
(Document fourni par Renault)

1. L’ensemble GPL/Véhicule, un concept de transport ultra propre :

1.1 Les émissions conventionnelles

Prenons un véhicule propre d’aujourd’hui équipé d’un catalyseur 3 voies et d’un
moteur essence fonctionnant à la richesse « stœchiométrique » à l’aide d’un bouclage
par sonde à oxygène. Adaptons un calculateur intelligent qui sache à la fois assurer
le bouclage et reconnaître les éléments du système de base pour ne tromper ni l’un
ni l’autre des systèmes d’alimentation essence ou GPL... et la recette est réussie pour
réaliser une automobile ultra-propre.

Ceci Renault, l’a réalisé sur plusieurs véhicules différents et les résultats sont là :
– le niveau européen de 1996 est nettement assuré puisque la somme HC
+ NOx se trouve au voisinage de 0,3 g/km (figure 1),
– les niveaux d’oxydes de carbone et d’azote sont tous les deux remarqua-
blement bas, ce qui témoigne d’une maîtrise de la qualité de la régulation de
richesse et des excursions de richesse dans les zones pauvre et riche même en
régime transitoire.

De ce point de vue, les modèles Clio 1,4 l. et Laguna 1,8 l. peuvent être considérés
comme des références absolues en matière d’émissions à 80.000 km.

Ces bons résultats sont confirmés pour des familles moteurs de 1,2 à 2,2 litres et pour
des véhicules aussi différents qu’une Twingo, une Clio, une Laguna, une Safrane ou
une Express.

Associé à ces excellents résultats en émissions conventionnelles, il se confirme que les
émissions de CO2 sont elles aussi réduites de l’ordre de 12 % par rapport à l’essence.

1.2 Les émissions à basses températures

Il est une idée reçue que lors des trajets très courts, par des températures plus basses
que celles normalisées du test d’émissions, les pots catalytiques en s’amorçant plus
tardivement feraient que les émissions en service réel ne seraient pas aussi excellents
que celles obtenues en procédure normalisée.

S’il y a du vrai dans cette assertion pour l’aspect trajet urbain court, il n’en reste pas
moins vrai qu’avec les systèmes catalytiques actuels, on reste toujours mieux placé
qu’avec les systèmes anciens (à carburateur, sans catalyseur).
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Pour ce qui est des basses températures, si les émissions sont plus élevées, la cause
première de cet accroissement n’est pas l’amorçage du catalyseur mais les conditions
de mélange air/essence nécessaire pour assurer un bon confort de conduite pendant
la mise en température du moteur.

Tel n’est plus le cas avec un véhicule transformé au GPL. En effet, le gaz étant natu-
rellement vaporisé très en amont du moteur, il n’est pas nécessaire comme en essence
de surajouter du carburant pour en avoir suffisamment de vaporisé à froid et assurer
ainsi que la combustion puisse s’initier et se propager. Avec le GPL, ceci est naturel
et le fonctionnement à la stœchiométrie a lieu presqu’immédiatement après le démar-
rage du moteur qui se fait lui-même toujours en essence. De ce point de vue, on se
rapproche du Diesel.

Les résultats parlent d’eux-mêmes et les effets du GPL sont encore plus spectacu-
laires qu’à la température normale de la norme. Si besoin était, ceci démontre qu’à
froid le problème n’est pas principalement le catalyseur. Ceci est traduit par 5 à 10
fois moins de CO et d’hydrocarbures que l’essence.

1.3 Les émissions non réglementées

Avec les niveaux d’émissions que nous atteignons maintenant, on peut se demander
si les problèmes d’environnement restent bien liés aux émissions CO, HC et NOx
conventionnels, en dehors du fait de les maîtriser durant la vie du véhicule.

Sans aujourd’hui imaginer réglementer d’autres types d’émissions, il n’est sans doute
pas dénué d’intérêt d’examiner l’impact de l’utilisation du gaz sur d’autres espèces de
polluants. Encore une fois, les résultats obtenus sont plein d’enseignements indis-
pensables à la réflexion :

– les émissions de benzène ne sont quasiment plus mesurables,
– celles de butadiène et de formaldéhyde sont 3 fois plus faibles (tableau I).

1.4 Un carburant propre

Au terme de ces expérimentations le GPL s’avère être une option très performante,
qui en association à des véhicules propres, permet de les transformer en véhicules
ultra-propres.

Dans les options gaz, il apparaît le plus performant des deux hypothèses GPL et
GNC. La résistance de la molécule de méthane à la catalyse est un handicap pour
traiter les NOx qui n’existe pas en GPL. Certes nous ne sommes pas encore au niveau
émissions ZERO comme les véhicules électriques mais, à contrario, c’est très rapide-
ment que l’on pourrait disposer d’un modèle ultra-propre à émissions presque
ZERO.



L’ensemble des résultats évoqués ici brièvement, le fait que le GPL permette d’at-
teindre des niveaux d’émissions de Diesel catalysé en CO et HC et des niveaux de
NOx encore plus faibles que ceux de l’essence catalysée, devrait souligner l’urbanité
de ce carburant. Ces résultats devraient conduire à le privilégier, au moins pour une
bonne période, pour toutes les conditions d’utilisation typiquement urbaines, que ce
soit pour des véhicules de livraison ou bien des taxis.

2. La sécurité des véhicules GPL français

Quelques réflexions sur la norme européenne EN 589 du GPL carburant et son
application en France : rappelons tout d’abord que cette norme, élaborée par un
groupe de travail du CEN pour définir les propriétés du GPL carburant européen, à
l’instar des autres carburants automobile, a été intégrée dans la législation française
depuis le 15 mars 1994 en remplacement de la norme française.

Par rapport à celle-ci, la norme européenne autorise une meilleure pression de
vapeur du mélange butane-propane pour faciliter l’alimentation du détendeur et du
moteur en hiver. Par contre, elle autorise des mélanges qui conduisent, en été, à une
réduction de la sécurité des réservoirs que nous avons mis en évidence.

En effet, la pression de vapeur absolue maximale retenue à 40 °C pour tous les pays
européens, et pour toute l’année, est de 15,5 bars. D’après le graphique des pressions
de vapeur des GPL, cette valeur correspond à un carburant contenant environ 90 %
de propane.

La pression de vapeur d’un tel carburant, introduit en été dans un réservoir équipé
d’un limiteur de remplissage à 85 % va augmenter au cours d’une exposition du véhi-
cule au soleil et dépasser nettement la pression de service du réservoir, limitée en
France à 20 bars.

Des essais antérieurs Renault ont montré que la phase liquide d’un réservoir GPL
pouvait atteindre une température proche de 65 °C après une exposition continue de
5 à 6 heures en plein soleil, par 45 °C d’ambiance.

Une telle température entraîne une pression anormalement élevée, proche de 26
bars, mais également une dilatation importante de la phase liquide qui, à ce stade,
correspond précisément au plein hydraulique. La progression simultanée de ces deux
phénomènes physiques met en cause la sécurité du réservoir.

RENAULT - Direction de la Mécanique
J.F. BONDOUX / M. HUBLIN / Mars 1995
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Tableau II : LPG ADVANTAGES COMPARED
TO GASOLINE

(WITH 3 WAY CLOSED LOOP CONCEPTS)
NON REGULATED EMISSIONS

(RENAULT 19 1,7 L)

NO H2 EMISSIONS

Gasoline LPG

version converted
vehicle

1,3 butadiene 2,7 mg/km 1,1 mg/km

Gasoline fueled
Benzene 11 mg/km 1 mg/km vehicle without cat

100 TO 200mg/km

Formaldehyde 3 mg/km 1,2 mg/km

Figure 1 : Comparaison des émissions « LAGUNA »
essence/diesel/ GPL à 80 000 km

(Cycle MVEG/A - Essence et GPL moteur 1,8,1 - Diesel 2,2,1)
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ANNEXE 6
ABAQUES DE FIXATION – ÉLIMINATION DE CO 
POUR UN HOMME MOYEN
(d’après Joumard 1983)
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ANNEXE 10
COMPOSÉS PRÉSENTS DANS LES ÉCHAPPEMENTS DES
MOTEURS, AYANT FAIT L’OBJET D’UNE ÉVALUATION
PAR LE CENTRE INTERNATIONAL DE RECHERCHE 

SUR LE CANCER (CIRC)
(I.A.R.C. 1989)

N.B. : le 1,3 butadiène est aujourd’hui classé en 2A

Agents identified in engine exhausts that have been evaluated 
in IARC Monographs volumes

Acetaldehyde I S 2B
Acridines

Benz[c]acridine ND L 3
Dibenz[a, h]acridine ND S 2B
Dibenz[a, j]acridine ND S 2B

Acrolein I I 3
Benzene S S 1
1,3-Butadiene I S 2B
1,2-Dibromoethane (ethylene dibromide) I S 2A
1,2- Dichloroethane ND S 2B
Ethylene ND ND 3
Formaldehyde L S 2A
Lead and lead compounds

Inorganic I S 2B
Organolead I I 3

Methylbromide I L 3
Nitroarenes

3,7-Dinitrofluoranthene b ND L 3
3,9-Dinitrofluoranthene b ND L 3
1,3-Dinitropyrene b ND L 3
1,6-Dinitropyrene b ND S 2B
1,8-Dinitropyrene b ND S 2B
9-Nitroanthracene ND ND 3
6-Nitrobenzo[a]pyrene b ND L 3
3-Nitrofluoranthene ND I 3
2-Nitrofluorene b ND S 2B
1-Nitronaphthalene b ND I 3
2-Nitronaphthalene b ND I 3
1-Nitropyrene b ND S 2B

Agent
Evidence of carcinogenicity a

Humans Animals Group

a. From Supplement 7 (IARC, 1987), unless otherwise indicated ; I, inadequate evidence ; L, limited evidence ; ND, no adequate data ;
S, sufficient evidence ; 1, Groupe 1 – the agent is carcinogenic to humans ; 2A, Group 2A – the agent is probably carcinogenic to
humans ; 2B, Group 2B – the agent is possibly carcinogenic to humans ; 3, Group 3 – the agent is not classifiable as to its carcinoge-
nicity to humans.
b. In this volume.
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Polycyclic aromatic compounds
Anthanthrene ND L 3
Anthracene ND I 3
Benz[a]anthracene ND S 2A
Benzo[b]fluoranthene ND S 2B
Benzo[j]fluoranthene ND S 2B
Benzo[k]fluoranthene ND S 2B
Benzo[ghi]fluoranthene ND I 3
Benzo[a]fluorene ND I 3
Benzo[b]fluorene ND I 3
Benzo[ghi]perylene ND I 3
Benzo[c]phenanthrene ND I 3
Benzo[a]pyrene ND S 2A
Benzo[e]pyrene ND I 3
Chrysene ND L 3
Coronene ND I 3
Cyclopenta[cd]pyrene ND L 3
Dibenz[a, h]anthracene ND S 2A
Dibenzo[a, e]pyrene ND S 2B
Dibenzo[a, h]pyrene ND S 2B
1,4-Dimethylphenanthrene ND I 3
Fluoranthene ND I 3
Fluorene ND I 3
Indeno[1, 2, 3-cd]pyrene ND S 2B
2-Methylchrysene ND L 3
3-Methylchrysene ND L 3
4-Methylchrysene ND L 3
5-Methylchrysene ND S 2B
6-Methylchrysene ND L 3
1-Methylphenanthrene ND I 3
Perylene ND I 3
Phenanthrene ND I 3
Pyrene ND I 3
Triphenylene ND I 3

Propylene ND ND 3

Agent
Evidence of carcinogenicity a

Humans Animals Group
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ANNEXE 11
ÉMISSIONS ANNUELLES D’UN VÉHICULE 
DE GAMME MOYENNE, EN kg/AN
(Source : RENAULT)

CO 22 3,7 9,5 15

Cycle A
HC 3 1,2 1,3 2

(ECE + EUDC)
NOx 5,2 1 9 14

Particules - - 1 1,6
CO2 2100 1800 2000 3200

CO 55,4 9,8 18,5 29

Cycle urbain
HC 8,2 3,4 2,2 3,5

(ECE)
NOx 5,3 2,1 12,3 19,3

Particules - - 1,2 1,9
CO2 2770 2400 2660 4170

Moteur Essence GPL Diesel

km/an moyen 12300 12300 12300 19300

(valeurs approchées)



ANNEXE 12
FACTEURS DE CONVERSION 
(MASSE/VOLUME EN VOLUME/VOLUME ET VICE VERSA)

acétaldéhyde (à 25°C et 1066 mbar) :
1 ppm = 1,8 mg/m3

1 mg/m3 = 0,56 ppm

acroléine (à 25°C et 1066 mbar) :
1 ppm = 0,4 mg/m3

1 mg/m3 = 2,5 ppm

benzène
1 ppm = 3,19 mg/m3

1 mg/m3 = 0,31 ppm

dioxyde d’azote
1 ppm = 1,88 mg/m3

1 mg/m3 = 0,53 ppm

formaldéhyde (à 25°C et 1066 mbar) :
1 ppm = 1,2 mg/m3

1 mg/m3 = 0,83 ppm

monoxyde de carbone
1 mg/m3 = 0,873 cm3/m3 (p.p.m.)
1 p.p.m. = 1,145 mg/m3

ozone
1 mg/m3 = 0,5 ppm
1 p.p.m. = 2 mg/m3
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ANNEXE 13
REMARQUES COMPLÉMENTAIRES DE RENAULT

RENAULT

Niveaux de pollution :

Pour les oxydes d’azote, la France reste un des pays les moins pollués (graphiques 1
et 2). Données CITEPA 1995.

En Ozone, on ne peut pas dire que la situation se dégrade car on n’a pas de passé
suffisant pour voir une évolution (Rapport ADEME - Ministère de
l’Environnement : La qualité de l’air en France 1993-1994 page 128).

Graphique 1
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Graphique 2

Ce polluant qui a une part importante d’origine naturelle est très soumis aux condi-
tions météorologiques. C’est aussi qu’en août 1976 (été particulièrement chaud et
ensoleillé) lors d’une campagne de contrôle de la qualité de l’air à Boulogne à la sor-
tie du Tunnel A. Paré, nous avons pu mesurer 400 µg/m3 d’ozone en valeur maxi
horaire alors que ces dernières années la valeur maximale CEE de 360 µg/m3 n’a été
atteinte sur aucune station en France.

En aldéhydes, on voit que les teneurs sur les sites de proximité sont inférieures à
10 µg/m3 tandis que dans l’habitat elles peuvent atteindre des maximas de 110 µg/m3

avec une moyenne de 50 µg/m3 et même 500 µg/m3 dans des mobiles homes (gra-
phiques joints).

L’étude de Flashbart citée en page 47 est difficilement utilisable en France : la topo-
logie des rues américaines étant complètement différente des nôtres. Les résultats de
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mesure le prouvent bien puisque les sites de proximité correspondent bien à l’expo-
sition du piéton, du riverain en France, la place V. Basch à Paris, représentant elle
l’exposition de l’automobiliste dans un flux dense de circulation.

Quand par ailleurs on examine les valeurs des polluants dans d’autres villes de
France (Rapport ADEME Ministère de l’Environnement déjà cité) ces conclusions
restent parfaitement valables.

Effets des particules – Effet génotoxique

Une étude a été menée par Renault, avec le concours du Laboratoire d’Hygiène de
la Ville de Paris (Thèse P. Pornet), et a montré par test d’Ames avec exposition
directe des bactéries aux gaz d’échappement que sur gaz d’échappement d’essence
traité par catalyseur tri-fonctionnel (= Norme 1993) on ne voit plus d’effet géno-
toxique et que sur gaz d’échappement diesel traité par catalyseur d’oxydation
(= Norme 1997) cet effet n’est plus significatif.
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Graphique 4 : Concentrations du Formaldéhyde (cuisine et chambre à coucher)
dans 51 maisons non préfabriquées en Californie en janvier 1984

Source : P. Dupont et J. Morrill, Residential indoor air quality and energy efficiency, 1989. American Council for
Energy Efficient Economy, Washington DC and Burkley. California.
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Source : P. Dupont et J. Morrill, Residential indoor air quality and energy efficiency, 1989.

Graphique 5 : Etendue de concentrations de formaldéhydes
dans des mobil homes en Californie
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