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CAA:B Hydrocarbures où AA indique le nombre de carbone de la chaîne et B le nombre 

de liaisons doubles 

CARB  California Air Resources Board 

CCME  Conseil Canadien des Ministres de l’Environnement 

CCMH  Concentration corpusculaire moyenne en hémoglobine 

CEE  Commission Économique pour l’Europe 

CFR  Code of Federal Regulations 

CFSPH Center for Food Security and Public Health 

CHCM  Concentration d’hémoglobine corpusculaire moyenne 

CIRC  Centre International de Recherche sur le Cancer 

CL50  Concentration léthale pour 50% de la population de sujets expérimentaux 

ClgD  Camion léger au diesel 

ClgE  Camion léger à essence 

CMIT  Chloro-2-méthyl-(2H)-isothiazol-3-one 

CO  Monoxide de carbone 

CO2  Dioxide de carbone 

COD  Catalyseur d’oxydation de diesel 

COHB  Carboxyhémoglobine 
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CONCAWE Conservation of Clean Air and Water in Europe 

COP  Catalyseur d’oxydation de particules 

COV   Composé organique volatile 

CV  Chevaux vapeur   

D2  Diesel Phillips N
o
 2 

DDP  Division des données sur la pollution 

DF05 Carburant à faible teneur en soufre avec un contenu élevé en composés 

aromatiques et des caractéristiques d’ébullition inférieures 

DEF  Diesel à faible émission 

DFTS   Diesel à faible teneur en soufre 

DMBA Diméthylbenzanthracène 

DMENO dose minimale avec effet nocif observé 

DMSO  Diméthylsulfoxyde 

DR  Division de recensement 

DRO  Dérivés réactifs de l’oxygène 

DSENO Dose sans effet nocif observé 

DTFTS Diesel à très faible teneur en soufre 

DTT  Dithiothreitol 

EAAG  Ester alkylique d’acide gras 

EC Carbone élémentaire 

ECE-EUDC Economic Commission of Europe Europe-Exhaustion Driving Cycle 

ECE R49 Cycle d’essai standard européen (13 modes) 

ED  Gaz d’échappement de diesel 

EEC  Ester éthylique de colza 

EES  Ester éthylique de soya 

EIR  Étude d’impact de la règlementation 

EM  Espèces mécanismes 

EMAG  Ester méthylique d’acide gras 

EMC  Ester méthylique de colza 

EMCA  Ester méthylique de canola 

EMF  Ester méthylique d’huile de poisson 

EMGA  Ester méthylique de graisse animale 

EMHU  Ester methylique d’huile usée 

EMP  Ester méthylique de palme 

EMS  Ester méthylique de soya 

ESB  Encephalopathie Spongiforme Bovine  

EST  Encephalopathie spongiforme transmissible  

ETBNC Écart-type des battements normaux du cœur 

FC  Fréquence cardiaque 

FE  Fréquence élevée 
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FF  Faible fréquence 

FOS  Fraction organique soluble 

FPD  Filtre à particules diesels 

FTA  Federal Transit Administration 

FTP-75 Federal Test Procedures 

FOV  Fraction organique volatile 

FVO  Farine de viande osseuse 

GES  Gaz à effet de serre 

GEM  Global environmental mutiscale model 

GFAP  Protéine acide fibrillaire gliale 

GREET Greenhouse Gases, Regulated Emissions, and Energy Use in Transportation 

model 

GTL  Carburant de synthèse liquide dérivé de gaz 

HAP  Hydrocarbures aromatiques polycycliques 

Hb  Hémoglobine 

HC  Hydrocarbure 

HCM Hémoglobine corpusculaire moyenne 

HCP  Hydrocarbure pétrolier 

HCT  Hydrocarbure totale 

HEI  Health Effects Institute 

HSSM  Hydrocarbon Spill Screening Model 

HVB  Huile végétale brute 

HVH  Huile végétale hydrotraitée 

HVP  Huile végétale pure 

IL  Interleukine 

INRP  Inventaire National des rejets de Polluants 

ISL  2-Methyl-3(2H)-isothiazolone 

KOH  Hydroxide de potassium  

kPa  Kilopascal 

LBA  Lavage bronchoalvéolaire 

LCPE  Loi Canadienne sur la Protection de l’Environnement 

LDH  Lactate déshydrogénase 

LLBA  Liquide de lavage bronchoalvéolaire 

LIS  Liste intérieure des substances 

LPNAL Liquide en phase non-aqueuse léger 

LPNA  Liquide en phase non-aqueuse 

MA  Macrophages alvéolaires 

MC  Motocyclette 

MCJ  Maladie de Creutzfeldt-Jacob 

MK 1  Carburant à faible teneur en soufre de la Suède 
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MIP-2  Protéine inflammatoire des macrophages 

MIT  2-méthyl-(2H)-isothiazol-3-one 

MOP  Matière organique polycyclique 

MPa  Megapascal 

MQET  Moyenne quadratique de l’ETBNC 

MRS  Matières à risque spécifiées 

MTT  Bromure de 3-(4,5-diméthylthiazol-2-yl)-2,5-diphényltetrazolium 

Na
+
  Ion de sodium 

NaOH  Hydroxide de sodium 

NBB  National Biodiesel Board 

NEDC  New European Driving Cycle 

NH4
+
  Ion ammonium 

N-HAP Hydrocarbures aromatiques polycycliques azotés  

NIV   Numéro d’identification du véhicule 

NMOC Composé organique sans methane 

NO3
-
  Ion nitrate 

NO  Monoxide d’azote 

NO2  Dioxide d’azote 

NOX  Oxydes d’azote 

NPM  Neutrophiles polymorphonucléaires 

NREL  National Renewable Energy Laboratory 

NSPS  New Source Performance Standard 

NTP  National Toxicology Program 

O2  Oxygène 

O3  Ozone 

OC  Carbone organique 

OIE  Organisation mondiale de la santé animale 

OMS  Organisation Mondiale de la Santé 

ONGC  Office des Normes Générales du Canada 

PCA  Principaux contaminants atmosphériques  

PCTHCT Pourcentage d’haematocrite 

PED  Particules de gaz d’échappement de diesel 

PIM  Protéine inflammatoire macrophagique 

PM  Matière particulaire 

PM2.5  Matière particulaire avec un diamètre aérodynamique maximal de 2.5µm 

PM10  Matière particulaire avec un diamètre aérodynamique maximal de 10µm 

PMEB   PM d’émissions de différents mélanges de biodiesel 

PMEP  PM d’émissions de diesel pétrolier 

PNBV   Poids nominal brut du véhicule 

PPM  Parties par million 
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PrP  Protéines de prion 

PrP
C
  Protéines de prion – cellulaire 

PrP
Tr

  Protéines de prion – tremblante 

PS  Pression sanguine 

RCR  Relation concentration réponse 

RCS  Réduction catalytique sélective 

RFS2  US Renewable Fuels Standard 

RGE  Recirculation des gaz d’échappement 

RSS  Réservoir de stockage sous-terrain 

SAE  Society of Automobile Engineers 

SAPQA Section Application en Modélisation de la Qualité de l’Air 

SO2  Dioxide de soufre 

SO4  Sulphate 

SP  Standards pancanadiens 

SRMÉ   Section de la Recherche et de la Mesure des Émissions 

SRM 1975 Matériel standard de référence 1975 

TBHQ  Tert-butylhydroquinone 

TCA  Temps de céphaline activée 

TCMH  Teneur corpusculaire moyenne en hémoglobine 

TNF-α  Facteur de nécrose tumorale alpha 

TP  Taux de prothrombine 

TPH  Hydrocarbure pétrolier total 

TPM   PM totale 

TSCA  Toxic Substances Control Act (États-Unis) 

TT  Taux de thrombine 

TUV  Unité de toxicité par litre de gaz d’échappement échantillonné 

TUW  Unité de toxicité par µg de fraction soluble de particules 

US DA  United States Department of Agriculture 

US DOE United States Department of Energy 

US EPA United States Environmental Protection Agency 

US FTP United States Federal Test Procedure 

VACES Versatile Aerosol Concentration Enrichment System 

VGM  Volume globulaire moyen 

VKP   Véhicules-kilomètres parcourus 

VL  Véhicule lourd 

VLD  Véhicule lourd au diesel 

Vlg  Véhicule léger 

VLE  Véhicule lourd à essence 

VlgD   Véhicule léger au diesel 

VlgE   Véhicule léger à essence 
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vMCJ  Variante de la MCJ 

VRC  Variabilité de la fréquence cardiaque 
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Sommaire exécutif 
Santé Canada a évalué les effets potentiels sur la santé humaine de l’utilisation généralisée de 

biodiesel au Canada, en considérant les étapes du cycle de vie de production, de distribution, 

d’entreposage et d’utilisation du carburant biodiesel. L’approche globale privilégiée est aussi 

exhaustive que le permettent les données disponibles et se veut comparative, c’est-à-dire que les 

impacts de l’utilisation du biodiesel sont comparés à ceux du diesel à très faible teneur en soufre 

(DTFTS) et présentés sous forme de risques et d’avantages relatifs. La principale considération 

de la présente analyse est l’impact potentiel de l’utilisation de biodiesel sur les émissions liées au 

transport et les concentrations atmosphériques de polluants. 

 

Le gouvernement du Canada a adopté une exigence de contenu renouvelable de 2% dans le 

diesel et le mazout de chauffage le 1
er

 juillet 2011, tel que présentée dans le Règlement modifiant 

le Règlement sur les carburants renouvelables (C.P. 2011-795, le 29 juin 2011) et publiée dans 

la Gazette du Canada, partie II, le 20 juillet 2011.
1
 Le Règlement ne précise pas l’usage de 

biodiesel dans les distillats et le mazout de chauffage. Plutôt, tout carburant liquide qui 

correspond à un carburant renouvelable tel que défini par le Règlement, qui est produit à partir 

d’une ou plusieurs matières premières désignées et qui se conforme à la teneur maximale 

spécifiée peut être acceptable.
2
 

 

Le biodiesel est un mélange d’esters alkyliques d’acides gras produits à partir d’huiles végétales 

ou de graisses animales par transestérification avec un alcool (généralement du méthanol). Les 

combinaisons d’acides gras dans les huiles et les graisses peuvent varier considérablement selon 

la matière première utilisée et ceci peut avoir des incidences sur les propriétés du biodiesel 

produit. Le biodiesel est normalement mélangé au DTFTS et les mélanges qui en résultent sont 

identifiés par la désignation BX, où X indique le pourcentage de biodiesel par volume dans le 

mélange (p. ex., B5 est un mélange contenant 5% de biodiesel par volume et 95% de DTFTS par 

volume). Les mélanges de biodiesel jusqu’à B20 peuvent être utilisés dans la plupart des moteurs 

à combustion par compression sans modification. 

 

Les usines de production de biodiesel dépendent de technologies et de procédés qui varient en 

fonction de la matière première et du niveau d’intégration ou de complexité des installations. Les 

activités de production de biodiesel peuvent mener à une variété d’émissions ou de rejets dans 

l’eau, l’air et le sol. Les risques et les dangers associés aux usines de biodiesel sont présents 

également dans d’autres secteurs industriels (p.ex., des émissions de combustion, des émissions 

fugitives et des déversements) et peuvent être limités par des mesures d’atténuation autant 

comportementales que technologiques. Les émissions atmosphériques les plus communes 

                                                 
1
 Vol. 145, n° 1, le 20 juillet 2011. Disponible à http://canadagazette.gc.ca/rp-pr/p2/2011/2011-07-20/html/sor-

dors143-fra.html. 
2
 Se référer aux définitions de carburant renouvelable et matière première de carburant renouvelable du Règlement 

sur les carburants renouvelables dans http://canadagazette.gc.ca/rp-pr/p1/2010/2010-04-10/html/reg1-fra.html. 
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provenant des installations de biodiesel sont le méthanol (lors de la transestérification), l’hexane 

(lors de l’extraction d’huile) et les principaux contaminants atmosphériques (PCA) (p.ex., les 

émissions de matières particulaires (PM) de génératrices alimentées en carburant). Selon 

l’information disponible dans l’Inventaire national des rejets de polluants
3
 et les renseignements 

obtenus d’évaluations environnementales de différentes usines de biodiesel au Canada, il est 

prévu que les quantités totales émises soient relativement faibles et qu’elles rencontrent les 

exigences règlementaires. Il est prévu que les concentrations dans l’air ambiant à proximité des 

usines de biodiesel respectent les critères de qualité de l’air. Les émissions de métaux lourds et 

de toxiques atmosphériques devraient être minimes, puisqu’aucune activité menant à des 

émissions considérables de ces polluants n’a été identifiée. 

 

Aucune base de données ou aucun outil n’a été développé spécialement pour prédire l’évolution 

et la migration environnementale de déversements de biodiesel. Les valeurs empiriques de 

nombreuses propriétés physiques et chimiques des composants du biodiesel ne sont pas 

disponibles. Santé Canada a réalisé une modélisation préalable de l’évolution et de la migration 

environnementale de différents scénarios de déversements de carburant biodiesel afin d’identifier 

les impacts potentiels clés. Les résultats de la modélisation du DTFTS pur, du biodiesel pur et 

des mélanges de biodiesel indiquent que les composants du biodiesel devraient migrer moins que 

les composants du carburant DTFTS. Ceci était anticipé étant donné les caractéristiques 

physiques et chimiques du biodiesel, notamment le taux de biodégradation plus élevé des 

composants de biodiesel relativement à celui des fractions de diesel. Nonobstant les incertitudes 

de la modélisation (c.-à-d., les présomptions et les entrées), la mobilité restreinte des composants 

du biodiesel peut être considérée comme un avantage puisque la contamination des sols et des 

eaux souterraines devrait être relativement limitée et, conséquemment, devrait avoir moins 

d’impact sur l’environnement et la santé humaine que les carburants pétroliers suite à des 

déversements. 

 

En ce qui a trait à l’utilisation de carburants biodiesels dans les véhicules lourds au diesel (VLD) 

routiers et de son impact sur les émissions des gaz d’échappement par rapport au DTFTS, les 

tendances suivantes sont rapportées:  

 des réductions considérables des émissions de PM, de CO, d’hydrocarbures, de composés 

organiques volatils et d’hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP); 

 aucun impact net ou une légère augmentation des émissions de NOX; et 

 aucun impact significatif sur l’efficacité des dispositifs de post-traitement. 

 

Pour la présente évaluation, les impacts de l’utilisation de biodiesel sur les émissions de sources 

mobiles pour l’ensemble de la flotte canadienne ont été estimés avec le modèle MOBILE6.2C en 

collaboration avec Environnement Canada. It était présumé que le biodiesel avait seulement un 

effet sur les VLD routiers. Le tableau SE.1 montre les  changements en pourcentage des 

                                                 
3
 http://www.ec.gc.ca/inrp-npri/Default.asp?lang=Fr&n=B85A1846-1 
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émissions moyennes de la flotte de VLD estimés pour le B5 et le B20 comparativement au 

DTFTS, pour 2006, 2010 et 2020. 

 

Le biodiesel devrait avoir moins d’impact sur les émissions des gaz d’échappement des VLD en 

2020 en raison du renouvellement du parc de VLD au Canada, puisque les modèles de VLD des 

années 2010 et suivantes sont dotés de nouvelles technologies de moteurs et de dispositifs de 

contrôles des émissions afin de rencontrer des normes d’émissions plus contraignantes. 

 

Tableau SE-1 Variation en pourcentage des émissions moyennes du parc de VLD au Canada de 

MOBILE6.2C en fonction de l’utilisation de B5 et de B20 comparativement au DTFTS, pour 2006, 2010 et 

2020  

 

Polluants 
B5 B20 

2006 2010 2020 2006 2010 2020 

1,3-Butadiène/Acétaldéhyde/ 

Acroléine/Formaldéhyde  -4 -3 -1 -18 -14 -3 

Benzo[a]pyrène -3 -3 -2 -14 -12 -9 

Benzène -4 -3 -1 -18 -14 -4 

Carbone élémentaire et organique -3 -3 -2 -13 -12 -9 

CO -3 -3 -2 -11 -10 -7 

COVtotaux/HCTtotaux -4 -3 -1 -18 -14 -3 

NOX 1 1 1 4 4 3 

PM10 échappement et PM2.5 échappement -3 -3 -2 -13 -12 -9 

SO2/ NH3 0 0 0 0 0 0 

Toluène/Éthylbenzène/Xylène -4 -3 -1 -18 -14 -3 

 

Une modélisation de la qualité de l’air a été réalisée dans le but d’étudier l’impact des mélanges 

de biodiesel sur la pollution atmosphérique au Canada. Plus précisément, les résultats 

d’émissions de sources mobiles de MOBILE6.2C pour les scénarios de référence et de biodiesel 

ont été utilisés comme entrées à la modélisation de la qualité de l’air.
4
 La modélisation 

photochimique pour le projet présent a été réalisée avec le Système régional unifié de 

modélisation de la qualité de l’air (AURAMS) en collaboration avec Environnement Canada 

(voir les scénarios au Tableau SE-2). Des scénarios à l’échelle nationale d’utilisation de biodiesel 

ont été modélisés selon une grille de 22,5 km englobant l’ensemble du pays. De plus, un épisode 

de forte pollution de deux semaines a été modélisé à haute résolution (grille de 3 km) au-dessus 

de la région de Montréal. 

 

                                                 
4
 Les émissions en amont associées au biodiesel (c.-à-d., la production du carburant, le transport et la distribution) ne 

sont pas prises en compte dans l’inventaire des émissions et dans la modélisation de la qualité de l’air. 
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Tableau SE-2 Périodes de modélisation photochimique (AURAMS) des scénarios 

 

Années Carburant 
Canada  

(grille de 22,5 km) 

Montréal 

(grille de 3 km) 

2006 

et 
2020 

B0 (DTFTS) Annuelle Du 12 au 23 juin 

B5 Annuelle Du 12 au 23 juin 

B20* Annuelle Du 12 au 23 juin 
*Les scénarios B20 à l’échelle nationale comprennent la présomption que le B20 est utilisé uniquement durant les 

mois d’été (de mai à septembre, inclusivement) et que le B0 est utilisé durant les mois d’hiver (d’octobre à avril, 

inclusivement) en raison d’exigences techniques. 

 

Il est prévu que l’utilisation à l’échelle nationale de B5 et de B20 sous les conditions de 2006 

résulte en des changements faibles (moins de 1%), mais non négligeables, de la qualité de l’air 

par rapport à l’utilisation de DTFTS. En général, les concentrations d’ozone et de PM2.5 

diminuent dans les centres urbains et augmentent dans les régions avoisinantes. Il est prévu que 

les concentrations de CO diminuent dans toutes les régions. Selon les prévisions de 2020, il est 

prévu que les changements de la qualité de l’air soient très faibles (moins de 0,5%) et souvent 

près des seuils de détection du modèle. En général, les concentrations d’ozone et de PM2.5 sont 

réduites dans les centres urbains, mais augmentent légèrement dans les régions avoisinantes. Les 

concentrations de CO sont réduites dans la plupart des régions. Les impacts moins importants sur 

la qualité de l’air de l’utilisation de biodiesel en 2020 sont attribuables aux réductions 

significatives des émissions de référence du parc de véhicules en 2020 par rapport à 2006, suite à 

l’introduction de véhicules plus propres. 

 

La modélisation à haute résolution et à court terme de la région urbaine de Montréal a également 

révélé de faibles changements à la qualité de l’air. La modélisation à haute résolution a amélioré 

la résolution spatiale des impacts sur la qualité de l’air, mettant en évidence différents 

phénomènes liés à la qualité de l’air qui sont causés par des régimes météorologiques à plus 

petite échelle et une distribution plus détaillée des sources d’émissions mobiles, comme les 

impacts des ponts et des principaux axes routiers.  

 

L’Outil pour évaluer les avantages d’une meilleure qualité de l’air (OEAQA) de Santé Canada a 

été employé pour chiffrer les risques et les avantages en matière de morbidité et de mortalité 

découlant des changements de concentrations des PCA liés à l’utilisation de B5 et de B20 par 

rapport au DTFTS dans le parc de VLD routiers, en 2006 ou en 2020. En 2006, l’utilisation 

annuelle de B5 ou estivale de B20 est associée à une diminution d’environ cinq à sept mortalités 

prématurées ainsi qu’à de légères réductions d’admissions à l’hôpital, de visites aux urgences et 

d’autres résultats de morbidité, essentiellement en raison de légères réductions des niveaux de 

PM2.5 et d’O3. Il est prévu que les avantages à la santé de l’utilisation du biodiesel seront réduits 

en 2020 en raison de l’ajout de nouvelles technologies de contrôle des émissions dans le parc de 

VLD.  
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L’analyse qualitative des données d’émissions des toxiques atmosphériques de sources mobiles 

révèle que des réductions minimes des concentrations atmosphériques de benzène, de 1,3-

butadiène, d’acétaldéhyde, de formaldéhyde, d’acroléine et d’HAP sont prévues suite à 

l’utilisation de biodiesel. Ceci pourrait se traduire par de très faibles réductions de l’exposition 

humaine à ces polluants, en particulier à proximité des axes routiers à forte circulation de VLD. 

Cependant, les avantages liés aux émissions et à toute réduction de l’exposition humaine 

devraient diminuer en 2020. 

 

Une analyse toxicologique des gaz d’échappement de biodiesel a été réalisée avec deux objectifs: 

(1) déterminer si les gaz d’échappement de biodiesel ont une incidence comparable, moindre ou 

supérieure à celle des gaz d’échappement de diesel pétrolier quant aux effets spécifiques sur la 

santé et (2) attribuer toute différence de l’ampleur des effets observés à une variation du niveau 

d’un ou de plusieurs paramètres physicochimiques spécifiques des gaz d’échappement.  

 

Une analyse de plusieurs études a démontré qu’il est improbable que les gaz d’échappement de 

biodiesel surpassent les gaz d’échappement de diesel en termes d’effets respiratoires. Seulement 

deux études ont été examinées qui traitaient des effets cardiovasculaires des gaz d’échappement 

de biodiesel. En fonction de cet ensemble limité de données, il n’a pas été possible de conclure 

quant à la comparaison de l’impact des gaz d’échappement de biodiesel et de diesel sur des effets 

cardiovasculaires. 

 

Une révision des résultats pertinents à l’initiation de la carcinogénèse a indiqué que les gaz 

d’échappement de biodiesel et les gaz d’échappement de diesel sont similaires en terme de 

clastogénicité, que les gaz d’échappement de biodiesel a un impact similaire ou inférieur sur les 

incidents biochimiques (dérivés réactifs d’oxygène, inflammation) liés à l’instabilité génétique et 

que le biodiesel a un effet cytotoxique égal ou supérieur au diesel. La majorité des études qui 

examinent la mutagénicité ont démontré que l’extrait de PM des gaz d’échappement de biodiesel 

est potentiellement moins mutagène que l’extrait de PM des gaz d’échappement de diesel. 

 

Seulement une étude d’inhalation a examiné les effets sur la reproduction et le développement, 

les effets neurologiques et les effets systémiques résultant d’une exposition aux gaz 

d’échappement de biodiesel. Étant donné que cette étude n’incluait pas une exposition au diesel, 

il n’a pas été possible de comparer les gaz d’échappement de biodiesel et de diesel. L’exposition 

par absorption cutanée a également été considérée à cause du risque d’exposition lors du 

ravitaillement en carburant. Toutefois, l’irritation de la peau, un résultat possible de ce type 

d’exposition, n’a pas été considérée dans l’étude analysée. 

 

Aucune information n’était disponible quant aux effets immunologiques résultant d’une 

exposition aux gaz d’échappement de biodiesel. 
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En ce qui a trait au deuxième objectif, il a été déterminé que les études qui traitent des incidences 

respiratoires, cardiovasculaires et liées à l’initiation de la carcinogenèse déploient de plus en plus 

d’efforts de recherche pour attribuer les différences des réponses biologiques entre les gaz 

d’échappement de biodiesel et de diesel aux différences des caractéristiques physicochimiques 

entre les deux carburants. Cependant, dans la majorité des études, les différences des niveaux de 

chaque polluant entre les gaz d’échappement de biodiesel et de diesel n’ont pas été clairement 

liées à des changements pour une réponse biologique donnée. 

 

Une analyse a été réalisée afin d’étudier le risque que la population générale soit exposée par 

inhalation à l’agent infectieux de l’encéphalopathie spongiforme bovine (ESB) à la suite de la 

combustion de biodiesel produit à partir de graisses animales provenant de matières à risque 

spécifiées (MRS). Le risque a été considéré négligeable, à la condition que les MRS et le suif 

destinés à la production de biodiesel soient traités pour obtenir un suif dont la teneur en 

impuretés insolubles ne dépasse pas 0,15%, tel qu’énoncé dans les directives de l’Agence 

canadienne d’inspection des aliments. Dans un deuxième scénario où la teneur en impuretés 

insolubles du suif de MRS est supérieure à 0,15% et que ces impuretés contiennent des agents 

pathogènes d’ESB, il est attendu que les différents processus de production et de combustion 

contribueront à une réduction du risque d’exposition par inhalation aux agents d’ESB. 

 

Le potentiel de réactions allergiques dans la population générale suite à une exposition par 

inhalation aux gaz d’échappement de biodiesel issu de soya a été analysé puisque le soya est une 

des denrées alimentaires principales responsables de réactions allergiques. Il a été conclu que la 

dénaturation et l’hydrolyse des protéines lors de la production de biodiesel et des étapes de 

purification réduiront vraisemblablement l’allergénécité du biodiesel. Toutefois, si des protéines 

allergènes étaient capables de survivre à ces derniers processus, il est très probable que les 

protéines seraient détruites lors du stade de combustion puisque les températures dans les 

moteurs au diesel sont largement supérieures à celles qui causent des altérations considérables à 

la structure des protéines, éliminant ainsi le potentiel de réactions allergiques. 

 

Une analyse des principales catégories d’additifs de carburants qui seront vraisemblablement 

utilisées dans les carburants biodiesels au Canada a été réalisée. L’analyse comprenait de 

l’information contextuelle et toxicologique pour différents types d’additifs ainsi que certains 

produits spécifiques. Il existe un niveau d’incertitude relativement élevé quant aux additifs étant 

donné qu’il est difficile de prévoir quels produits seront utilisés régulièrement dans les mélanges 

de biodiesel et puisqu’il y a relativement peu d’information toxicologique ou reliée à l’exposition 

disponible quant à ces produits. 

 

Conclusion générale 
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Quoique les scénarios analysés dans la présente évaluation ne reflètent pas des politiques 

canadiennes spécifiques d’utilisation de biodiesel, ils ont été sélectionnés afin de permettre un 

aperçu global des impacts potentiels sur la santé de l’utilisation de biodiesel au Canada. En 

général, il est prévu que l’utilisation de B5 ou de B20 à l’échelle nationale mène à des 

bénéfices/risques à la qualité de l’air et la santé très minimes et que ceux-ci diminueront 

vraisemblablement dans le temps. Même si des limitations importantes au niveau des données et 

de la modélisation subsistent, l’information présentement disponible suggère que les impacts 

différentiels sur la santé en fonction de l’utilisation généralisée de faibles mélanges de biodiesel 

au Canada soient minimes comparativement au DTFTS. 
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Chapitre 1. Le biodiesel au Canada: contexte et portée de 
l’évaluation du risque 
Les carburants de type distillat moyen issus de la biomasse sont produits et utilisés depuis plus 

de cent ans (Knothe 2005; Mittelbach et Remschmidt 2004). Le biodiesel, un mélange d’esters 

alkyliques d’acide gras (EAAG), est produit à partir d’huiles végétales ou de graisses animales 

(composées de triglycérides) par un procédé de transestérification. Cette réaction chimique mène 

à la formation d’un carburant dont les propriétés sont similaires au diesel pétrolier conventionnel 

et qui peut être utilisé dans la majorité des moteurs à compression sans aucune modification. 

Puisqu’il est généralement commun d’utilisé le méthanol comme alcool dans le procédé de 

transestérification, il est commun de se référer au biodiesel comme étant un mélange d’esters 

méthyliques d’acide gras (EMAG). La combinaison d’acide gras dans les huiles et les graisses 

utilisé dans la fabrication de biodiesel peut varier grandement selon la matière première utilisée 

et ceci peut avoir un impact sur les propriétés finales du biodiesel. 

 

Le carburant biodiesel est présentement produit dans plusieurs pays à partir de matières 

premières variables et habituellement utilisé sous forme de mélanges avec du diesel 

conventionnel à des concentrations par volume variant entre 5% et 20%. Les mélanges de 

biodiesel sont généralement identifiés par la désignation BX, où X indique le pourcentage par 

volume de biodiesel dans le mélange (p. ex., B5 est un mélange comprenant 5% de biodiesel et 

95% de diesel pétrolier par volume).  

 

Les huiles végétales et animales utilisées directement comme carburant ne sont pas considérés 

comme étant du biodiesel, ni les carburants dérivés de procédés autres que la transestérification 

(p. ex., hydrotraitement
5
), même s’ils utilisent des matières premières animales ou végétales 

(Knothe 2005).  

1.1 Règlementation du carburant biodiesel 

Le Gouvernement du Canada a adopté des dispositions exigeant en moyenne 2% de contenu 

renouvelable dans le diesel et le mazout de chauffage le 1
er

 juillet 2011, tel que présenté dans le 

Règlement modifiant le Règlement sur les carburants renouvelables (C.P. 2011-795 29 juin 

2011) et publié dans la Gazette du Canada, partie II, le 20 juillet 2011.
6
 Le Règlement ne spécifie 

pas l’usage de biodiesel dans les distillats et l’huile de chauffage. Plutôt, tout carburant liquide 

qui correspond à un carburant renouvelable tel que définit par le Règlement, qui est produit à 

                                                 
5
 Les huiles et graisses hydrotraitées sont un type de diesel renouvelable produit via des processus d’hydrotraitement 

et d’isomérisation. Le produit final est indiscernable du diesel pétrolier.  
6
 Vol. 145, N° 15 – Le 20 juillet 2011 [http://www.gazette.gc.ca/rp-pr/p2/2011/2011-07-20/html/sor-dors143-

fra.html] 
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partir d’une ou plusieurs matières premières désignées et qui se conforme aux exigences de 

contenu maximal spécifiées peut être acceptable.
7
 

 

Il est estimé que l’exigence national de 2% adopté en 2011 créera une demande d’au plus 650 

millions de litres de carburant diesel renouvelable (MJ Ervin and Associates 2008; RNCan 2007; 

Règlement modifiant le Règlement sur les carburants renouvelables (C.P. 2011-795 29 juin 

2011)).
8
 

1.2 Matières premières de biodiesel 

L’industrie du biodiesel au Canada dépend de différents fournisseurs de matières premières, tels 

que les fermiers et les centres d’équarrissages. La production canadienne de biodiesel est basée 

essentiellement sur trois matières premières: les huiles végétales vierges, les graisses animales et 

les huiles usées et recyclées (p. ex., huiles de friture). La sélection d’une matière première 

découle en grande partie de la disponibilité régionale ou nationale d’huiles et de graisses. Cette 

sélection est importance puisqu’elle a des répercussions économiques, environnementales et 

techniques.  

 

Les graisses animales et les huiles usées représentent des matières premières bon marché 

puisqu’ils sont principalement des produits secondaires issus d’autres activités. Ces matières sont 

relativement économiques et sont disponibles en milieux urbains et ruraux. Toutefois, 

puisqu’elles se caractérisent par des volumes disponibles restreints, l’offre d’huiles usées et de 

graisses animales ne devraient pas croître considérablement face à une croissance de la demande. 

 

Les huiles végétales vierges proviennent de nouvelles sources, dont certaines sont cultivées 

expressément pour la production de biocarburants. Le canola est l’oléagineux le plus favorable 

dans un contexte de production canadienne. La graine de canola contient environ 44% d’huile
9
 et 

la fraction résiduelle de la graine de canola peut être transformée en moulée à haute teneur en 

protéine destinée principalement à l’élevage.
 
 

 

À l’heure actuelle, la majorité de la production canadienne de biodiesel est fait à partir de 

graisses animale et d’huiles usées. Seule une fraction limitée de la production domestique utilise 

des huiles vierges, soit de canola ou de soya. Les estimations pour l’année 2009 démontrent que 

49% de la capacité de production de biodiesel était basée sur les graisses animales 

(comparativement à 36% en 2008), 37% était issu d’huiles usées (comparativement à 59% en 

2008) et 14% avait utilisé du canola (comparativement à 6% en 2008) (GAIN 2009).  

                                                 
7
 Se référer aux définitions de carburant renouvelable et matière première de carburant renouvelable du Règlement 

[http://canadagazette.gc.ca/rp-pr/p1/2010/2010-04-10/html/reg1-eng.html] 
8
 Les estimations de la demande de diesel renouvelable varient selon l’année de référence d’utilisation de distillat au 

Canada. 
9
 Commission canadienne des graines: www.grainscanada.gc.ca/canola/harvest-recolte/2010/hqc10-qrc10-6-fra.htm 

(consulté le 14 mars 2011) 
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1.3 Demande et production de biodiesel 

Le marché canadien du biodiesel est miné par différents facteurs, notamment une demande 

limitée pour les distillats moyens due au nombre restreint de véhicules légers au diesel (VlgD) 

(p. ex., véhicules passagers, camionnettes) et une faible pénétration de marché au-delà d’un 

rayon de camionnage normal des installations de production (PPD Technologies Inc. 2008). 

Cependant, l’exigence fédérale de 2% de carburant renouvelable dans le diesel et le mazout de 

chauffage adopté en 2011, équivalent à 650 millions de litres, et la construction d’usine de 

production de biodiesel à grande capacité vont surement modifier la dynamique du marché 

canadien pour répondre à la demande croissante. 

 

Les usines de production de biodiesel sont distribuées de la Colombie-Britannique jusqu’au 

Québec. Il est assumé que le canola deviendra la matière première principale des provinces de 

l’ouest, tandis que les provinces de l’est utiliseront les graisses animales et les huiles usées pour 

environ la moitié de leur production de biodiesel.
10

 Selon l’Association canadienne des 

carburants renouvelables, près de 13 usines de productions de biodiesel sont présentement en 

opération au Canada.
11

 

 

Les renseignements disponibles de l’industrie indiquent qu’environ 500 millions de litres de 

biodiesel pourraient être produits à partir de matières premières abordables (p. ex., huiles usées, 

graisses animales) (GAIN 2009). Ainsi, les graisses animales et les huiles usées pourraient 

permettre de répondre à la majorité de la demande nationale (d’au plus 650 millions de litres) 

découlant de l’adoption du Règlement. Un recensement des usines canadiennes de production de 

biodiesel existantes et prévues a démontré que la capacité canadienne de production pourrait, 

dans un proche futur, être considérablement supérieure au volume prescrit par l’exigence 

fédérale de 2% de contenu renouvelable dans le diesel et le mazout de chauffage. Ceci soulève 

les problématiques de la disponibilité et des coûts de la matière première, ainsi que l’accès aux 

marchés internationaux pour les producteurs canadiens. En effet, si suffisamment de matières 

premières économiques sont disponibles pour produire du biodiesel et atteindre le niveau exigé 

par la Règlementation, il peut s’avérer relativement dispendieux ou non-rentable de produire du 

biodiesel à partir d’huiles végétales vierges, autant en-deçà qu’au-delà des volumes exigés. 

 

En dépit de l’exigence de 2% du Gouvernement du Canada, le développement du secteur de la 

production de biodiesel n’a pas cru de manière significative jusqu’à tout récemment. En 

conséquence, il est anticipé que la production domestique à elle seule ne sera pas suffisante pour 

répondre entièrement à la demande (GAIN 2009), au moins dans la période initiale de 

l’obligation. En concordance, Ressources Naturelles Canada (RNCan) a estimé qu’en 2011 

environ 70% de la demande de biodiesel a été produite au Canada et les volumes prescrits 

                                                 
10

 Gazette du Canada, Partie II, Vol. 145, No. 15 – Le 20 juillet 2011. [http://canadagazette.gc.ca/rp-

pr/p2/2011/2011-07-20/html/sor-dors143-fra.html] 
11

 http://www.greenfuels.org/en/industry-information/plants.aspx (consulté le 16 décembre 2011) 



 

27 

 

additionnels ont été importés des États-Unis. En 2012, il est présumé que 90% de la demande 

additionnelle en volume de biodiesel proviendra de production domestique et 10% d’importation 

de diesel renouvelable (c.-à-d., surtout des huiles et graisses hydrotraitées).
12

  

1.4 Distribution et normes du carburant biodiesel 

En ce qui concerne l’entreposage, le mélange et la distribution du carburant biodiesel, la stabilité 

et la qualité du produit final sont primordiales. Les propriétés du carburant doivent demeurer 

constantes durant l’ensemble des étapes d’entreposage et de distribution et toujours répondre aux 

normes de qualité de l’industrie. Ceci permet d’assurer l’accès à un carburant diesel performant 

et le bon fonctionnement des équipements ou véhicules. La stabilité du biodiesel est 

généralement subordonnée aux conditions environnementales, à la composition en acides gras, 

au vieillissement du biodiesel, à la présence d’additifs (p. ex., antioxydants) et à la qualité du 

diesel pétrolier utilisé dans les mélanges (Karavalakis et coll. 2010). Les additifs incluent une 

variété de produits, tels que des stabilisateurs d’oxydation et des biocides, ayant des fonctions 

diverses. Par exemple, certains additifs offrent des avantages intéressants lors de l’entreposage 

en inhibant la dégradation chimique du carburant (p. ex., formations d’acides, oxydation) ou en 

inhibant la croissance de microorganismes. Il a été observé que les mélanges à faible teneur en 

biodiesel, comme le B5 ou le B20, ont une meilleure stabilité que le B100 lors de l’entreposage 

(McCormick et Westbrook 2010).   

 

L’entreposage de biodiesel pur aux terminaux pétroliers primaires
13

 est considéré comme la 

méthode la plus pratique pour garantir une qualité maximale du carburant. Ainsi, les 

intermédiaires en aval du terminal primaire n’ont pas besoin de manipuler le biodiesel pur, mais 

seulement des mélanges spécifiques. Une autre option est d’entreposer le B100 aux terminaux 

secondaires. Ainsi, le biodiesel est mélangé seulement juste avant d’être livré aux points de vente 

(RNCan 2007). 

 

Diverses options sont disponibles pour mélanger le biodiesel avec le diesel pétrolier. Celles-ci 

varient en fonction des demandes du marché, des conditions environnementales (p. ex., 

température ambiante), des normes de qualité, et des bonnes pratiques de l’industrie. Idéalement, 

le B100 serait mélangé par injection en ligne
14

 aux terminaux primaires et ensuite distribué sous 

forme mélangée en aval, soit aux points de vente, aux clients individuelles ou aux terminaux 

secondaires, et ce principalement par camion (RNCan 2007). 

 

                                                 
12

 Gazette du Canada, Partie II, Vol. 145, No. 15 – Le 20 juillet 2011. [http://canadagazette.gc.ca/rp-

pr/p2/2011/2011-07-20/html/sor-dors143-fra.html] 
13

 Il y a environ 76 terminaux primaires au Canada. 
14

 Le mélange en ligne consiste à l’ajout de biodiesel à du diesel dans un tuyau ou un boyau, permettant ainsi la 

création d’une turbulence suffisante pour bien mélanger les deux carburants. Cette méthode assure un maximum 

d’homogénéité et s’est avérée efficace à des températures froides. C’est une méthode couramment utilisée pour le 

mélange des additifs. 
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Autre que l’injection en ligne aux terminaux primaires, le mélange par barbotage
15

 est possible 

aux terminaux primaires et secondaires. Le mélange séquentiel est une variation du mélange par 

barbotage qui utilise des pompes métriques pour déterminer avec précisions les quantités de 

carburants requises dans un mélange (RNCan 2007). Il existe également l’option de mélanger 

directement dans le réservoir.
16

 Quoique moins couteuse et nécessitant moins d’infrastructure 

que le mélange par injection en ligne, ces dernières techniques de mélanges sont moins précises 

et peuvent mener à des mélanges non-conformes et des carburants aux propriétés irrégulières 

entre les lots.  

 

Un autre défi pour l’industrie est que le biodiesel est présentement transporté par camion et par 

rail. Ceci fait en sorte que le transport et la distribution de biodiesel est logistiquement plus 

difficile, plus coûteuse et requiert également plus d’énergie comparativement à l’utilisation 

d’oléoducs pour les produits pétroliers. Le biodiesel n’est pas transporté par oléoducs en partie à 

cause des risques de contaminations des carburants d’aviation par des composantes de biodiesel 

si ces deux produits étaient distribués par des réseaux multi-produits (McCormick et coll. 2009). 

 

Comme c’est le cas avec les carburants fossiles, le biodiesel produit ou importé destiné au 

marché canadien doit rencontrer des normes spécifiques. Des normes ont été développées pour 

assurer la qualité du produit fini à chacun des différents stades du processus de production. 

Notamment, il est important de mesurer la présence de produits secondaires et d’impuretés (p. 

ex., glycérine, méthanol, acides gras libres et sels) qui pourraient affecter la performance des 

carburants biodiesel. 

 

Au Canada, des normes pour les carburants pétroliers et les biocarburants sont développées et 

publiées par l’Office des normes générales du Canada (CGSB). La norme CAN/CGSB-3.520-

2011, Carburant diesel automobile contenant de faibles quantités de biodiesel (B1-B5) (1
er

 

décembre 2011) s’applique au diesel à faible teneur en soufre contenant au plus 5% de biodiesel. 

Ce type de carburant est destiné aux véhicules routiers et aux moteurs diesel à haute-vitesse qui 

requiert un diesel à faible teneur en soufre pour respecter la règlementation sur les émissions, 

ainsi que les équipements au diesel à haute vitesse. 

 

À l’échelle internationale, des normes similaires sont développés par l’American Society for 

Testing and Materials (ASTM) et le Comité Européen de Standardisation (EN): ASTM-D6751 

pour le biodiesel pur ou B100, ASTM-D975 pour des mélanges jusqu’à B5, ASTM-D7467 pour 

                                                 
15

 Le mélange par barbotage implique le mélange de biodiesel et de diesel directement dans un réservoir (p. ex., 

camion citerne). Les deux carburants sont ajoutés séparément, ce qui peut limiter leur mélange. 
16

 Les mélanges dans le réservoir impliquent l’ajout simultané des différents carburants dans un réservoir. Cette 

approche suppose que le débit de remplissage est suffisant pour produire un mélange homogène, sans nécessité 

d’agitation additionnelle. Certains grands réservoirs peuvent également être munis d’agitateurs pour assurer un 

mélange des composantes. 
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les mélanges entre B6 et B20, ASTM-D396 pour des mélanges jusqu’à B5 destinés à différents 

équipements de combustion de mazout et EN 14214 pour des mélanges jusqu’à B7. 

1.5 Portée de l’évaluation du risque pour la santé 

L’analyse des impacts sur la santé détaillée dans ce rapport évalue les effets potentiels sur la 

santé humaine de l’utilisation généralisée de biodiesel au Canada. L’analyse prend en compte les 

étapes suivantes du cycle de vie du biodiesel: production, distribution, entreposage et utilisation. 

L’approche générale favorisée est aussi exhaustive que le permet les renseignements disponibles 

et se veut comparative. Lorsque possible, les impacts de l’utilisation du biodiesel seront 

comparés avec le diesel à faible teneur en soufre et présentés sous forme de risques et bénéfices 

relatifs. Étant donné l’exposition généralisée de la population à la pollution atmosphérique et les 

effets très significatifs qui y sont associés, une considération principale de l’analyse se rapporte à 

l’impact de l’utilisation du biodiesel sur les émissions du secteur mobile et les concentrations 

atmosphériques des polluants. 

 

Les émissions atmosphériques potentielles provenant des usines de production de biodiesel sont 

présentées au Chapitre 2, qui inclut une révision des stades clés de production et des données 

d’émissions disponibles. 

 

Le Chapitre 3 aborde la migration et la transformation du biodiesel dans l’environnement 

advenant une fuite ou un déversement. Les effets potentiels du biodiesel sur la migration des 

contaminants dans les aquifères sont discutés. 

 

Le Chapitre 4 est une revue de la littérature scientifique en ce qui concerne les changements 

relatifs des émissions de véhicules qui utilisent du biodiesel en comparaison avec des distillats 

moyens conventionnels.  

 

Le chapitre 5 présente les résultats de la modélisation de la flotte canadienne de véhicules 

routiers selon différents scénarios d’utilisation de biodiesel. Les émissions de polluants 

réglementés et non-réglementés sont étudiées. Les scénarios retenus pour l’analyse incluent 

l’usage de B0, B2, B5, B10 et B20 à travers l’ensemble du Canada, pour les années 2006, 2010, 

2015 et 2020. 

 

L’analyse des impacts relatifs de l’utilisation du biodiesel sur la qualité de l’air est présentée au 

Chapitre 6. À l’aide d’un modèle photochimique de la qualité de l’air, les scénarios B0, B5 et 

B20 en 2006 et 2020 ont été évalués.  

 

Le Chapitre 7 présente les résultats d’une revue scientifique de la littérature se rapportant à la 

toxicité relative des émissions de biodiesel comparativement aux émissions de diesel. La revue 
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se concentre sur les effets et symptômes cardiaques, respiratoires, neurologiques, mutagènes, 

cancérogènes, reproductifs, développementaux, immunologiques et systémiques. 

 

Les effets sur la santé de la population associés aux changements de la qualité de l’air selon les 

différents scénarios d’utilisation de biodiesel sont présentés au Chapitre 8. 

 

Notons que les bénéfices potentiels de l’utilisation de carburants renouvelables quant aux gaz à 

effets de serre, aux risques de santé au travail associés à l’industrie du biodiesel, aux impacts 

potentiels sur la santé reliés à la production agricole de matières premières pour la production de 

biodiesel et aux impacts potentiels sur la qualité de l’air et la santé associés à l’utilisation de 

biodiesel dans le mazout de chauffage n’ont pas été considérés dans la présente analyse. 

 

Pour les fins de l’évaluation des risques sur la santé, la documentation scientifique ainsi que les 

publications non-scientifiques portant sur le biodiesel publiées ou disponibles avant le 1
er

 août 

2011 ont été consultées. 
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Chapitre 2. Biodiesel: activités et émissions en amont 
Les usines de production de biodiesel dépendent de technologies et de procédés qui varient 

généralement en fonction de la matière première utilisée et du niveau d’intégration ou de 

complexité des installations. Certaines usines intègrent le pressage des oléagineux, l’extraction 

d’huile et la production de biodiesel (c.-à-d., transestérification), tandis que d’autres usines se 

limitent au procédé de transestérification. Les étapes analysées dans le présent chapitre sont: la 

manipulation de la matière première, la production de biodiesel, l’entreposage de carburant et sa 

distribution. Les activités et pratiques agricoles reliées à la croissance des oléagineux sont 

exclues de l’analyse. Lorsque les données sont disponibles et pertinentes, les émissions 

provenant des usines de biodiesel sont comparées avec celles de l’industrie pétrochimique ou 

autres secteurs comparables (p. ex., extraction d’huile à des fins alimentaires). 

 

Les stades en amont ont des impacts et des influences très variés sur l’ensemble du cycle de vie 

du biodiesel. Les activités agricoles et de pressage entraînent l’émission de quantités 

considérables de matières particulaires, tandis que l’extraction d’huile mène à l’émission de 

toxiques atmosphériques suite à l’usage de solvants comme l’hexane pour optimiser la 

récupération d’huile. Il est prévu que la plus grande fraction des émissions d’hydrocarbures 

reliées à la production de biodiesel provienne des étapes d’extraction d’huile des oléagineux 

(Pang et coll. 2009). 

2.1 Processus de transestérification 

La production de biodiesel se divise en deux étapes distinctes: i) l’extraction d’huile et/ou la 

purification de l’huile et/ou l’équarrissage et ii) la transestérification. L’extraction, la purification 

et l’équarrissage dépendent de processus physiques (p. ex., pressage, chaleur, filtration). Ces 

étapes peuvent être exécutées à l’externe et le produit livré à l’usine de biodiesel ou bien 

accomplies à l’interne dans les usines entièrement intégrées. La transestérification est un 

processus à plusieurs étapes qui met en contact l’huile brute, des alcools et des catalyseurs, 

généralement à l’intérieur de réacteurs clos selon des conditions sous vides, selon une méthode 

par lots ou en continue. 

 

Essentiellement, une part (en poids) d’huile végétale mélangée avec un dixième de part d’alcool 

produira une part de biodiesel et un dixième de part de glycérine (Huo et coll. 2009). La 

glycérine a une valeur économique non-négligeable. Elle peut être récupérée, purifiée et vendue 

à d’autres secteurs industriels (p. ex., pharmaceutique, cosmétique et nourriture pour animaux). 

2.2 Usines de production de biodiesel : activités et sources d’émissions 

Les activités de production de biodiesel peuvent mener à une variété d’émissions ou de rejets à 

l’eau, l’air et le sol. Même si la majorité des dangers sont limités à l’usine (c.-à-d., reliés à la 
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santé au travail), certains rejets ou accidents pourraient avoir un impact sur les communautés 

avoisinantes (p. ex., émissions atmosphériques et rejets d’eaux usées). 

 

Les dangers physiques, chimiques et biologiques associés aux installations de production de 

biodiesel sont courants dans d’autres secteurs industriels, tels que des accidents de transport, des 

feux, des explosions, des déversements et l’exposition à des agents biologiques (p. ex., bactéries, 

moisissures). Les risques et les impacts de ces dangers sont habituellement connus et des 

mesures de mitigation, autant comportementales que technologiques, existent pour limiter leur 

manifestation (Resource Environmental Associates Limited (REA) 2010). De plus, il est 

généralement économiquement rentable de limiter les émissions de certains produits secondaires 

(p. ex., glycérine) ayant une valeur marchande. 

 

Il est prévu que certains des équipements utilisés pour la production de biodiesel, tels que les 

réacteurs, les décanteurs, les séparateurs, les réservoirs de nettoyage et les colonnes de 

distillation, mènent au rejet de principaux contaminants atmosphériques (PCA)
17

 et de toxiques 

atmosphériques. Des émissions reliées à la combustion (NOX, CO, SO2, PM10, PM2.5, COV, 

hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP)) sont également anticipées des génératrices, 

bouilloires et autres équipements d’appoints. Ces émissions vont varier en fonction du type de 

carburant utilisé (p. ex., gaz naturel, mazout) et de la technologie des équipements. 

 

Des émissions supplémentaires de COV, de toxiques atmosphériques et de PM pourraient 

également provenir d’activités et d’installations telles que les réservoirs d’entreposage, le 

chargement et la livraison de biodiesel et de glycérine, les fuites d’équipements, les colonnes de 

refroidissement et les routes de transport (US EPA 2008). Quoique les émissions de COV 

puissent découler de plusieurs stades de production de biodiesel, les craintes principales 

demeurent le rejet de méthanol lors de la transestérification et le rejet d’hexane durant 

l’extraction d’huile. Toutefois, la majorité des émissions de méthanol devrait être récupérée (p. 

ex., système de récupération des vapeurs, équipement d’entreposage scellé, méthodes de 

séparations physiques, processus de distillation) et réutilisée dans les usines de biodiesel 

modernes (Agriculture et Agroalimentaire Canada (AAC) 2008) 

 

D’autres émissions, dont les métaux lourds et les toxiques atmosphériques, ne sont généralement 

pas problématiques puisqu’aucune activité menant à des émissions considérables de ces 

polluants n’a été identifiée (REA 2010). 

 

Les usines de biodiesel utilisent généralement l’eau pour la préparation de la matière première, le 

refroidissement et le lavage du biodiesel. Les polluants de l’eau et du sol les plus probables de la 

production de biodiesel sont le méthanol, l’hexane, les catalyseurs (ex: hydroxyde de potassium, 

hydroxyde de sodium), l’acide phosphorique, la glycérine et le biodiesel (AAC 2007). 

                                                 
17

 Tel que défini par Environnement Canada [http://www.ec.gc.ca/air/default.asp?lang=Fr&n=7C43740B-1] 
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À part le processus de production de biodiesel, la qualité de l’eau et des sols peut également être 

affectée par des déversements lors du transport ou l’entreposage de biodiesel, de mélanges de 

biodiesel et de diesel conventionnel ou de produits divers nécessaires aux opérations. Une 

analyse de la destinée et de la migration environnementale des composés de biodiesel dans le sol 

et l’eau souterraine sous différents scénarios applicables au Canada est présentée au Chapitre 3.  

 

Les émissions atmosphériques usuelles provenant d’usines de production de biodiesel sont 

limitées au méthanol, à l’hexane et aux PCA. Selon les informations disponibles dans 

l’Inventaire national des rejets de polluants (INRP)
18

, ainsi que les renseignements obtenus 

d’évaluations environnementales et d’études d’impact environnementales (toutes les études  sont 

publiquement disponibles et ont été obtenues de la Division d’évaluation environnementale de 

Santé Canada et d’AAC), il est prévu que les quantités totales émises soient relativement faibles 

et qu’elles soient en dessous des limites règlementaires. Il est attendu que les concentrations 

ambiantes à proximité des installations de biodiesel respectent les critères de qualité de l’air. En 

comparaison, les raffineries de pétrole rapportent des niveaux d’émissions de PCA plus élevés 

(se référer à l’INRP). Toutefois, la taille des raffineries de pétrole doit être prise en considération 

lors d’une comparaison avec les usines de biocarburants, puisque certaines raffineries produisent 

plus de carburant en quelques jours que la majorité des usines de biocarburants en une année 

entière. Une évaluation plus pertinente des émissions est possible si les émissions annuelles sont 

converties en émissions par litre de carburant ou par unité d’énergie (p. ex., Btu) produit. 

 

Des estimations préliminaires des émissions par litre de carburant produit de deux grandes 

raffineries et d’une usine de biodiesel, en opération au Canada, ont été réalisées selon les 

données disponibles sur l’INRP et des informations corporatives accessibles au public (voir le 

Tableau 2-1). Les émissions par litre de carburant produit ont été déterminées en divisant les 

émissions industrielles inscrites à l’INRP pour l’année 2009 par la capacité de production totale 

des installations sélectionnées. Les estimés ne tiennent pas compte de l’ensemble des produits 

générés par les raffineries (ex : gazoline, distillats) ni des arrêts de production temporaires durant 

l’année d’inventaire.
19

 De plus, l’usine de production de biodiesel sélectionnée n’est pas 

nécessairement représentative de l’ensemble de l’industrie canadienne de biodiesel. 

 

                                                 
18

 http://www.ec.gc.ca/inrp-npri/Default.asp?lang=Fr&n=B85A1846-1 
19

 La production annuelle a été calculée selon la capacité de production quotidienne multipliée par 350 jours 

d’activité. 
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Tableau 2-1 Comparaison simplifiée des émissions atmosphériques par litre de carburant provenant de 

raffineries et d’une usine de production de biodiesel au Canada, selon les données de l’INRP de 2009 

 

Usine Raffinerie 1 Raffinerie 2 Biodiesel 

Émissions 

atmosphériques 
tonnes/an kg/L tonnes/an kg/L tonnes/an kg/L 

méthanol 0,017 1,15*10
-9

 -- -- 14 3,11*10
-4

 

NOX (selon NO2) 1642 1,11*10
-4

 1840 2,45*10
-4

 36 8,00*10
-4

 

PM10 276 1,87*10
-5

 102 1,36*10
-5

 3,7 8,22*10
-5

 

PM2,5 245 1,66*10
-5

 69 9,17*10
-6

 1 2,22*10
-5

 

PM totale 387 2,63*10
-5

 136 1,81*10
-5

 11 2,44*10
-4

 

SO2 4284 2,91*10
-4

 5091 6,77*10
-4

 25 5,56*10
-4

 

COV 690 4,68*10
-5

 855 1,14*10
-4

 11 2,44*10
-4

 

Raffinerie 1: Ultramar, St-Romuald, QC; capacité de 42,1 ML/jour; brute d’outremer 

Raffinerie 2: Suncor, Edmonton, AB; capacité de 21,5 ML/jour; matière première issue des sables 

bitumineux 

Biodiesel: Rothsay-Laurenco, Sainte-Catherine, QC; capacité de 45 ML/année; graisses animales 

 

Pour les PCA et le méthanol, les résultats démontrent que les usines de biodiesel émettent plus 

de polluants par unité de carburant produite que les raffineries de pétrole. Même pour une 

raffinerie utilisant une matière première provenant des sables bitumineux, il est prévu que les 

émissions par litre de carburant demeurent inférieures aux émissions d’une usine de biodiesel, à 

l’exception du SO2. Toutefois, les raffineries de pétrole rapportent des émissions de différentes 

espèces de contaminants atmosphériques toxiques ayant des impacts sur la santé humaine, par 

exemple des HAP et des métaux lourds, ainsi que du benzène, toluène, éthylbenzène et des 

xylènes (voir l’INRP). L’émission de ces contaminants n’a pu être déterminée à l’usine de 

biodiesel puisque les niveaux d’émissions n’atteignent pas le seuil minimal de déclaration de 

l’INRP. Nonobstant l’absence de données, le fait que l’usine de biodiesel n’ait pas à rapporter 

ses émissions toxiques démontrent qu’elles sont considérablement inférieures. En général, les 

données d’émissions disponibles pour les usines de biodiesel existantes ou prévues suggèrent que 

leurs émissions totales sont relativement faibles comparativement à d’autres secteurs industriels. 

 

En ce qui a trait aux émissions au sol et à l’eau, les émissions en provenance des usines de 

production semblent négligeables sous des conditions d’opération normale selon les données de 

l’INRP, des évaluations environnementales et des études d’impact environnementales. 

2.3 Cadre règlementaire des projets industriels de biodiesel 

Quoique des données de suivi des émissions pour la majorité des installations de biodiesel au 

Canada ne soient pas disponibles, il est possible d’identifier les règlements municipaux, 

provinciaux et fédéraux auxquels ces installations doivent se soumettre. De plus, des permis et 

des certificats d’approbation environnementaux accordés à des usines de biodiesel par différentes 

agences gouvernementales canadiennes ont été consultés. 
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Selon les rapports et les permis d’usines de biodiesel disponibles, il est anticipé que les émissions 

issues des stades de production soient relativement mineures. Des règlements existent pour les 

polluants atmosphériques d’intérêt, tels que les PCA et les toxiques atmosphériques, pour 

lesquels les usines doivent respecter les standards établis par les gouvernements provinciaux et le 

fédéral. De plus, même si des données de suivi environnemental ne sont pas disponibles, des 

lignes directrices et des règlements visant à éviter les impacts négatifs sur la santé humaine et 

l’environnement existent et la réalisation d’évaluations environnementales est requise 

préalablement à l’implantation d’une usine de biodiesel. 

2.4 Modélisation des émissions reliées à la production de biodiesel 

Le modèle GHGenius a été utilisé pour prédire les émissions des PCA associés à la production 

de biodiesel (ex: (S&T)
2
 Consultants Inc. 2008). GHGenius, développé par Ressources naturelles 

Canada (RNCan), a la capacité d’analyser les émissions du cycle de vie en termes de masse par 

distance parcourue pour une variété de véhicules au diesel utilisant des carburants à base de 

biodiesel et/ou de diesel conventionnel. Le modèle considère les gaz à effet de serre (GES), la 

consommation d’énergie et certains PCA associés à la production et l’utilisation de carburants 

pour véhicules. 

 

GHGenius considère la majorité des étapes du cycle de vie, est flexible, est spécialisé dans les 

rejets atmosphériques de GES et les contaminants et utilise des données canadiennes et 

américaines ((S&T)
2
 Consultants Inc. 2008). Les calculs dans le modèle sont effectués en 

fonction d’unités d’énergie et le modèle utilise une approche basée sur le carbone pour 

l’estimation des GES. Les PCA s’appuient en partie sur les facteurs d’émissions de l’US EPA 

AP-42,
20

 auxquels des modifications ont été apportées. Selon une analyse comparative avec un 

modèle utilisé par le l’US EPA, le Greenhouse gases, Regulated Emissions, and Energy use in 

Transportation (GREET), il a été conclu que GHGenius est un modèle bien adapté à l’estimation 

des émissions des stades en amont du cycle de vie des usines canadiennes de production de 

biodiesel ((S&T)
2
 Consultants Inc. 2008). 

 

Dans le modèle, les émissions de production sont divisées selon qu’elles proviennent de  

l’extraction d’huile ou de la transestérification, puisque ces activités peuvent se déroulées à 

différentes installations. Les émissions de production sont également présentées 

indépendamment des émissions d’utilisation. 

 

Les émissions de production combine les émissions de combustion de carburants (ex : 

génératrices) nécessaires à la production de biodiesel ainsi que les émissions issues de procédés 

autres (p. ex., récupération de méthanol). Des facteurs d’ajustements sont nécessaires afin que les 

émissions concordent avec les données de l’INRP au Canada ((S&T)
2
 Consultants Inc. 2008). 

                                                 
20

 http://www.epa.gov/ttnchie1/ap42/ 
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Des valeurs identiques sont attribuées à tous les types de biodiesel pour l’étape de 

transestérification, tandis que des valeurs distinctes sont allouées aux différentes matières 

premières lors de la préparation des huiles et des graisses (p. ex., pressage des oléagineux, 

nettoyage des huiles). 

 

Les résultats de GHGenius provenant d’exercices antérieurs de modélisation réalisés par (S&T)
2
 

Consultants Inc. (2008) avec la version 3.12 du modèle montrent que les émissions reliés au 

stade de transestérification sont généralement minimes, en partie à cause de la faible volatilité 

des matières premières et des produits finaux. Le méthanol est le seul élément volatil à ce stade 

pour lequel des émissions atmosphériques sont prévues ((S&T)
2
 Consultants Inc. 2008). 

 

Autrement, les résultats de ces modélisations indiquent que le stade de l’extraction d’huile est 

plus intensif en termes d’émissions que l’étape de production de biodiesel. Les émissions de PM 

et de COV sont les principales émissions issues du traitement des huiles végétales et animales. 

Des émissions de PM de 32 g/GJ, 30 g/GJ et de 0 g/GJ de biodiesel produit sont estimées pour le 

soya et le canola, les graisses animales et les huiles usées (le stade d’extraction d’huile est absent 

pour les huiles usées), respectivement. 

 

Des solvants, surtout l’hexane, sont utilisés pour extraire l’huile, ce qui contribue aux émissions 

de COV. Des émissions d’hexane équivalentes à 30 g/GJ de biodiesel produit sont prévues pour 

toutes les matières premières ((S&T)
2
 Consultants Inc. 2008)  

 

Santé Canada a également estimé les émissions en amont avec GHGenius, version 3.18. Les 

scénarios modélisés ont été complétés en assumant l’utilisation de DTFTS et de B5, B20 et B100 

de soya et de canola pour les années 2008, 2010,  2015 et 2020. L’objectif est d’identifier les 

points clés d’émissions en amont qui peuvent avoir un impact significatif sur les émissions 

globales du cycle de vie du biodiesel. L’analyse se limite aux activités ayant trait à la production-

même de biodiesel. 

 

Les résultats pour les véhicules légers au diesel et les véhicules lourds au diesel ont été analysés 

et sont présentés au Tableau 2-2 et au Tableau 2-3. En général, une réduction des émissions en 

amont de CO et SOX est anticipée en fonction d’une augmentation de la teneur en biodiesel de 

canola comparativement au DTFTS (p. ex., réductions de 81% et de 11% des émissions de CO et 

SOX, respectivement, avec le B20). Même si la fabrication de fertilisants hausse 

considérablement les émissions de SO2, les émissions globales de SO2 provenant des étapes de 

production de biodiesel sont nettement inférieures à celles de B0. Les émissions compensées par 

les produits secondaires de la production de biodiesel (p. ex., glycérine, moulée) et les bénéfices 
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anticipés lors de l’opération des véhicules
21

 alimentés au biodiesel sont en grande partie 

responsables des prévisions de  réduction des émissions de CO (voir le Tableau 2-3).  

 

Tableau 2-2 Feuillet des résultats d’émissions par polluants de GHGenius version 3.18, en g/km, pour les 

véhicules lourds (autobus et camions combinés) selon le cycle de vie complet pour l’année 2010 

 

 

 

 

 

 

                                                 
21

 Quoique GHGenius utilise un algorithme qui simule les résultats de MOBILE6.2C, les estimations d’émissions de 

l’utilisation de véhicules par GHGenius diffère des résultats de MOBILE6.2cprésentés aux Chapitres 5, 6 et 8 du 

rapport. 

Autobus et camions 

combinés 
Pétrole Mélanges de biodiesel Biodiesel pur 

2010 Diesel Canola B5 Canola B20 Canola 

 g/km 

CO  

Operation du véhicule 0,18 0,18 0,17 0,09 

Amont 0,26 0,21 0,05 -0,85 

Matériel et assemblage du 

véhicule 
0,10 0,10 0,10 0,10 

Total 0,54 0,49 0,32 -0,66 

NOX     

Operation du véhicule 0,40 0,40 0,42 0,44 

Amont 1,06 1,33 2,19 6,89 

Matériel et assemblage du 

véhicule 
0,07 0,07 0,07 0,07 

Total 1,53 1,80 2,69 7,40 

COV pondérés selon 

l’ozone* 
 

Operation du véhicule 0,11 0,11 0,10 0,04 

Amont 0,14 0,15 0,19 0,37 

Matériel et assemblage du 

véhicule 
0,03 0,03 0,03 0,03 

Total 0,29 0,29 0,32 0,44 

SOX  

Operation du véhicule 0,07 0,07 0,06 0,06 

Amont 0,85 0,83 0,76 0,39 

Matériel et assemblage du 

véhicule 
0,10 0,10 0,10 0,10 

Total 1,01 0,99 0,93 0,54 

PM  

Operation du véhicule 0,02 0,02 0,02 0,01 

Amont 0,09 0,12 0,20 0,68 

Matériel et assemblage du 

véhicule 
0,05 0,05 0,05 0,05 

Total 0,16 0,18 0,26 0,73 

* Les COV sont pondérés selon leurs potentiels de formation d’ozone, 
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Tableau 2-3 Feuillet détaillé des émissions de CO de GHGenius version 3.18, en g/km, pour les véhicules 

lourds (autobus et camions combinés) selon le cycle de vie complet pour l’année 2010 

 

Autobus et camions combinés 

CO total (g/km) 
Pétrole Mélanges de biodiesel Biodiesel pur 

2010 Diesel B5 B20 Canola 

Opération du véhicule 0,18 0,18 0,17 0,09 

Alimentation en carburant 0,001 0,001 0,001 0,001 

Entreposage et distribution du 

carburant 
0,004 0,005 0,007 0,02 

Production du carburant 0,082 0,081 0,080 0,074 

Transport de la matière 

première 
0,02 0,02 0,02 0,01 

Production de la matière 

première et du fertilisant 
0,15 0,16 0,19 0,36 

Changements d’affectation des 

terres et culture 
0,00 0,00 0,00 0,00 

Fuites et torches de CH4 et CO2 0,00 0,00 0,00 0,00 

C inclus dans le carburant issus 

du CO2 dans l’air 
0,00 0,00 0,00 0,00 

Émissions épargnées par les co-

produits 
-0,002 -0,06 -0,25 -1,31 

Sous-total (carburant) 0,44 0,39 0,22 -0,76 

Différences % (carburant) -- -12,5 -50,7 -271,1 

Assemblage du véhicule et 

transport 
0,01 0,01 0,01 0,01 

Materiaux dans les véhicules 

(incluant l’entreposage) 
0,10 0,10 0,10 0,10 

Grand total 0,54 0,49 0,32 -0,66 

Différences % (grand total) -- -10,2 -41,3 -221,6 

 

GHGenius projette une augmentation des émissions de PM, NOX et COV en relation avec une 

augmentation de l’utilisation de biodiesel. Une augmentation de 122% des émissions de PM
22

 est 

prévue avec l’utilisation de B20 comparativement à B0 étant donné l’impact de la production de 

carburant et de la récupération de la matière première nécessaire à la production de biodiesel. 

Une augmentation considérable des émissions en NOX est également prévue (107% avec le B20), 

surtout à cause des changements d’utilisation du sol, la fabrication de fertilisants et l’agriculture. 

Par exemple, des NOX sont émis durant le cycle de dénitrification des fertilisants appliqués aux 

sols. Il est estimé que les émissions de COV en amont croîtront de 36% avec le B20, 

majoritairement en fonction des émissions de méthanol (transestérification) et d’hexane 

(extraction d’huile). 

 

                                                 
22

 GHGenius ne divise pas les émissions de PM en fonction de la taille des particules pour les activités en amont; des 

estimations pour les PM2.5 and PM10 ne sont pas disponibles. 
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Les résultats de la modélisation des émissions en amont pour l’ensemble des années 

sélectionnées sont similaires : réduction des émissions de CO et SOX, ainsi qu’une augmentation 

des émissions de PM, NOX et COV. Les résultats sont présentés dans le Tableau 2-4 (en g/GJ) et 

le Tableau 2-5 (en g/km). Toutefois, une tendance générale de réduction des émissions s’observe 

pour tous les polluants entre 2007 et 2020, autant pour le diesel conventionnel que pour le 

biodiesel. Ces réductions anticipées découlent possiblement en partie de modifications des 

caractéristiques des carburants, de la consommation d’énergie et des facteurs d’émissions qui 

sont spécifiques à chacune des années dans le modèle GHGenius. Ces réductions reflètent des 

améliorations dans plusieurs domaines du cycle de vie, tels que le rendement agricole, la 

production de biodiesel et les méthodes de contrôle des émissions. Seulement la réduction des 

émissions de CO semble moins bénéfique en 2020 (-42.2 g/GJ) comparativement à 2008 (-68.21 

g/GJ). L’analyse des résultats détaillés d’émissions de CO démontrent que les bénéfices reliés 

aux produits dérivés sont réduits d’environ 30% en 2020.
23

 

 

Tableau 2-4 Émissions issues du stade amont du cycle du carburant, exprimées par unité d’énergie livrée à 

l’utilisateur finale (g/GJ; valeur thermique inférieure) pour le biodiesel à partir de canola pour les années 

2007, 2008, 2010, 2015 et 2020, selon GHGenius versions 3.12 et 3.18 

 

Année 2007 2008 2010 2015 2020 

GHGenius version 3,12
B
 version 3,18 

Carburant Diesel
C
 BD

D
 Diesel BD Diesel BD Diesel BD Diesel BD 

 g/GJ 

NMOC 
A
 11,8 25 10,5 26,2 9, 9 25,9 9,0 25,4 8,5 25,0 

CO 15,9 -72 18,1 -68,1 17,8 -59,2 17,8 -47,3 17,7 -42,2 

NO2 
A
 72,5 237 81,2 502 74,1 481 70,5 453 68,2 430 

SOX 
A
 73,6 47 68,0 35,7 59,1 27,0 49,1 17,4 44,0 12,9 

PM 6,3 42 6,9 48,4 6,3 47,3 5,4 45,4 4,8 44,2 
A
 Pour GHGenius version 3,12, les données sont présentées en COV, NOX et PM10 

B
 Données issues de (S&T)

2
 Consultants 2008 

C 
Diesel: diesel routier ou à faible teneur en soufre (en comparaison au diesel pour usage non routier) 

D 
Biodiesel B100 à partir de canola

 

 

Les suppositions de base pour des activités comme l’agriculture, l’utilisation de fertilisants et les 

changements d’utilisation du sol peuvent varier considérablement entre les modèles et mener à 

des résultats fortement différents. Le manque généralisé de données d’émissions en provenance 

de l’industrie des biocarburants contribue également à réduire la fiabilité envers les facteurs 

d’émissions utilisés pour définir les activités en amont. Néanmoins, les modèles de cycle de vie 

demeurent des outils pratiques pour l’identification des sources principales d’émissions à 

différents stades de production ou d’utilisation des carburants. 
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 GHGenius ne fournit aucune information précise quant à la cause de la réduction des bénéfices reliés aux produits 

dérivés du biodiesel. Il est possible que les méthodes de production de tous les secteurs industriels s’améliorent au 

fil de ans, faisant en sorte que les produits dérivés de la production de biodiesel ne présentent pas le même potentiel 

de compensation. Ainsi, les bénéfices de CO diminuent en 2020 comparativement aux années précédentes. 
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Tableau 2-5 Émissions de NOX en g/km des activités en amont (autobus et camions combinés) pour les années 

2010, 2015 et 2020, selon GHGenius version 3.18 

 

Année 2010 2015 2020 

Carburant Diesel 
Biodiesel 

canola  
Diesel 

Biodiesel 

canola 
Diesel 

Biodiesel 

canola 

 g/km 

Opération du véhicule 0,401 0,441 0,400 0,440 0,399 0,439 

Alimentation en carburant 0,004 0,004 0,003 0,003 0,003 0,003 

Entreposage et distribution du 

carburant 
0,025 0,129 0,027 0,110 0,029 0,095 

Production du carburant 0,312 0,169 0,297 0,150 0,287 0,137 

Transport de la matière première 0,194 0,016 0,189 0,016 0,185 0,015 

Production de la matière première 

et du fertilisant 
0,534 0,865 0,501 0,707 0,480 0,606 

Changements d’affectation du sol 

et agriculture 
0 7,043 0 6,855 0 6,673 

Émissions épargnées par les 

produits dérivés 
-0,008 -1,336 -0,010 -1,366 -0,010 -1,395 

Sous-total - cycle du carburant* 1,463 7,332 1,408 6,916 1,371 6,574 

Différences % - cycle du carburant -- 401,3 -- 391,3 -- 379,4 

* Certains stades ne figurent pas dans le tableau, 

 

Les résultats des analyses du cycle de vie avec GHGenius démontrent que, dépendamment des 

étapes du cycle de vie prises en considération, les carburants de type biodiesel peuvent avoir des 

impacts positifs ou négatifs sur les émissions de contaminants atmosphériques. Toutefois, la 

distribution spatiale des émissions polluantes n’est pas prise en compte dans GHGenius et celle-

ci est très importante dans un contexte d’exposition de la population. Il est attendu que la plupart 

des émissions atmosphériques provenant de l’agriculture, de la fabrication de fertilisants et des 

usines de production de biodiesel auront lieu en milieu rural, tandis que les réductions anticipées 

des émissions des gaz d’échappement lors de l’utilisation du biodiesel auront un impact dans les 

centres urbains. Pour évaluer les impacts sur l’exposition et la santé humaine, les changements 

des émissions devraient être pondérés correctement pour refléter la distribution géographique des 

émissions relativement à la population. 

 

Huo et coll. (2009) et Pang et coll. (2009) ont souligné l’importance d’intégrer la localisation et 

les sources d’émissions pour en arriver à une comparaison juste entre les carburants pétroliers et 

renouvelables. Les analyses du cycle de vie par Huo et coll. (2009) et Pang et coll. (2009) ont 

démontré que les émissions des véhicules contribuaient le plus aux émissions totales pour les 

mélanges de biodiesel et le diesel pétrolier. Ainsi, les émissions des véhicules sont les intrants les 

plus sensibles des estimations des émissions du cycle de vie. Ceci indique que tout bénéfice à la 

qualité de l’air découlant des biocarburants dépend de la période et du lieu de production et 

d’utilisation d’un carburant, en plus des conditions initiales de la qualité de l’air. 
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L’analyse du cycle de vie complétée par ADEME (2010), un groupe de recherche français, est 

également arrivée à des conclusions similaires pour cinq indicateurs distincts: utilisation 

d’énergie non-renouvelable, émissions de GES, potentiel d’oxydation photochimique, potentiel 

de toxicité humaine et potentiel d’eutrophication.
24

 La variable dominante du potentiel de 

toxicité humaine était l’utilisation de véhicules. L’étude mentionne que les bénéfices d’émissions 

des véhicules compensent jusqu'à vingt fois les émissions dues aux activités agricoles en amont, 

telles que l’utilisation de fertilisants et de pesticides pour la protection et l’augmentation des 

récoltes. Les bénéfices découlent principalement d’une réduction des émissions de HAP des gaz 

d’échappement suite à l’utilisation de biodiesel, ce qui réduit considérablement le potentiel 

toxique des émissions (ADEME 2010). 

2.5 Discussion et limitations 

L’analyse préliminaire des données d’émissions obtenues de l’INRP suggère que, par litre de 

carburant produit, les usines de biodiesel émettent possiblement plus de PCA que les raffineries 

de pétrole conventionnel, tandis que leurs émissions de composés toxiques sont nettement 

inférieures aux raffineries. La modélisation avec le modèle GHGenius indique que les émissions 

en amont de biodiesel entre 2007 et 2020 sont similaires, ce qui est également le cas pour les 

émissions en amont de diesel. Une réduction générale des émissions de tous les polluants est 

observée dans le temps autant pour le biodiesel que le diesel. Lorsque le biodiesel est comparé au 

diesel, une réduction des émissions de CO et de SOX et une augmentation des émissions de PM, 

NOX et COV sont observées, autant en g/GJ qu’en g/km. Toutefois, la faible disponibilité de 

données d’émissions  d’usines de biodiesel (p. ex., PM, COV, solvants) limite la précision de la 

modélisation des émissions. L’utilisation de facteurs d’émissions développés à partir de données 

imprécises peut également ne pas refléter les taux d’émissions réels et augmenter le degré 

d’incertitude. 

 

À l’échelle régionale ou provinciale, des analyses de cycle de vie spécifiques sembleraient plus 

utiles pour les gouvernements, l’industrie et autres acteurs des biocarburants afin d’évaluer 

l’impact de l’expansion de la production de biodiesel au Canada. Cette approche prendrait en 

considération: 

 L’inventaire d’émissions des équipements de production de carburant; 

 Les scénarios potentiels de rejets (impacts sur l’eau/air/sol); 

 Les facteurs spécifiques selon la localisation et l’installation; 

 Les impacts de la production de la matière première; 

 Les modes et distances de transport des matières premières et des produits finaux; 

 L’analyse économique des bénéfices à la santé et de l’impact économique général du 

biodiesel.  
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 ADEME a utilisé le modèle de cycle de vie CML (Centrum voor Milieukunde Leiden)  développé par l’Université 

Leiden pour évaluer les indicateurs environnementaux. 
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Un meilleur accès aux données d’émissions, notamment des polluants atmosphériques, 

permettraient de compléter des évaluations plus pertinentes des impacts de l’implantation 

d’usines de production de biodiesel. Ceci pourrait mener au développement et à l’adoption de 

mesures de mitigation pour les sources importantes d’émissions et une meilleure appréciation des 

bénéfices potentiels ou des impacts de la production de biodiesel sur les populations humaines. 
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Chapitre 3. Évolution et migration du carburant biodiesel 
dans l’environnement  
Des risques environnementaux et à la santé suite à des fuites ou des déversements accidentels de 

grandes quantités de biodiesel peuvent être anticipés au Canada. Comme le biodiesel et les 

mélanges de biodiesel sont transportés et livrés par camion, par train et par barge, reconnus 

comme étant les modes les plus risqués de transport de grands volumes de carburants liquides, 

ces risques sont d’autant plus importants. Il est peu probable que le biodiesel soit transporté par 

oléoduc en raison de problèmes de compatibilité des pipelines et de qualité des carburants (p. ex., 

la contamination du carburéacteur par des composants du biodiesel). Compte tenu de l’exigence 

d’une teneur de 2% en carburant renouvelable dans le diesel et le mazout de chauffage,
25

 il est 

estimé que l’équivalent de 20 000 à 40 000 litres de biodiesel pur pourrait être rejeté dans 

l’environnement lors de déversements par année (Hollebone 2008). 

 

Le présent chapitre décrit brièvement les facteurs de risque et les vecteurs potentiels d’exposition 

qui sont pertinents aux rejets dans l’environnement, les principes de la contamination souterraine 

par les carburants à base de pétrole et de biodiesel ainsi que les principaux paramètres qui 

pourraient avoir une incidence sur la migration de polluants advenant un déversement ou un rejet 

important de biodiesel ou de diesel. Une analyse succincte de la biodégradation des carburants 

est également présentée. Enfin, les résultats d’une modélisation préliminaire de rejets de diesel, 

de biodiesel pur et de mélanges de biodiesel dans le sol sont présentés. L’objectif premier de 

cette modélisation exploratoire consiste à acquérir certaines connaissances au sujet des 

différences entre la migration dans le sol du biodiesel et celui du diesel conventionnel. Comme 

les conséquences des déversements de biodiesel n’ont pas fait l’objet de recherches exhaustives 

et que la contamination potentielle par des carburants à base de biodiesel demeure à être 

élucidée, un autre objectif est de dégager les lacunes majeures en matière de données qui freinent 

l’élaboration d’approches de  modélisation plus réalistes. L’intérêt du présent chapitre sur la 

qualité de l’eau est limité l’eau souterraine, laquelle représente fréquemment une inquiétude 

majeure associée aux rejets de produits pétroliers. 

3.1 Facteurs de risque et vecteurs d’exposition dans le cas d’une 
contamination par des carburants pétroliers et du biodiesel 

Les hydrocarbures pétroliers inquiètent pour maintes raisons, telles que leur nature chimique 

réduite (c.-à-d., tendance à s’oxider), leur volatilité, leur toxicité, leur cancérogénicité, leur 

mobilité dans l’environnement, leur persistance et leur capacité à dégrader la qualité des sols 

(CCME 2008b). Le profil de contamination suite à un déversement de carburant est une fonction 

de plusieurs facteurs, dont la source du rejet, le type de carburant, les caractéristiques des lieux et 

le temps écoulé depuis le rejet (CCME 2008b). En ce qui concerne les carburants contenant du 
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 Le mazout de chauffage est également connu sous les noms mazout léger ou mazout domestique. 
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biodiesel, il est prévu que la contamination dépende des caractéristiques de la matière première, 

des produits chimiques ajoutés au cours du processus de production et des sous-produits, en plus 

de la teneur en biodiesel du mélange. 

 

Au Canada, les recommandations sur la réhabilitation des sites contaminés s’appuient sur les 

standards pancanadiens (SP) relatif aux hydrocarbures pétroliers dans le sol (CCME 2008b). 

Comme les carburants à base de pétrole sont un mélange de nombreuses substances et non un 

composé unique, les teneurs en hydrocarbures pétroliers totaux (TPH) ne peuvent pas servir à 

évaluer directement les risques à la santé humaine (Park et Park 2010). 

 

Plusieurs méthodes ont été mises au point afin de simplifier les évaluations des risques à la santé 

à la suite de contaminations par des carburants. Par exemple, les carburants peuvent être divisés 

en fractions aromatiques et aliphatiques selon leur équivalent en nombre de carbone, pour 

lesquels plusieurs paramètres sont déterminés en appliquant des corrélations avec le nombre de 

carbone équivalent. Les fractions des carburants sont alors considérées comme des composés 

isolés dans les modèles d’évolution et de migration dans l’environnement (Park et Park 2010). 

Aux fins de l’évaluation actuelle des risques à la santé, les fractions déterminées par le Conseil 

canadien des ministres de l’environnement (CCME) en fonction du nombre de carbone 

équivalent ont été utilisées: F1 (C6-C10), F2 (C10-C16), F3 (C16-C34), et F4 (C>34). 

 

Comme indiqué au Tableau 3-1, les esters méthyliques d’acide gras (EMAG) qui composent le 

biodiesel se trouvent principalement dans la plage F3 (de C16 à C34) définie par le CCME 

(2008a, 2008b) et, dans une moindre mesure, dans la plage F2 (de C10 à C16). 

 

Lors de l’évaluation des risques à la santé humaine, il faut déterminer les principales fractions 

des composantes des carburants, car certaines d’entre elles sont plus préjudiciables à la santé 

humaine que d’autres (Park et Park 2010). De plus, les répercussions sur la santé humaine des 

fractions de carburant peuvent varier en fonction du vecteur d’exposition (p. ex., par inhalation, 

par l’ingestion d’une eau souterraine). Par exemple, les fractions F1 et F2 sont habituellement 

mobiles et peuvent être volatiles, alors que les fractions F3 et F4 sont considérées comme n’étant 

ni volatiles ni mobiles dans les sols et les eaux souterraines, mais ont tendance à être résilientes 

dans l’environnement. 

 

Les risques à la santé que comportent l’inhalation de produits chimiques volatiles et l’ingestion 

d’eau contaminée peuvent être importants si ces voies sont plausibles (la plupart des fractions F1 

et certaines fractions F2). Cependant, comme les composés du biodiesel correspondent 

habituellement à des composés F3 (voir le Tableau 3-1), l’inhalation et la contamination des 

eaux souterraines ne sont pas signalées, au premier abord, comme des voies importantes. 
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Tableau 3-1 Estimation individuelle du nombre équivalent de carbone des principaux composés d’esters 

méthyliques d’acide gras
26

 

 

Composé Structure* 

Nombre 

équivalent de 

carbone 

Fraction du 

CCME 

Myristate de méthyle C14:0 16.6 F3 

Palmitate de méthyle C16:0 17.5 F3 

Palmitoléate de méthyle C16:1 17.7 F3 

Stéarate de méthyle C18:0 19.7 F3 

Oléate (cis) et élaidate (trans) 

de méthyle 

C18:1 19.3 F3 

Linoléate de méthyle C18:2 19.5 F3 

α- et γ-linolénate de méthyle C18:3 19.7 F3 

Arachidate de méthyle C20:0 20.6 F3 

Eicosinate de méthyle C20:1 20.6 F3 

Béhénate de méthyle C22:0 22.2 F3 

Érucate de méthyle C22:1 22.4 F3 

Tétracosanate de méthyle C24:0 23.9 F3 

* La structure chimique est désignée par la notation CAA:B, où AA indique le nombre d’atomes 

de carbone de la chaîne et B le nombre de doubles liaisons incluses dans la chaîne de carbone. AA 

n’inclut pas le carbone du groupe fonctionnel estérique. 

Source : Meridian 2009a, Tableaux 5A et 5B 

 

Différentes recommandations sur la qualité des sols, l’environnement et la santé humaine ont été 

publiées au sujet de composés cancérigènes comme le benzène, le toluène, l’éthylbenzène et le 

xylène (BTEX), ainsi que les hydrocarbures pétroliers cancérigènes (p. ex., les HAP) (CCME 

2010, 2011), car ils sont généralement analysés séparément des fractions pétrolières (CCME 

2008b). Cependant, le BTEX et les HAP ne sont pas considérés dans la modélisation des 

déversements de biodiesel en raison des limites en termes de données et de modèles.  

3.2 Contamination des sols et des eaux souterraines par les carburants 

Le comportement des polluants et leur migration dans les milieux souterrains sont tributaires de 

leurs propriétés chimiques et physiques, de la nature du déversement (p. ex., volume, étendue, 

débit et durée), ainsi que des conditions environnementales (Mercer et Cohen 1990). Les 

contaminants dans les milieux souterrains issus de carburants peuvent exister sous quatre phases: 

vapeur dans l’air renfermée dans les pores des sols non saturés, sorbés aux solides, dissous dans 

l’eau et sous forme de liquide en phase non aqueuse, séparé et immiscible (FRTR 1997). Le 

déplacement ou la migration d’un contaminant se produit dans les phases aqueuses (eau), 

gazeuses (vapeur) et liquides en phase non aqueuse (Yoon et coll. 2009). Quant aux propriétés 
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 Calculé à partir du point d’ébullition (BP) en appliquant les procédures de Gustafson et coll. (1997) 

 [EC=4.12 + (0.02*BP) + (6.5*10
-5

 * BP2)]. 
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pertinentes des sols et des eaux souterraines qui ont une incidence sur la migration des 

contaminants, celles-ci comprennent la composition des matériaux géologiques, la teneur en 

humidité, la répartition de la taille des particules, la profondeur de la nappe phréatique, le 

gradient hydraulique, la conductivité hydraulique et la géochimie des sols et des eaux 

souterraines. 

 

En résumé, la contamination souterraine par des carburants se déroule comme suit. Si un volume 

suffisant de carburant pétrolier est rejeté à la surface du sol, par exemple suite à un déversement 

accidentel, le carburant s’infiltrera dans le sol et migrera vers le bas au travers du sol non saturé 

avant d’atteindre la nappe phréatique. Les composés solubles contenus dans le carburant peuvent 

alors se dissoudre lentement dans la nappe phréatique. Une fois que les contaminants sont 

dissous dans l’eau souterraine, différents processus déterminent la vitesse à laquelle les 

contaminants migrent et la distance que parcourent ces contaminants depuis leur point d’origine. 

Si les volumes des rejets sont limités ou les nappes phréatiques sont très profondes, le carburant 

pourrait ne pas atteindre la nappe phréatique. 

3.3 Biodégradation des carburants pétroliers et du biodiesel 

La biodégradation par les populations naturelles de micro-organismes est un mécanisme de 

premier ordre pour éliminer les produits pétroliers de l’environnement. Cependant, certaines 

composantes des hydrocarbures pétroliers, comme les aromatiques ramifiés, résistent à la 

dégradation microbienne ou sont simplement non biodégradable (Stolz et coll. 1995). 

 

En principe, un carburant est présumé biodégradable lorsque plus de 90% de celui-ci est dégradé 

en moins de 21 jours (Sendzikiene et coll. 2007). Les carburants contenant du biodiesel 

provenant de différentes matières premières (comme le colza et le soya) ont été classés comme 

étant des composés facilement biodégradables (Zhang et coll. 1998 dans US EPA 2008; 

NESCAUM 2001). En milieu aérobie, un seuil de dégradation supérieur à 90%  a été observé 

avec certains carburants contenant du biodiesel après 21 jours, alors que celui du carburant diesel 

dérivé du pétrole est limité à 60% (Sendzikiene et coll. 2007; Makareviciene et Janulis 2003). En 

termes de besoins énergétiques, le biodiesel semble être une meilleure source de carbone pour 

soutenir la prolifération microbienne (Owsianiak et coll. 2009). 

 

Horel et Schiewer (2011) ont étudié les effets de la température sur la biodégradation dans un sol 

sablonneux contaminé par du carburant diesel, du biodiesel d’huile de poisson et différents 

mélanges de ces deux matières. En règle générale, ils ont constaté que les taux de biodégradation 

augmentaient en fonction de la température (de 6
o
C à 20

o
C) et de la teneur en biodiesel. 

 

Des différences ont été signalées entre les carburants de biodiesel d’origine végétale et ceux 

d’origine animale en raison du profil d’acide gras et des composantes propres à ces matières 

premières. Par exemple, du fait de la présence d’antioxydants naturels dans les carburants de 
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biodiesel dérivé d’huile végétale, il a été observé que la dégradation en milieu aérobie ne 

commençait qu’une fois qu’avait cessé l’activité des antioxydants (Sendzikiene et coll. 2007). De 

plus, les composés d’acide gras non saturés sont davantage prédisposés à l’oxydation. 

 

Peterson et Möller (2005) ont indiqué que les biodiesels contiennent beaucoup plus de matières 

organiques biodégradables que les carburants pétroliers diesel de référence, ce qui se traduit par 

des indices de demande biologique en oxygène (BDO5) plus élevés. Par contre, une BDO5 plus 

élevé peut avoir localement des incidences sur les sols et les organismes aquatiques si, par 

exemple, elle entraîne une raréfaction de l’oxygène et des conditions anaérobies dans le milieu 

souterrain. Néanmoins, des études semblent indiquer que dans des conditions anaérobies, 

lesquelles sont courantes dans la zone saturée (c.-à-d., sous la nappe phréatique), le biodiesel pur 

peut se biodégrader en présence de différents électroaccepteurs (p. ex., le sulfate et le nitrate), 

bien que la biodégradation pourrait être plus lente (Cyplik et coll. 2011; Atkas et coll. 2010).  

 

Certaines inquiétudes ont été exprimées au sujet de la présence d’antioxydants et d’additifs 

d’origine chimique dans le biodiesel et de leurs possibles répercussions sur la biodégradation, 

mais peu d’études pertinentes ont enquêté sur cette question. 

3.3.1 Cométabolisme entre les produits pétroliers et le biodiesel 
Il n’y a pas de consensus net en ce qui a trait aux effets de cométabolisme

27
 ou synergétiques 

entre les produits pétroliers et le biodiesel suite à un déversement (Owsianiak et coll. 2009). 

Certains auteurs ont constaté que les carburants biodiesel accélèrent la vitesse à laquelle les 

mélanges de biodiesel et de pétrole se biodégradent  (Zhang et coll. 1998; von Wedel 1999; 

Mudge et Pereira 1999; Peterson et Möller 2005; Pasqualino et coll. 2006; Prince et coll. 2008). 

En revanche, d’autres auteurs suggèrent que les taux plus élevés de biodégradation ne 

s’expliquent pas par des effets de cométabolisme, mais possiblement par le commensalisme
28

 

entre des micro-organismes actifs (Mariano et coll. 2008; Cyplik et coll. 2011). L’ajout de 

biodiesel au diesel régulier peut améliorer la dégradation de ce dernier, vraisemblablement en  

permettant d’établir une culture microbienne plus active (Horel et Schiewer 2011). 

3.4 Modélisation de l’évolution et de la migration des carburants diesel et 
biodiesel dans le sol selon des scénarios précis 

Étant donné le manque de données expérimentales et/ou issues d’études de cas sous des 

conditions canadiennes, Santé Canada a entrepris une modélisation en vue de présenter une 

                                                 
27

 Comme il apparaît dans le texte, le cométabolisme se défini comme une augmentation du rythme et de l’ampleur 

de la dégradation d’un produit A (p. ex. le diesel) en présence d’un produit B (p. ex. le biodiesel), par rapport à la 

dégradation du produit A seul. 
28

 Dans le cas des cultures mixtes, le commensalisme joue un rôle important puisque chaque espèce assume parfois 

une fonction spécifique dans l’une ou l’autre des séquences de la réaction enzymatique responsable de la 

décomposition de molécules plus complexes. 
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analyse préliminaire des problématiques environnementales et de santé humaine associés à des 

déversements de biodiesel (Meridian 2009a, b, c, et 2010a, b). 

3.4.1 Approches par fraction et par composition 
Deux approches distinctes sont possibles pour la modélisation de l’évolution et de la migration 

de carburants dans le sol. L’approche par composition utilise les valeurs des paramètres 

chimiques et physiques de chacun des esters alkyliques d’acide gras (EAAG) pour calculer une 

moyenne pondérée en fonction de la composition moyenne d’un carburant biodiesel précis. La 

modélisation de l’évolution et de la migration de chacun des éléments du biodiesel peut s’avérer 

une option utile puisque, généralement, moins d’une douzaine d’EMAG composent plus de 99% 

des carburants biodiesel (Singh et Singh 2010). Le Tableau 3-2 présente la composition type du 

diesel pétrolier et du biodiesel pur à base de canola. 

 

Tableau 3-2 Composition du diesel pétrolier et du biodiesel pur à base de canola 

 

Composés 

Contenu par 

poids, en 

pourcentage 

Référence 

Diesel à très faible teneur en soufre  

F2   

C10-C12 aliphatique 18 

CCME 2008b, 

tableaux C.4 et D.10 

C10-C12 aromatique 4,5 

C12-C16 aliphatique 22 

C12-C16 aromatique 5,5 

F3   

C16-C21 aliphatique 28 

CCME 2008b, 

tableaux C.4 et D.10 

C16-C21 aromatique 7 

C21-C34 aliphatique 12 

C21-C34 aromatique 3 

BIODIESEL – Canola 

16:0 palmitate de méthyle  4,5 

Meridian 2009a, 

tableau 9 

16:1 palmitoléate de méthyle 0,2 

18:0 stéarate de méthyle 1,9 

18:1 oléate (cis) et élaidate (trans) de méthyle 60,8 

18:2 linoléate de méthyle 22,2 

18:3 α- et γ- linolenate de méthyle 8,8 

20:0 arachidate de méthyle 0,1 

20:1 eicosinate de méthyle
29

 0,5 

16:0 palmitate de méthyle  0,1 

16:1 palmitoléate de méthyle 0,8 

18:0 stéarate de méthyle 0,1 

Source : adapté de Meridian 2010a 
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 Ester méthylique d’acide eicosénique. 
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L’approche par fraction est appliquée dans le cas des hydrocarbures pétroliers parce que ceux-ci 

renferment un grand nombre de composés chimiques différents (s’élevant dans les centaines) 

pour lesquels les données sur le comportement, la migration et la toxicité sont insuffisantes, 

menant à des besoins démesurés en termes d’analyses et de programmation (Gustafson et coll. 

1997). Elle repose sur la relation entre le nombre équivalent de carbone des composants du 

carburant et plusieurs autres propriétés afin de développer des valeurs chimiques et physiques de 

certaines caractéristiques des fractions d’hydrocarbures pétroliers (HCP) déterminées par le 

CCME (CCME 2008a). Par souci de cohérence, le biodiésel et les mélanges de biodiesel sont 

également évalués en appliquant l’approche par fraction ou une approche mixte. Dans le cas des 

mélanges de biodiesel, les fractions de masse à l’intérieur de chaque fraction sont ajustées en 

conséquence (p. ex., B20 est composé de 20% de sous-fractions de biodiesel et de 80% de sous-

fractions de pétrole). Les EMAG présents dans le biodiesel à base de canola se trouvent en 

grande partie dans la plage F3 (de C16 à C34) (voir le Tableau 3-1). Par conséquent, pour inclure 

toutes les fractions des carburants diesel et biodiesel, seules les F2 et F3 sont évaluées. 

3.4.2 Scénarios 
Les scénarios sont conçus pour représenter des incidents plausibles et courants mettant en cause 

des biocarburants sous des conditions canadiennes (c.-à-d., en fonction des pratiques et de 

l’infrastructure de production et de distribution actuelles, ainsi que de types fréquents de 

déversements de carburant), notamment les rejets provenant de réservoirs de stockage sous-

terrain (RSS) et les déversements accidentels de camions citernes (CCME 2006, 2008b). 

 

Les rejets de RSS se produisent à la profondeur à laquelle les réservoirs sont enfouis dans le sol. 

Ce sont souvent des fuites lentes qui surviennent sur une longue période, car il est difficile de les 

détecter. Le scénario RSS repose sur l’hypothèse voulant que tous les composés d’un carburant et 

d’un biocarburant soient totalement dissous dans les eaux souterraines et ne porte pas sur le 

partage en fonction d’un liquide léger en phase non aqueuse (LLPNA). Afin de permettre un 

contraste suffisant du débit et de la migration entre les carburants, un scénario de la pire 

éventualité est déterminé. Par exemple, la teneur initiale en carburant dans les eaux souterraines 

à la source et la conductivité hydraulique sont établies respectivement à 10 mg/L et à 

32 000 mètres par année
30

 (c.-à-d. supérieures aux valeurs prévues). Également, une masse 

infinie à la source est présumée. 

 

Le scénario Déversement de camion porte sur la simulation d’un rejet provenant d’un camion-

citerne à la suite d’un accident ou d’un tonneau. Ce genre de déversement pourrait se produire 

n’importe où au Canada où des carburants sont transportés par camion, vraisemblablement sur ou 

à proximité d’une voie routière. Dans cet incident, un volume important de carburant 

(possiblement la totalité du contenu du camion, soit 10 000 L aux fins de la simulation) peut être 

rejeté à la surface du sol en très peu de temps. Dans la plupart des cas, il est prévu que la 

                                                 
30

 Valeur approximative d’un milieu de sable et de gravier classés. 
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contamination résiduelle, suite à une première intervention visant à endiguer le déversement, 

puisse être évaluée selon les mêmes hypothèses ayant servi à la formulation des 

recommandations canadiennes pour la qualité de l’environnement. 

 

Pour la présente évaluation, il est présumé que le biodiesel est issu exclusivement de canola 

extrait par transestérification avec du méthanol (c.-à-d. des EMAG) et la modélisation des 

scénarios se fait avec des sols à texture grossière et des sols à texture fine. Les teneurs initiales 

des eaux souterraines découlent soit des résultats de la modélisation HSSM (voir la section 3.4.3) 

ou de la sélection d’une concentration totale dissoute, à la source, de diesel, de biodiesel ou de 

mélanges de carburants. Par conséquent, les concentrations initiales de chaque composé varient 

selon le mélange de carburants.  

3.4.3 Sélection et applicabilité des modèles 
Deux modèles (des 34 qui ont été examinés) avec de possibles applications pour la modélisation 

du biodiesel sont utilisés dans le cadre de la présente évaluation (Meridian 2009c): 

BIOSCREEN/BIOSCREEN-AT et Hydrocarbon Spill Screening Model (HSSM). L’insuffisance 

de données physicochimiques et de données sur l’évolution et la migration des constituants du 

carburant biodiesel issues d’expérimentations favorisent le recours à des modèles simples, 

transparents, couramment appliqués et dont les besoins en entrées sont minimes. 

 

BIOSCREEN (US EPA 1996) permet l’analyse tridimensionnelle de la migration des 

hydrocarbures en phase dissoute. Le modèle BIOSCREEN permet uniquement la saisie d’un 

nombre restreint de propriétés physiques et chimiques. Le modèle ne peut pas tenir compte 

simultanément de plusieurs composants de carburant comportant des propriétés physiques et 

chimiques différentes. Donc, le modèle est mieux adapté et applicable à un triage initial de sites 

contaminés par du biodiesel. Un modèle apparenté, BIOSCREEN-AT, est plus approprié pour 

des conditions dynamiques, de grandes distances ou des taux élevés de biodégradation. 

 

Le modèle HSSM a été mis au point par l’US EPA et est adapté à la migration de LPNA, 

simulant les déplacements de LPNA au cours des premiers stades d’un déversement. Bien que 

les LLPNA soient habituellement constitués de plusieurs composés chimiques distincts, le 

modèle HSSM peut uniquement suivre la migration d’un produit chimique à la fois, tel que 

sélectionné par l’utilisateur. Le HSSM est considéré comme un modèle de dépistage puisque des 

processus sont soit simulés par approximation ou exclus (p. ex., supposition d’une homogénéité 

du profil pédologique, exclusion de certains phénomènes chimiques et hydrologiques, opération 

informatique de courte durée) (Meridian 2009c) et l’objectif est de produire des résultats en 

termes d’ordres de grandeur (Weaver et coll. 1994). Les hypothèses du modèle HSSM, les 

paramètres d’entrées, les modules de modélisations et les codes sources sont décrits en détail 

dans Weaver et coll. (1994) et Charbeneau et coll. (1995). 
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Il est possible de modéliser les mélanges de carburants s’ils sont considérés comme des 

substances uniques comportant un seul et même ensemble de valeurs pour leurs propriétés 

physiques et chimiques. En revanche, les programmes de simulation disponibles permettent de 

modéliser individuellement chacun des composants et des fractions de carburants. Au cours de la 

présente évaluation, aucun système de modélisation reposant sur des besoins raisonnables en 

matière de données et ayant la capacité de simuler la migration de mélanges complexes n’a été 

recensé. Par conséquent, les activités de modélisation décrites dans le présent chapitre supposent 

que les composants des carburants n’interagissent pas entre eux (p. ex., changements à la 

solubilité réelle, effets de cométabolisme). Il est incertain dans quelle mesure cette supposition a 

une incidence sur les résultats de modélisation (c.-à-d., des résultats plus ou moins 

concervateurs). 

3.4.4 Données d’entrées: besoins, disponibilité et substituts 
Les données du CCME sont utilisées pour les sols à texture grossière comme pour les sols à 

texture fine, puisqu’ils sont considérés comme étant représentatifs des conditions particulières au 

Canada (CCME 2006, 2008a, 2008b
31

). Les paramètres environnementaux sont ajustés afin de 

tenir compte des différents scénarios de rejets de biodiesel. Les paramètres des données propres à 

chaque scénario sont présentés dans le Tableau A-1 à l’Annexe III-A. 

 

La composition des carburants et les paramètres physicochimiques sont tirés d’études antérieures 

spécifiques à ces thèmes (Meridian 2009a, 2009b et 2009c). La composition du carburant diesel 

à très faible teneur en soufre (DTFTS) non mélangé et du biodiesel à base de canola sont 

indiquées au Tableau 3-2. Les fractions d’HCP comprennent les sous-fractions de constituants 

aliphatiques et aromatiques à l’intérieur d’une plage précise d’équivalent de carbone 

(majoritairement entre 9 et 20 atomes de carbone), chacune ayant des valeurs particulières pour 

les propriétés physicochimiques (CCME 2001, 2008a). Les biodiesels à base de canola ont 

typiquement des chaînes carbonées de 16, 18 ou 20 atomes de carbone, mais la plage s’étend de 

14 à 24 atomes de carbone (Chhetri et coll. 2008, dans Demirbas 2009). 

 

Dans le cas du biodiesel pur, plusieurs propriétés clés ne sont pas disponibles dans la littérature. 

Afin de compenser l’absence de données, les logiciels Estimation Programs Interface (EPI) Suite 

(US EPA) et SPARC Performs Automated Reasoning in Chemistry (NREL – Athens, Géorgie) 

sont utilisés. Ces logiciels génèrent des valeurs pour les propriétés physiques et chimiques pour 

chacun des composés en fonction de leur structure moléculaire ainsi que des données de base sur 

l’environnement. La plupart du temps, les résultats d’EPI Suite et de SPARC sont comparables. 

Lorsque les résultats diffèrent considérablement, la préférence pour un logiciel plutôt que l’autre 

est fondée sur d’autres sources d’information sur les propriétés physiques et chimiques des 

composés des carburants biodiesels, comme des données tirées de la littérature, ou le jugement 

professionnel. 
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 Se référer aux Tableaux C.1 et C.2 de CCME 2008b 
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Lorsqu’aucune donnée au sujet des propriétés physicochimiques des mélanges biodiesel-diesel 

ne peut être trouvée, mais qu’il y en existe pour les carburants biodiesel pur, une relation linéaire 

en fonction de la teneur du mélange et des propriétés des carburants purs est utilisée pour 

extrapoler des valeurs (Meridian 2009a). 

 

Les données concernant les LPNA que requiert le modèle HSSM sont présentées dans le Tableau 

A-2 à l’Annexe III-A. Les valeurs des paramètres physiques et chimiques des constituants des 

carburants utilisés dans la modélisation sont présentées pour le carburant DTFTS et le carburant 

biodiesel à base de canola dans les Tableaux A-3 et A-4, respectivement, à l’Annexe III-A. 

3.5 Résultats 

3.5.1 Réservoirs de stockage sous-terrain  
Une première série d’exécutions pour le DTFTS, le biodiesel pur, le B5 et le B20 a été réalisée 

avec BIOSCREEN-AT afin de déterminer la distance maximale à laquelle une concentration 

mesurable supposée de 0,001 mg/L est prévue pour tous les composants des carburants après 1, 

2, 3, 4 et 5 années.
32,33

 Une deuxième série d’exécutions est réalisée pour modéliser les 

concentrations suivant un temps de transport de 1 an et de 5 ans, à des incréments de 3 m de 0 à 

30,5 m. Ces distances et incréments sont choisis afin de capter la pleine ampleur du panache et 

de permettre une caractérisation juste de son avancement dans le temps. 

 

Tel qu’attendu, les résultats de la modélisation des panaches montrent que les composés 

aromatique plus légers de DTFTS sont normalement transportés le plus loin, suivi des EMAG 

légers tels que l’ester méthylique d’acide palmitoléique et l’ester méthylique d’acide palmitique 

(se référer aux Figures III-1 et III-2 à l’Annexe III). Les composés plus lourds de biodiesel et de 

DTFTS s’avèrent relativement immobiles. Les composés DTFTS légers tels que les chaînes 

hydrocarbonées C10-C12 migrent jusqu’à 250 m après 5 ans, alors que les composants de 

biodiesel demeurent à moins de 50 m de la source, en partie en raison de leur taux élevé de 

biodégradation. Quant aux mélanges de biodiesel, des différences mineures sont remarquées 

entre le comportement des composants de biodiesel dans les panaches B5 et B20, alors que les 

sous-unités de DTFTS se comportent conformément à la simulation de DTFTS pur. 

 

Les concentrations prévues des composants de biodiesel diminuent plus rapidement que les 

composés de carburants au diesel par rapport à la distance à la source, en partie parce qu’il est 

assumé qu’ils se dégradent beaucoup plus rapidement. Par contre, les hydrocarbures plus lourds 

                                                 
32

 Les fractions de carbone et composants de biodiesel sont simulés indépendamment les uns des autres. 
33

 La valeur de concentration de 0,001 mg/L a été sélectionnée par Meridian (2010b) et est considérée comme 

appropriée pour décrire l’évolution du panache. Elle n’est basée sur aucune norme de santé ou de qualité de l’eau 

souterraine. 
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sont moins solubles et sont adsorbés aux particules du sol, deux facteurs qui limitent leur 

migration. 

 

La composition de panache par rapport à la distance de la source après 5 ans, telle qu’estimée 

avec BIOSCREEN-AT pour le scénario de réservoir de stockage souterrain, est représentée dans 

la Figure A-3 (se référer à l’Annexe III).
34

 Les concentrations dans l’eau souterraine pour chaque 

composante de carburant sont représentées et résumées par type de carburant pour chaque 

récepteur (ou distance de la source). À mesure que le panache s’éloigne de la source, la 

concentration des composants dans l’eau souterraine diminue et le profil de composition 

comprend finalement seulement les éléments plus mobiles. Au-delà de la source, les composés 

aromatiques légers constituent la plus grande partie du panache de DTFTS. Quant à la 

composition du panache de biodiesel, seul l’acide palmitique est prévue de migrer à plus de 20 m 

de la source de contamination après 1 an (données non présentées, Meridian 2010b), alors que 

les esters méthyliques d’acide oléique et d’acide linoléique constituent la plus grande partie du 

panache près de la source. 

3.5.2 Déversement de camion 
La migration du panache du liquide en phase non aqueuse est modélisée avec le HSSM pour le 

scénario du déversement de camion. Les résultats de la modélisation indiquent que le LPNA 

n’atteint pas la nappe phréatique dans des conditions de sol à texture fine (données non 

présentées, Meridian 2010a), alors seulement les conditions et les résultats de sol à texture 

grossière sont considérés. En fait, le type de carburant influence moins la détermination de la 

taille de panache du LPNA que les entrées des paramètres hydrogéologiques. La modélisation est 

réalisée avec BIOSCREEN-AT pour déterminer les concentrations prévues aux incréments de 

1,5 m sur une distance de 15 m, à 5 semaines, 6 mois et 1 an après le déversement initial de 

carburant. Des entrées similaires au scénario de RSS sont utilisées pour le scénario du 

déversement de camion, comme par exemple les concentrations de contaminants réglées aux 

limites de solubilité maximale dans l’eau (Tableau III-1, Annexe III). L’épuisement de la source 

est fonction du contenu total d’un camion de transport, estimé à 10 000 L. 

 

Les résultats concernant la composition et la concentration du panache relativement à la distance 

de la source après un an dans le cas du scénario de déversement de camion montre que, 

comparativement aux composants de DTFTS, les composés de biodiesel dissous du panache du 

LNPA migrent à un taux inférieur et sont limités à de plus courtes distances (données non 

présentées, Meridian 2010b). Après un an, il est prévu que la composition et les concentrations 

continueront à évoluer (données non présentées).
35 

Ces changements sont dus à l’évolution du 

panache de biodiesel à mesure que la source de liquide immiscible est dissoute. 
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 Source : Meridian 2010b, Figure 8. 
35

 Se référer à Meridian 2010b, Figures 9 à 11. 
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Quant au DTFTS, la composition du panache à l’extérieur de la source semble se stabiliser après 

un court laps de temps et les concentrations des composés aromatiques commencent à diminuer 

en moins d’un an avec l’épuisement de la source. Quant aux mélanges, il est prévu que les 

EMAG dissous qui se dégagent du panache de liquide immiscible soient minimes, en partie à 

cause du taux élevé de biodégradation du biodiesel. 

3.6 Discussion 

Nombre de processus qui influencent l’évolution et le transport des contaminants dissous dérivés 

du diesel et du biodiesel sont les mêmes. La biodégradation est notamment importante parce 

qu’elle retire la masse organique des aquifères contaminés. Les composants du carburant diesel 

pris en compte dans la modélisation ont tous une demi-vie de 1 750 jours (se référer au Tableau 

III-3 à l’Annexe III). Il est présumé que le biodiesel se dégrade à un taux deux fois plus élevé 

que celui des fractions de carburant diesel (demi-vie de 875 jours; se référer au Tableau III-4 à 

l’Annexe III), ce qui a un impact considérable sur les résultats de la modélisation étant donné 

que la masse de biodiesel dans le sol est éliminé plus rapidement, limitant le potentiel que les 

composés de biocarburants s’éloignent de la source sans avoir subi de transformation. 

 

Concernant les taux de biodégradation, il doit être souligné que le modèle utilise des valeurs de 

dégradation de premier ordre, c.-à-d. des taux de dégradation aérobie de premier ordre. Pour que 

cette hypothèse soit valable, il est nécessaire que la quantité d’oxygène dans l’eau souterraine 

soit suffisante pour éviter le développement de conditions anaérobies, qui peuvent altérer les taux 

de biodégradation et éventuellement amplifier les panaches. Si cette prémisse de modélisation est 

enfreinte ou incorrecte, l’évolution et le transport des mélanges de biodiesel et des carburants 

pétroliers pourraient être très différents. Cependant, même sous des conditions anaérobies, il est 

prévu que le biodiesel se dégrade plus rapidement et que, conséquemment, l’absence d’oxygène 

mène à des tendances similaires de migration à celles exposées à la Section 3.3. En outre, la 

biodégradation suppose que les polluants soient disponibles pour la dégradation biologique. Les 

composés aqueux sont normalement plus biodisponibles que les composés adsorbés aux 

matériaux du sol. Puisque les composants de carburants pétroliers tendent à s’adsorber fortement 

aux matériaux du sol, limitant ainsi les processus de biodégradation, des différences sont prévues 

entre les carburants pétroliers et les biodiesels. 

 

Le coefficient de partage KOC 
36

 et le facteur de retardement correspondant sont des paramètres 

de carburant qui ont un impact significatif sur la migration des polluants. Ces paramètres 

expliquent pourquoi l’acide palmitique est prévu migrer plus que d’autres composés de biodiesel. 

En fait, les valeurs du KOC et du facteur de retardement pour l’acide palmitique sont largement 

inférieures aux valeurs pour les composants à chaînes plus longues tels que les esters oléiques, 

linoléiques et eicosénoïques de méthyle (se référer au Tableau III-4, Annexe III). Ces valeurs 
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 Le KOC représente le coefficient de partage d’un polluant dans la fraction organique du sol. 
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expliquent également pourquoi il est prévu que les composés aromatiques des carburants diesel 

migrent plus rapidement que les composés aliphatiques. 

3.7 Conclusion 

Les carburants nouveaux et marginaux comme le biodiesel ne bénéficient pas d’une base de 

données élaborée au sujet des déversements dans l’environnement et aucun outil n’a été 

développé spécifiquement pour prévoir son évolution et transport dans l’environnement. 

 

Pour la présente évaluation des risques pour la santé, une analyse documentaire a été menée afin 

d’évaluer la quantité et la qualité des données chimiques et physiques disponibles en ce qui a 

trait au biodiesel. L’objectif de cette analyse était de déterminer les données pertinentes pour 

alimenter les modèles d’évolution et du transport et de permettre la modélisation des 

déversements de biodiesel. Les éléments clés de l’analyse ont indiqué que les valeurs des 

propriétés physiques et chimiques des composants de biodiesel sont considérablement différentes 

de celles des carburants pétroliers. Par exemple, les données démontrent que le biodiesel possède 

une plus grande viscosité (surtout à basse température), une plus grande solubilité, une 

biodégradabilité accrue, et un plus faible KOC. Cependant, des lacunes au niveau des données ont 

été décelées dans le cas de plusieurs paramètres physiques et chimiques nécessaires à la 

modélisation de l’évolution et de la migration (p. ex., constante de la loi d’Henry, pression de 

vapeur, solubilité dans l’eau), soit pour les biodiesels entiers et/ou les composants distincts du 

biodiesel. Ces valeurs furent estimées à l’aide des programmes EPI Suite et SPARC ou  établies 

en fonction de quotients physiques et chimiques (p. ex., nombre équivalent de carbone). 

Finalement, il a été conclu que l’information disponible était suffisante pour réaliser une 

modélisation préliminaire avec des modèles simples n’ayant pas d’exigences élevées d’entrées. 

 

Les résultats de modélisation du DTFTS pur, du biodiesel pur et des mélanges démontrent que 

les composants du biodiesel sont prévus de migrer moins que les composants du DTFTS, tel 

qu’attendu en fonction des caractéristiques physiques et chimiques du biodiesel. Il est présumé 

que la migration réduite découle en partie du taux de biodégradation plus important des 

composants du biodiesel par rapport aux fractions du carburant diesel. De plus, la variété des 

composants de biodiesel qui pourraient migrer au-delà de la zone source est assez limitée. Seul 

l’ester méthylique d’acide palmitique a démontré une propension à migrer à une distance 

considérable (à environ 42 m de la source après 5 ans) étant donné son KOC relativement faible. 

En comparaison, les résultats de la modélisation indiquent que les fractions de carburant diesel 

constituées de composés aromatiques à chaînes courtes migrent à des distances beaucoup plus 

importantes (à presque 250 m de la source après 5 ans). 

 

La mobilité restreinte des composants de biodiesel peut être considérée un avantage sur le plan 

environnemental parce qu’il est prévu que les panaches de contamination puissent être 

circonscrits à l’intérieur d’un volume de sol et d’eau souterraine relativement limité. Nonobstant 



 

57 

 

les incertitudes de modélisation (c.-à-d. les hypothèses et les entrées), il est raisonnable de 

conclure que les carburants biodiesels auraient moins d’impact sur l’environnement et sur la 

santé humaine que les carburants à base de pétrole à la suite d’un déversement inattendu dans un 

environnement naturel ou urbain. Cependant, aucune conclusion n’est émise concernant les 

déversements de mélanges de biodiesels, puisque les interactions entre les composants des 

carburants ne sont pas prises en compte dans la modélisation. De plus, la toxicité relative de 

chaque EMAG n’est pas couramment disponible. 

 

D’après l’analyse documentaire sur le biodiesel, il ne semble pas qu’une telle évaluation de la 

migration souterraine du biodiesel par la modélisation n’ait été réalisée et publiée en Amérique 

du Nord; quoique des rapports sur des déversements d’éthanol aient été publiés (p. ex., US EPA 

2010b, NESCAUM 2001) et que des résultants préliminaires d’une évaluation multimédia du 

biodiesel soient disponibles (Cal-EPA 2010).
 37

 

3.7.1 Limitations et incertitudes 
Plusieurs lacunes et limitations de données peuvent être identifiées, telles que la présence et 

l’impact des additifs, les interactions entre le biodiesel et le diesel dans le sol et l’eau souterraine 

et le manque de données expérimentales en ce qui a trait aux paramètres physiques et chimiques 

des composants individuels de biodiesel. 

 

L’accès à des données physiques et chimiques plus pertinentes et détaillées permettrait 

l’utilisation de modèles plus complexes qui intègrent les interactions dans le sol et l’eau 

souterraine entre les composants de carburants, les additifs, et les conditions environnementales 

changeantes (p. ex. les conditions aérobies et anaérobies), et ainsi donc une modélisation plus 

réaliste. Bien que ce manque de données et l’utilisation de modèle simpliste soient considérés 

des limitations majeures à la modélisation menée dans le cadre de la présente évaluation, elles 

sont inévitables puisqu’aucun système de modélisation ayant des exigences de données d’entrées 

simples et la capacité de simuler la migration de mélanges complexes n’est disponible. 

 

Une autre limitation est l’absence de rapports portant sur des déversements de biodiesel et le 

transport souterrain des composants de biodiesel. Conséquemment, il n’est pas possible de 

comparer les résultats de la présente modélisation avec d’autres simulations ou des données de 

terrain existantes. Plusieurs études de terrain ont démontré que le biodiesel peut se biodégrader à 

un taux plus élevé que les carburants diesels (se référer à la section 3.3), mais comme Cyplik et 

coll. (2011) remarquent, les résultats d’une étude ne peuvent être extrapolés directement. 

Essentiellement, ces auteurs remarquent que les caractéristiques d’une communauté locale de 

microorganismes (p. ex., les groupes de bactérie présents dans un sol contaminé) peuvent varier 

significativement d’un endroit à l’autre et que les conditions environnementales (p. ex. milieux 
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 Se référer au http://www.arb.ca.gov/fuels/multimedia/multimedia.htm (en anglais seulement). 
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aqueux, milieux poreux, conditions aérobies) peuvent avoir un effet sur la réponse de ces 

communautés en présence de carburants composés de biodiesel et de diesel.  
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Chapitre 4. Impacts de l’utilisation du biodiesel sur les 
émissions des véhicules – Analyse documentaire  
Le secteur de transport est responsable de l’émission de plusieurs types de polluants, tels que les 

principaux contaminants atmosphériques
38

 (c.-à-d., PM, CO, NOX, SO2, COV et NH3) et les 

toxiques atmosphériques (p. ex., hydrocarbures aromatiques polycycliques et aldéhydes). Les 

sources mobiles constituent le secteur qui contribue le plus aux émissions de NOX et de COV, et 

les véhicules au diesel sont responsables d’une fraction importante des émissions de NOX et de 

COV de ce secteur. 

 

L’introduction et l’utilisation du biodiesel au Canada modifieront inévitablement le profil des 

émissions de gaz d’échappement des véhicules par rapport au carburant diesel pétrolier. Une 

analyse documentaire par l’US EPA (2002a) a souligné que plusieurs caractéristiques du 

biodiesel peuvent avoir un impact sur les émissions de gaz d’échappement. Il a été observé, par 

exemple, que les émissions variaient en fonction de la matière première du biodiesel (c.-à-d., 

chimie des carburants), du mélange de biodiesel, du carburant diesel de référence et/ou de 

mélange, du type et de la technologie du moteur ou du véhicule et de la séquence du cycle de 

conduite. Ainsi, il faut tenir compte de divers paramètres lors de l’analyse des impacts du 

biodiesel sur les émissions. 

 

Ce chapitre abordera les facteurs principaux qui influencent les émissions de gaz d’échappement 

de polluants réglementés (c.-à-d., NOX, PM, hydrocarbures et CO) et non réglementés (p. ex., 

COV, HAP) pour des véhicules et moteurs utilisant du biodiesel.
39

 

4.1 Type de moteur, réglage et cycles d’essai 

La majorité des études publiées ont enquêté l’impact du biodiesel sur les émissions des véhicules 

lourds, principalement à cause du fait qu’ils représentent une grande part du marché du carburant 

diesel en Amérique du Nord et qu’ils sont des émetteurs importants de PM et de NOX. Un 

nombre plus restreint de rapports, principalement des études européennes, se sont concentrés sur 

les émissions provenant des véhicules légers. 

 

Bien que des tendances globales se devinent en ce qui concerne les émissions réglementées et les 

autres polluants atmosphériques lors de l’utilisation de mélanges de biodiesel dans des moteurs à 

allumage par compression, les émissions de gaz d’échappement demeurent spécifiques à chaque 

moteur (Graboski et coll. 2003). Plusieurs paramètres de moteur, tels que la puissance maximale 

et la technologie d’injection de carburant, peuvent varier et ceci met en valeur l’importance 
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 Tel que défini par Environnement Canada (http://www.ec.gc.ca/inrp-npri/default.asp?lang=Fr&n=9264E929-

1)lang=En&n=9264E929-1#c). 
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 Une analyse complète et comprenant tous les aspects des impacts de biodiesel sur les émissions représente une 

tâche non-négligeable, au-delà de la portée de l’évaluation présente. 
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d’utiliser des moteurs identiques, ou au moins similaires, lors de la comparaison des émissions 

de gaz d’échappement entre des carburants conventionnels et biodiesels. De l’analyse des 

données d’émissions de biodiesel publiées jusqu’en 2001, l’US EPA (2002a) a déclaré que 

l’utilisation de B20 dans les moteurs de véhicules lourds a mené à des réductions considérables 

des émissions de PM, HC et CO et à une légère augmentation des émissions de NOX. Il était 

suggéré que l’amplitude des changements variait selon le fabricant, le modèle et la conception du 

moteur (US EPA 2002a; McCormick et coll. 2006). 

 

Les moteurs modernes sont réglés pour répondre aux normes réglementaires lorsqu’ils utilisent 

des carburants de référence, normalement le carburant diesel à très faible teneur en soufre 

(DTFTS), qui rencontrent des critères spécifiques de qualité de carburant (p. ex., ASTM D975). 

Ces critères de carburant diffèrent pour les biodiesels (p. ex., ASTM D7467 pour B6-B20 et 

ASTM D6751 pour B100) et dépendent de la nature physique et chimique des composants du 

combustible. La calibration du moteur peut avoir un effet considérable sur les émissions 

lorsqu’alimentée en biodiesel ou en DTFTS (Peterson et coll. 2009; Ireland et coll. 2009). Par 

exemple, la densité d’énergie inférieure du biodiesel signifie qu’une plus grande quantité de 

carburant soit nécessaire pour générer une quantité équivalente d’énergie. Un changement vis-à-

vis le réglage optimal de conception du moteur peut influencer la combustion et avoir un impact 

sur les émissions des polluants réglementés (Tat et coll. 2003). 

 

Les émissions provenant des moteurs à combustion internes sont testées sur différents cycles 

d’essai. Ces cycles sont une séquence de variations de vitesses et de charges en fonction d’une 

période de temps déterminé, conçue pour simuler les conditions de conduite sur autoroute, en 

milieu urbain et en banlieue, ou des comportements de conduite normaux, passifs ou agressifs. 

Ces variables du cycle d’essai ainsi que d’autres (p. ex., charge du moteur) auront une influence 

sur les émissions (Durbin et Norbeck 2002; Rosenblatt et coll. 2008). Par exemple, les 

différences en ce qui a trait aux effets du biodiesel sur les émissions de NOX découlant de 

différents cycles d’essai peuvent être réduites lorsque l’analyse est pondérée en fonction de la 

charge (Sze et coll. 2007; Eckerle et coll. 2008; US EPA 2009). 

 

Les départs à froid peuvent également influencer significativement les émissions. Martini et coll. 

(2007) ont observé que les émissions de HC et de CO étaient plus importantes avec des 

carburants biodiesels, mais seulement lors des premières 200 à 300 secondes. Des résultats 

similaires ont été observés pour les émissions de PM par Fontaras et coll. (2009). Il était suggéré 

que le point d’ébullition plus élevé des biodiesels influence le processus d’évaporation lorsque le 

moteur est toujours froid. Dès que le moteur était réchauffé, les émissions provenant des 

carburants pétroliers et des biodiesels étaient similaires. 
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4.2 Polluants atmosphériques réglementés  

Les polluants atmosphériques réglementés désignent les espèces chimiques pour lesquelles des 

normes d’émissions de gaz d’échappement existent et comprennent les PM, le CO, les NOX et les 

HC. L’analyse des données de moteurs et châssis de véhicules lourds montrent que généralement 

les émissions de NOX augmentent légèrement, alors que les émissions de PM, CO et HC 

diminuent avec l’utilisation de biodiesel comparativement aux carburants pétroliers de référence 

(US EPA 2002a, 2009). 

4.2.1 Matières particulaires 
Plusieurs auteurs ont signalé que les carburants biodiesels produisent moins d’émissions de PM 

que le diesel pétrolier (Morris et coll. 2003; McCormick et coll. 2003; Souligny et coll. 2004; 

McCormick et coll. 2006; McCormick 2007). Une relation linéaire a été établie entre les 

réductions des émissions de PM en termes de masse et les concentrations croissantes de biodiesel 

(US EPA 2002; Durbin et coll. 2007). 

 

Lapuerta et coll. (2008a) a identifié plusieurs raisons pour expliquer la tendance observée de 

réductions des PM avec l’utilisation du biodiesel dans les véhicules légers ainsi que les véhicules 

lourds : 

- la teneur en oxygène du biodiesel et conjointement un besoin stœchiométrique
40

 en air  

plus faible; 

- la quasi-absence de soufre et d’aromatiques, tous les deux considérés des précurseurs de 

suie; 

- l’oxydation supérieure des PM de biodiesel; et 

- le point d’ébullition finale plus faible du biodiesel.
41

 

 

Ces facteurs favorisent normalement une meilleure combustion du carburant et une réduction de 

la suie lors de l’utilisation de biodiesel.  

 

Alors que les réductions de la masse totale de PM sont uniformes dans les véhicules lourds au 

diesel (VLD) (US EPA 2002a), certaines études ont signalé des variations quant aux résultats des 

véhicules légers au diesel (VlgD) sous différentes conditions de charge (Kousoulidou et coll. 

2009) ou de cycles d’essai (Karavalakis et coll. 2009a, b). CONCAWE (2010) a déclaré des 

réductions des émissions de PM suite à des tests sur trois VlgD soumis au cycle d’essai 

réglementé New European Drive Cycle (NEDC). 

 

Dans un contexte règlementaire, la PM est normalement mesurée en fonction de la masse, mais 

elle peut être mesurée ou évaluée différemment, comme en fonction de la taille et/ou du nombre. 

Lors de la comparaison des biodiesels avec le carburant diesel de référence, les études indiquent 

                                                 
40

 Rapport stoechiométrique : Ratio idéal de mélange air-carburant lorsque tout le carburant et l’air est consommée. 
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 Un point d’ébullition finale plus bas diminue la probabilité de formation de suie ou de goudron découlant de 

fractions d’hydrocarbures lourds incapables de vaporiser. 
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des résultats divergents quant à la distribution des fractions de taille des PM émises. Les résultats 

démontrent soit une augmentation (Bunger et coll. 2000), une réduction (Jung et coll. 2006; 

Tsolakis 2006; Bennett et coll. 2008; Lapuerta et coll. 2008; Ballasteros et coll. 2010; Fontaras et 

coll. 2010; Kim et Choi 2010; Zhu et coll. 2010) ou aucun changement (Bunger et coll. 2000) de 

la distribution de la taille des matières particulaires. Les causes de ces différences varient selon 

les études.
42

  

 

De même pour le nombre de PM, les rapports indiquent soit une réduction dans le nombre des 

particules émises avec l’utilisation de biodiesel (Chen et Wu 2002; McCormick 2007; Bennett et 

coll. 2008; Lapuerta et coll. 2008a), qui selon Bennett et coll. (2008) corrèle bien avec les 

émissions inférieures de PM en termes de masse, ou une augmentation du nombre de PM (Di et 

coll. 2009; Turrio-Baldassarri et coll. 2004; Lue et coll. 2001). TurrioBaldassarri et coll. (2004) 

ont attribué l’augmentation du nombre de PM à un changement minime du rapport entre les 

particules fines et ultrafines, qui se traduit par une augmentation considérable du nombre de 

particules. Autrement, Di et coll. (2009) ont noté que la combustion de biodiesel mène à une plus 

grande concentration en nombre de PM parce qu’une réduction de la masse de particules diminue 

le taux d’agglomération et de coagulation des plus petites particules. Il s’ensuit une masse de 

suie réduite, mais une concentration en nombre de PM plus importante comparativement au 

DTFTS. Il est supposé que la superficie réduite des particules solides favorise la formation de 

nanoparticules par nucléation homogène, qui a pour résultat un nombre de PM totale accru 

(Fontaras et coll. 2010). 

 

Les différences dans la distribution et le nombre de PM semblent dépendre du carburant, du 

moteur, des cycles de conduite et des méthodes d’échantillonnage des gaz d’échappement 

(Bunger et coll. 2000; McCormick 2007). Le dernier facteur est très important lors de l’analyse 

des résultats d’études étant donné qu’il n’existe aucune méthode standardisé de dilution des gaz 

d’échappement et de mesure des PM. Le grand nombre d’approches de mesures est présentement 

un facteur limitant une compréhension de l’impact des carburants biodiesels sur la distribution de 

la taille des particules et qui doit être pris en compte dans le contexte des résultats présentés ci-

dessous.  

4.2.2 Hydrocarbures 
Les composés d’hydrocarbures (HC) sont le résultat d’une combustion incomplète et de 

l’évaporation des carburants à base d’hydrocarbures. La combustion de biodiesel génère moins 

d’émissions d’HC que le diesel pétrolier (Morris et coll. 2003; McCormick et coll. 2003; 

Souligny et coll. 2004; McCormick et coll. 2006; McCormick 2007; Rosenblatt et Rideout 2007; 

Bennett et coll. 2008), surtout sous des conditions de faible charge où les émissions absolues 

d’HC totaux (HCT) sont beaucoup plus élevées (Lapuerta et coll. 2008b). Une relation linéaire a 
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 Par exemple, une diminution de la classe granulométrique peut découler d’une augmentation des particules de 

taille plus petite et/ou d’une diminution des particules de taille plus importante. 
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été déterminée entre les réductions des émissions d’HC et la concentration du biodiesel dans le 

carburant (EPA 2002a; Durbin et coll. 2007). 

 

D’après Lapuerta et coll. (2008a), les réductions des émissions totales d’HC avec l’utilisation des 

biodiesels sont attribuables à une meilleure combustion du carburant en raison de: 

- la teneur plus importante en oxygène; 

- le nombre de cétane plus élevé;  

- les points de distillation finaux plus élevés pour les carburants au diesel; 

- le séquençage précoce d’injection et de combustion du biodiesel;  

- la plus faible sensibilité des appareils de détection d’émissions HCT pour les composés 

oxygénés de biodiesel; et 

- certains artéfacts issus de la procédure d’échantillonnage dû au poids moléculaire élevé du 

carburant biodiesel. 

 

Certaines études montrent des augmentations ou aucune différence significative des émissions 

d’HC avec l’utilisation du biodiesel (se référer à Turrio-Baldassarri et coll. 2004; Holden et coll. 

2006). Ces résultats divergents peuvent être dus aux niveaux d’HCT près des seuils de détection 

qui sont typiques des moteurs au diesel (Lapuerta et coll. 2008a). 

 

Les données d’analyse pour les composés du groupe carbonyle et pour les aromatiques légers 

sont contradictoires (p. ex., Sharp et coll. 2000b; Correa et Arbilla 2006; Di et coll. 2009; 

Ratcliff et coll. 2010). Il est généralement proposé que les différences entre les diverses études 

sont attribuables à la composition des huiles végétales ou animales, aux réactions de combustion 

et à la complexité de la formation d’HC légers par des moteurs diesels alimentés en biodiesel. 

4.2.3 Monoxyde de carbone 
Les carburants biodiesels produisent moins d’émissions de CO que le diesel pétrolier (Morris et 

coll. 2003; McCormick et coll. 2003; Souligny et coll. 2004; McCormick et coll. 2006; 

McCormick 2007; Rosenblatt et Rideout 2007; Bennett et coll. 2008). Une relation linéaire a été 

établie entre les réductions de CO et la concentration de biodiesel (US EPA 2002a; Durbin et 

coll. 2007).  

 

Lapuerta et coll. (2008a) considéraient une réduction des émissions de CO, soit linéaire ou 

non linéaire, comme la tendance générale lors de la substitution de diesel avec du biodiesel en 

raison de la meilleure combustion du carburant, facilitée par : 

- le contenu en oxygène additionnel et le nombre de cétane accru des mélanges de biodiesel; et 

- le séquençage précoce d’injection et de combustion du biodiesel. 

 

Certaines études ne signalent pas une diminution des émissions de CO (Turrio-Baldassarri et 

coll. 2004; Mayer et coll. 2005; Holden et coll. 2006; Yang et coll. 2007; CONCAWE 2010; 

Kousoulidou et coll. 2010). 
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4.2.4 Oxydes d’azote 
D’après les corrélations des émissions en fonction du pourcentage de mélange de biodiesel dans 

une analyse documentaire de 2002 par l’US EPA (2002a), seules les émissions de NOX 

montraient une tendance à la hausse avec une augmentation de la teneur en biodiesel dans les 

mélanges de carburant. Des augmentations des émissions de NOX par l’utilisation de carburants 

biodiesels sont signalées principalement pour les moteurs et véhicules lourds (McCormick et 

coll. 2001; US EPA 2002a; Morris et coll. 2003; Tsolakis 2006; Durbin et coll. 2007). Une 

analyse des biocarburants par Verbeek et coll. (2008) a également mentionné que les émissions 

de NOX augmentaient dans les véhicules légers au diesel (VlgD), mais il a été observé que les 

résultats varient pour les VlgD (Kousoulidou et coll. 2009; Pelkmans et coll. 2009; CONCAWE 

2010). 

 

Dans une étude de 2008, Lapuerta et coll. ont conclu qu’une augmentation légère des émissions 

de NOX suite à la combustion de biodiesel est l’observation la plus courante dans la littérature 

scientifique. Mueller et coll. (2009) ont déterminé que l’augmentation des NOX due au biodiesel 

découle de plusieurs mécanismes couplés dont l’effet cumulatif peut varier sous différentes 

conditions, en fonction des caractéristiques spécifiques de combustion et des carburants. En se 

basant sur ces rapports (Lapuerta et coll. 2008a; Mueller et coll. 2009), l’augmentation des 

émissions de NOX de biodiesel pourrait probablement être expliquée par des facteurs qui mènent 

à des températures plus élevées à l’intérieur du cylindre et à la formation accrue de 

NOX thermique, tels que: 

 des problèmes liés à l’injection; 

 une réduction du transfert thermique radiant par la suie; 

 la longueur moyenne et la saturation des chaînes carbonées;
43

 

 l’avancement du phasage de la combustion; et  

 des mélanges plus près de l’état stœchiométrique lors de l’ignition et dans la zone 

immuable d’auto-inflammation du pré-mélange.  

 

L’effet de l’utilisation de biodiesel sur les émissions de NOX semble varier en fonction des 

matières premières différentes. Par exemple, des auteurs ont noté que les émissions de NOX sont 

plus faibles dans le cas des acides gras saturés et à chaîne longue (McCormick et coll. 2003; 

Lapuerta et coll. 2008a). Cependant, Moser et coll. (2009) ont observé qu’une réduction de la 

teneur en liaison double d’un mélange de biodiesel n’est pas forcément suffisante pour mener à 

des différences significatives des émissions de NOX. L’année de modèle du moteur ne semble 

pas (qualitativement) avoir un impact sur les émissions de NOX (Hoekman et coll. 2009). 

 

Depuis l’analyse de l’US EPA de 2002, de nouvelles études mettant à l’essai des moteurs et des 

véhicules alimentés avec du biodiesel ont été achevées. Yanowitz et McCormick (2009) ont 
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 Il est suggéré que les différences moléculaires influencent indirectement les NOX en modifiant les propriétés 

physiques du carburant telles que la densité et la compressibilité, qui influencent en partie l’injection et les 

émissions de NOX. 
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analysé les données disponibles sur les émissions de véhicules lourds dans le contexte de l’effet 

de B20. Pour l’ensemble des tests recueillis, une augmentation moyenne statistiquement 

significative des émissions de NOX de 2 % a été déterminée avec l’utilisation de B20. Cependant, 

lorsque les moteurs à deux temps ont été soustraits de la base de données, puisqu’ils ne sont pas 

représentatifs du parc routier ou des moteurs plus récents, l’augmentation par rapport au 

carburant pétrolier était réduite à 1 %. Cette valeur n’était pas statistiquement significative. 

4.3 Polluants atmosphériques non réglementés  

Les polluants non réglementés ne sont pas régis par des normes précises d’émissions de gaz 

d’échappement, mais peuvent avoir un effet sur la qualité de l’air et sur la santé humaine. Les 

sections suivantes décrivent les changements d’émissions des principaux polluants 

non réglementés soulignés dans la littérature.  

4.3.1 Composés de soufre 
Puisque les carburants biodiesels sont presque sans soufre, des réductions des émissions de 

sulfate (une fraction de PM) sont prévues. L’émission de sulfate (SO4) fut réduite avec 

l’utilisation de biodiesel par rapport au diesel conventionnel et les résultats étaient, en général, 

similaires pour l’ensemble des moteurs lourds mis à l’essai (Souligny et coll. 2004; Rosenblatt et 

Rideout 2007). L’utilisation de biodiesel a également entrainée une réduction des émissions de 

SO2 comparativement au diesel pétrolier (Lue et coll. 2001). Par contre, Cheung et coll. (2009) 

ont observé des émissions plus élevées de sulfate dans un VlgD alimenté au biodiesel 

comparativement au diesel pétrolier. Il est présumé que cette augmentation soit liée à la dilution 

supérieure des lubrifiants par le biodiesel dans le moteur, qui peut hausser la teneur en soufre du 

mélange de combustion. 

4.3.2 HAP, N-HAP et HAM 
Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) proviennent des HAP compris initialement 

dans le carburant et des produits des réactions de combustion incomplète (Ballasteros et coll. 

2010). Ils sont présents dans les phases particulaire ainsi que gazeuse dans les émissions de gaz 

d’échappement de diesel. La formation d’HAP à partir des réactions de combustion est pertinente 

pour les carburants tels que le biodiesel qui ne contiennent pas de composés aromatiques, 

puisque des réductions d’HAP et d’HAP nitrés (n-HAP) sont anticipées. Sharp et coll. (2000b) 

ont même déclaré que les réductions semblent proportionnelles à la teneur en biodiesel, bien que 

des études plus récentes suggèrent le contraire (p. ex. Karavalakis et coll. 2010a; Martini et coll. 

2007). La présence du groupe estérique oxygéné pourrait contribuer à la formation des espèces 

d’HAP et d’HAP oxygénés (oxy-HAP) (Karavalakis et coll. 2010a) et possiblement augmenter 

les émissions de certains composés toxiques (Martini et coll. 2007). 

 

Les HAP de faible poids moléculaire se trouvent généralement à des concentrations plus élevées, 

mais les HAP de poids moléculaire plus élevé (p. ex., benzo[a]pyrène (B[a]P, 

benzo[a]anthracène (B[a]A)) associés à des particules contribuent d’avantage au potentiel 
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cancérogène total des HAP émis (Ravindra et coll. 2008 et Li et coll. 2003 dans Ballasteros et 

coll. 2010). Ratcliff et coll. (2010) ont constaté que les émissions d’HAP à 3 ou à 4 cycles ont 

diminué considérablement avec l’utilisation de biodiesel dans les moteurs lourds au diesel. 

Karavalakis et coll. (2010a) ont constaté une réduction des HAP plus lourds pour toutes les 

combinaisons de biodiesels et de cycles d’essai par rapport à un carburant diesel à faible teneur 

en soufre. Cependant, l’impact le plus important a été observé sur les HAP à faible poids 

moléculaire, qui ont augmenté avec l’utilisation de biodiesel. Zou et Atkinson (2003) ont 

également testé des biodiesels dans deux VlgD, ciblant 18 HAP. Ils ont constaté principalement 

des réductions non linéaires des émissions d’HAP gazeux avec l’utilisation de biodiesel 

comparativement au diesel pétrolier. Quant aux émissions d’HAP en phase particulaire, aucune 

tendance claire n’a été observée. Zou et Atkinson (2003) ont conclu que d’un point de vue de 

santé, les mélanges de biodiesels n’ont pas significativement diminué les émissions des HAP 

particulaires plus toxiques comparativement au diesel pétrolier.  

 

Bien que la provenance des matières premières et le type de carburant soient des facteurs 

importants, les émissions d’HAP dépendent aussi du cycle d’essai et de divers paramètres du 

moteur (Zou et Atkinson 2003; Karavalakis et coll. 2010b). Notamment, le niveau d’insaturation 

du carburant, les démarrages à froid et les conditions de faibles vitesses et de charges semblent 

favoriser la formation et l’émission des HAP (Karavalakis et coll. 2010b). 

4.3.3 Carbone élémentaire, carbone organique et fraction organique soluble 
Le carbone élémentaire (EC) est lié à la suie formée lors de la combustion alors que le carbone 

organique (OC) est lié aux composés qui se condensent sur les particules de suie. Ces derniers 

composés sont normalement solubles dans les solvants organiques et sont désignés comme étant 

la fraction organique soluble (FOS) de la matière particulaire. Cependant, les données présentées 

pour la FOS et le OC ne sont pas équivalentes puisque le OC représente seulement le carbone 

tandis que la FOS représente la masse totale des composés solubles. 

 

La plupart des études concordent que la fraction de EC est réduite avec les carburants biodiesels, 

alors que la FOS augmente (Bunger et coll. 2000; Sharp et coll. 2000a; Souligny et coll. 2004; 

Zhu et coll. 2010). L’augmentation de la FOS est probablement attribuable à la volatilité 

inférieure des hydrocarbures de biodiesel non-consommés, qui favorise leur condensation et leur 

adsorption sur la surface des particules (Dwivedi et coll. 2006; Lapuerta et coll. 2008a; 

Karavalakis et coll. 2009c; Zhu et coll. 2010). 

 

Le ratio de carbone organique au carbone élémentaire (c.-à-d., OC/EC) varie considérablement 

selon la technologie du véhicule, le mode de test et le type du carburant (Holden et coll. 2006). 

Zhang et coll. (2009) ont observé que les différences dans les fractions de OC/EC lors de 

l’utilisation de biodiesel, à toutes les vitesses de moteur et conditions de charge d’essai, 

découlaient principalement d’une diminution marquée de EC, démontré par une plus grande 

fraction OC/EC pour B20 comparativement au diesel pétrolier. Des émissions plus élevées de 
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OC ont été observées également par Durbin et coll. (2000) dans la plupart des véhicules testés 

avec des mélanges de biodiesel. 

4.3.4 Composés organiques volatils 
Les composés organiques volatils (COV) sont des composés organiques qui comprennent des 

aldéhydes, des cétones et d’autres hydrocarbures toxiques. En général, la composition des 

émissions d’aldéhydes est similaire pour les carburants pétroliers et à base de biomasse. Les 

composés carbonylés à faible poids moléculaire tels que le formaldéhyde, l’acétaldéhyde et 

l’acroléine constituent environ 90 % des aldéhydes et des cétones émis (Sharp et coll. 2000b; 

Turrio-Baldassarri et coll. 2004; Holden et coll. 2006; Peng et coll. 2007; Rosenblatt et coll. 

2008; Karavalakis et coll. 2010b). 

 

Les variations dans les émissions diffèrent considérablement entre les composés aldéhydes, mais 

la majorité semblent diminuer avec l’utilisation de biodiesel dans les véhicule et moteurs diesel 

lourds (Sharp et coll. 2000b; US EPA 2002a; Souligny et coll. 2004), surtout avec des mélanges 

de biodiesel supérieurs à B20 (Rosenblatt et Rideout 2007; Rosenblatt et coll. 2008; Di et coll. 

2009). 

 

De nombreuses études signalent des augmentations, des diminutions ou des différences 

non significatives des émissions de COV avec l’utilisation de carburants biodiesels (Lapuerta et 

coll. 2008a). Certains auteurs ont proposé que les différences entre les études puissent être 

attribuables aux différentes technologies de moteurs, aux procédures d’essai et à la chimie des 

carburants (Graboski et coll. 2003; Holden et coll. 2006; da Silva et Pereira 2008). Par exemple, 

Ratcliff et coll. (2010) ont constaté que l’effet global du biodiesel sur les composés carbonylés 

était minimal. L’absence d’un effet considérable dans cette étude était probablement reliée à 

l’utilisation d’un moteur moderne équipé de la recirculation des gaz d’échappement (un appareil 

qui réduit les températures de combustion) ou à des conditions d’opération de faibles vitesses et 

charges. 

 

Également, Guarieiro et coll. (2008) ont démontré que la méthode d’échantillonnage peut avoir 

une influence significative sur les résultats d’émissions des composés carbonylés. Dernièrement, 

la présence d’impuretés ou d’additifs (p. ex. de l’éthanol) dans le biodiesel peut influencer les 

émissions d’aldéhydes (Pang et coll. 2006). 

4.3.5 Potentiel de formation d’ozone 
La formation d’ozone (O3) troposphérique dépend d’une multitude de facteurs chimiques et 

physiques tels que la température ambiante et l’insolation, les concentrations atmosphériques de 

NOX et de COVs et la réactivité chimique atmosphérique des différents COV. Des études ont 

signalé que l’utilisation de mélanges de biodiesel peut diminuer le potentiel de formation d’O3 

jusqu’à 50 % (Souligny et coll. 2004; Dincer 2008). La réduction du potentiel de formation d’O3 

est attribuée aux plus faibles émissions d’HC, notamment les aldéhydes, et à la plus faible 
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réactivité des composés d’hydrocarbures émis par les mélanges de biodiesel comparativement au 

diesel pétrolier (Souligny et coll. 2004; Dincer 2008; Peng et coll. 2008; He et coll. 2009). 

4.3.6 Métaux 
Il est rapporté que les émissions de gaz d’échappement de diesel ont des concentrations en 

métaux relativement faibles par rapport à d’autres sources de véhicules (Schauer et coll. 2006). 

Aussi, les taux d’émissions individuelles des métaux varient normalement de manière importante 

au sein des catégories de véhicules et des cycles de tests.  

 

Le contenu en métaux du diesel, du biodiesel et du lubrifiant joue un rôle important dans les 

émissions de gaz d’échappement de métaux (Dwivedi et coll. 2006; Wang et coll. 2003). Des 

concentrations plus élevées de métaux dans les échantillons de combustibles liquides coïncident 

avec des concentrations plus élevées dans les émissions de gaz d’échappement. 

 

Il est prévu que de nombreux métaux dans les émissions de gaz d’échappement de PM 

proviennent d’additifs présents dans les lubrifiants et de fragments d’usure du moteur accumulés 

dans l’huile à moteur (Lough et coll. 2005; Schauer et coll. 2006). La présence et la 

concentration de métaux dans l’huile à moteur sont importantes parce que le biodiesel a des 

propriétés supérieures en termes de dilution de l’huile à moteur (Dwivedi et coll. 2006). Ceci 

pourrait mener à une présence accrue de métaux issus de l’huile à moteur dans les émissions de 

combustion.
44

 Cependant, dans l’ensemble, Dwivedi et coll. (2006) ont conclu que le biodiesel 

réduira possiblement les métaux dans les émissions de gaz d’échappement. 

4.3.7 Divers 
Dans une publication récente par Ratcliff et coll. (2010), des produits de combustion incomplète 

uniques au biodiesel ont été reconnus comme des fragments d’EMAG. L’acrylate de méthyle et 

le butènoate-3 de méthyle ont été détectés comme des espèces significatives dans le gaz 

d’échappement de B20 et de B100. Toutefois, puisque ceci est la seule étude consultée qui a 

identifié ces fragments d’EMAG (limitée à un seul moteur d’essai et à un seul carburant 

biodiesel dérivé de soya), ces résultats ne peuvent être généralisés et leur interprétation est 

incertaine à ce stade-ci. Plus de recherches sont nécessaires afin de mieux caractériser les 

émissions potentielles d’EMAG de moteurs ou véhicules alimentés en biodiesel et leurs impacts 

sur la qualité de l’air. 

4.4 Dispositifs de post-traitement  

Les dispositifs de post-traitement peuvent, en principe, modifier la taille, la densité, le potentiel 

d’oxydation et la composition des particules des émissions de gaz d’échappement de diesel 

(Maricq 2007; Biswas et coll. 2009). Les mécanismes par lesquels ces dispositifs réduisent les 

émissions diffèrent grandement et sont basés sur des réactions physiques et chimiques 
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spécifiques avant ou à la suite de la combustion du carburant. Il est supposé que les véhicules au 

diesel seront capables de satisfaire aux normes de gaz d’échappement de 2010 seulement s’ils 

utilisent des dispositifs de post-traitement (Maricq 2007; Peterson et coll. 2009). Il a été 

démontré que les effets des méthodes de post-traitement sur les émissions réglementées de PM et 

des émissions gazeuses (Frank et coll. 2004), les distributions de la taille des particules ultrafines 

(Frank et coll. 2004) et les émissions non réglementées (Tang et coll. 2007) étaient plus 

importants que l’effet de changer le type de carburant. 

4.4.1 Recirculation des gaz d’échappement  
La recirculation des gaz d’échappement (RGE) sert à limiter la génération des NOX en recyclant 

une partie (25% à 40%) des gaz d’échappement vers les cylindres du moteur. Les propriétés 

physiques de la suie du diesel et du biodiesel et la réactivité de la suie sont modifiées du fait de la 

RGE (Al-Qurashi et Boehman 2008). Une réduction des émissions réglementées ainsi que non 

réglementées peut être accomplie, surtout en combinaison d’un dispositif de filtration de 

particules pour moteurs diesels (Muncrief et coll. 2008). 

 

À cause de sa teneur en oxygène et la meilleure combustion qui s’ensuit, le biodiesel semble être 

moins impacté par la RGE que le DTFTS,
45

 menant globalement à de meilleures réductions des 

émissions (Tsolakis et coll. 2006; Park et coll. 2009). 

4.4.2 Filtration des particules de diesel 
Les filtres à particules pour moteur au diesel (FPMD) ont été développés pour réduire les 

émissions des PM de gaz d’échappement de diesel principalement par piégeage physique. 

Plusieurs matériaux et plusieurs tailles de pores sont utilisés pour capturer la fraction solide des 

PM de diesel et l’efficacité de filtration des FPMD peut dépasser les 90%. 

 

Mayer et coll. (2005) ont constaté qu’il n’y a aucune différence perceptible dans l’efficacité des 

FPMD entre les carburants pétroliers et les mélanges de biodiesel. Cependant, certains auteurs 

signalent que les carburants biodiesels ont un effet bénéfique sur l’opérabilité des FPMD puisque 

les particules de la combustion de biodiesel sont oxydées plus facilement (Jung et coll. 2006), 

facilitant la régénération des FPMD. 

 

La combinaison de la RGE et le FPMD avec la combustion de carburants biodiesels peut réduire 

autant les émissions de NOX que de PM (Muncrief et coll. 2008). La combinaison de la RGE et 

de biodiesel a résulté en un effet bénéfique sur la régénération et l’opération du FPMD. La 

réduction des PM et l’augmentation correspondante du ratio NOX/PM est favorable à 

l’opérabilité du FPMD, puisque proportionnellement plus de NO2 (un oxydant) est disponible 

pour la régénération du FPMD. 
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 En diminuant l’entrée d’air ambiante et d’oxygène, la RGE peut augmenter les émissions de PM lorsqu’utilisée 

seule. 
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4.4.3 Catalyseurs d’oxydation des moteurs diesel  
Les convertisseurs catalytiques réduisent principalement les émissions de CO et d’HC, mais ils 

peuvent également générer du NO2 pour l’oxydation de la suie de manière continue ou pour 

l’amélioration de l’efficacité à basse température des dispositifs de réduction catalytique 

sélective (RCS) (Johnson 2011). Ils servent également à protéger les autres dispositifs post-

traitement de quantité excessive de PM ou de carburant non consommé (Theinnoi et coll. 2008). 

 

Les catalyseurs d’oxydation des moteurs diesel (COD) sont efficaces avec le carburant diesel 

conventionnel et les carburants alternatifs tels que le biodiesel jusqu’à B20 (pourvu que le 

biodiesel satisfasse aux spécifications quant à la teneur en biodiesel et en soufre)
46

 et peuvent 

réduire le CO et l’HC d’environ 90% (MECA 2009; Peterson et coll. 2009). Les niveaux 

d’émissions des composés carbonylés, du benzène, des HAP, des n-HAP et de la masse 

combinée de EC et de OC se ressemblaient pour le B20 et le DTFTS dans un moteur diesel lourd 

équipé d’un COD (Tang et coll. 2007). L’efficacité de la conversion catalytique de la PM totale 

est généralement améliorée avec une teneur en biodiesel accrue. La fraction organique volatile 

(FOV) dérivée du carburant associée aux particules issues du biodiesel imbrûlé semble être plus 

facile à oxyder que les particules associées au carburant diesel imbrûlé. La réduction de suie dans 

les émissions de PM provenant des biodiesels pourrait également créer un environnement plus 

favorable au traitement par les COD. 

 

Des préoccupations ont été soulevées concernant l’utilisation du biodiesel et la durabilité des 

COD. Il semble que l’utilisation de biodiesel qui rencontre les normes ASTM en termes de 

teneur en impuretés de métaux alcalins et alcalino-terreux puisse désactiver le COD. La 

consommation et la dilution d’huile accrues avec l’utilisation du biodiesel pourraient également 

contribuer à une augmentation  de cendre dans le gaz de combustion atteignant le catalyseur 

(McCormick et coll. 2009; Williams et coll. 2011). 

4.4.4 Réduction catalytique sélective  
La technologie de réduction catalytique sélective (RCS) est le système de contrôle d’émissions 

de pointe pour les applications lourdes et légères au diesel (Johnson 2011) et elle devrait être 

utilisée par la majorité des fabricants de camions neufs afin de répondre à la norme 

routière 2007-2010 de l’US EPA
47

 (MECA 2009). La technologie RCS est normalement 

appliquée en combinaison avec un COD et un FPMD.   

 

La RCS fut conçue pour réduire les émissions des NOX de 70% à 90% et pourrait éventuellement 

atteindre une efficacité de réduction des NOX de 90% à 95% (Johnson 2011). La RCS peut aussi 

réduire divers polluants réglementés et non réglementés. Des auteurs n’ont pas signalé de 

changement significatif dans le rendement ou dans l’efficacité des systèmes de RCS lorsque des 
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 www.meca.org/cs/root/diesel_retrofit_subsite/what_is_retrofit/what_is_retrofit (en anglais seulement). Dernier 

accès le 15 avril 2011. 
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 Traduction libre de US EPA 2007/2010 on-highway regulation 
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niveaux croissants de biodiesel étaient utilisés (Rosenblatt et coll. 2008; Walkowicz et coll. 

2009). 

 

Winther (2009) remarque que les moteurs dotés de systèmes de RCS peuvent mener à des 

différences en émissions de NOX plus importantes entre les véhicules alimentés au diesel et au 

biodiesel par rapport à des moteurs plus anciens sans RCS. Ceci  semble découler du fait que les 

systèmes actuels de dosage d’urée de RCS ne sont pas optimisés pour l’utilisation de biodiesel 

(Winther 2009), soulignant l’importance pour les fabricants de considérer la teneur en biodiesel 

lors du développement des dispositifs de post-traitement. 

4.4.5 Catalyseurs des NOX de mélange pauvre ou catalyseurs d’adsorption de 
NOX  
La technologie de piégeage de NOX de mélange pauvre est présentement la méthode le plus 

répandue pour la réduction des émissions de NOX dans les voitures plus petites et les 

applications où l’espace est restreint ou l’utilisation supplémentaire de fluides réducteurs est 

difficile. Elle est utilisée souvent en combinaison avec les dispositifs post-traitement FPMD, 

COD et RCS (RWDI 2009; Johnson 2011). Des réductions des NOX d’environ 70% sont 

théoriquement atteignables avec ce type de dispositif (Johnson 2011). 

 

Tatur et coll. (2008) ont testé un catalyseur d’adsorption de NOX (CAN) en association avec 

d’autres systèmes de contrôle d’émissions sur un moteur léger et sur un VlgD alimenté en 

DTFTS et en mélanges de biodiesel à base de soya (B5 et B20). Les tests sur le moteur ont 

montré que le calibrage et le réglage des paramètres du CAN sont sensiblement identiques pour 

le DTFTS et le B20, révélant ainsi que les différents carburants n’avaient aucun impact sur les 

contrôles des émissions. Le calibrage optimal des émissions à la sortie du moteur en fonction du 

biodiesel a même permis d’arriver à des émissions des NOX plus stables et plus faibles avec les 

mélanges de biodiesel qu’avec le DTFTS (Tatur et coll. 2008). 

4.5 Tests de VlgD à Environnement Canada 

La Section de la Recherche et de la Mesure des Émissions (SRMÉ) d’Environnement Canada, en 

collaboration avec Santé Canada, ont testé des véhicules légers au diesel fonctionnant sur 

différents mélanges de biodiesel (B5 et B20) et diesels pétroliers afin d’évaluer leur impact sur 

les émissions de gaz d’échappement (Meloche et coll. 2010). Ces essais ont été réalisés dans le 

but de surmonter les lacunes de données existantes en matière d’impact des biodiesels sur les 

émissions de gaz d’échappement des VlgD. Trois véhicules récents équipés d’un COD ou d’un 

FPMD catalysé ont été testés sur un total de huit (8) carburants d’essais différents, qui ont été 

sélectionnés pour refléter des carburants pouvant être utilisés dans les VlgD sous des conditions 

canadiennes. Les essais ont été réalisés sur un dynamomètre de châssis selon le Federal Test 

Procedure City Test (FTP-75) et le US06 Supplemental Federal Test Procedure (US06) à des 

températures normales et froides, 24°C et -18°C, respectivement. Des données d’émissions de 

gaz d’échappement ont été obtenues pour les polluants réglementés et non réglementés, 
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y compris le CO, les HCT, les PM, les NOX, le SO2, le OC, le EC, les HAP, les n-HAP et les 

métaux. 

 

Le carburant de référence pour ce projet était un DTFTS saisonnier commercialement disponible 

(sULSD, appelé No. 2), qui a servi également de carburant de base pour la plupart des mélanges 

de biodiesel. Pour la composante du programme à température froide, une version hivernale du 

sULSD a été utilisée, qui en contraste avec le carburant DTFTS conventionnel présentait un 

point de trouble, une densité et un indice de cétane plus faible, en plus d’un contenu en 

aromatique et en saturé légèrement différent. 

 

D’après un test de Student simple à un intervalle de confiance de 95%, plusieurs changements 

statistiquement significatifs ont été observés lors de la comparaison des mélanges de biodiesel 

B5 et B20 avec le DTFTS. Par exemple, il a été déterminé que la PM diminue dans la plupart des 

cas avec les mélanges de biodiesel de soya ou de canola, alors que les NOX augmentent 

généralement. Cependant, globalement, les données d’émissions recueillies dans le cadre de cette 

étude n’ont pas montré de nombreux résultats consistants pour l’ensemble des véhicules et des 

cycles de test lors de la comparaison des différents mélanges de biodiesel avec le DTFTS. Quant 

aux toxiques atmosphériques, il n’a pas été jugé pertinent de souligner les changements observés 

dans les émissions d’espèces comme les COV et les HAP, même si les résultats paraissaient 

statistiquement significatifs, parce que les niveaux d’émissions étaient proches des seuils de 

détection de l’instrumentation, menant dans certains cas à des écarts types et des coefficients de 

variation élevés (Meloche et coll. 2010). 

 

Les mesures de la taille et de la masse des PM ont été obtenues au moyen d’un Engine Exhaust 

Particle Sizer (EEPS; mesureur des particules de gaz d’échappement du moteur,). Les résultats 

ont varié selon le type de véhicule, les dispositifs post-traitement et le cycle de test. Par exemple, 

pour l’ensemble des mélanges de carburant testés, les véhicules dotés d’un FPMD ont 

généralement montré des réductions de PM2.5 81 fois plus importantes que les véhicules sans 

FPMD et les PM totales étaient généralement réduites par un facteur de 5 ou 10. Les différences 

en termes de la masse et de la taille des émissions de PM entre les carburants conventionnels et 

les mélanges de biodiesel étaient minimes et/ou insignifiantes selon les deux cycles de test. 

Notamment, en fonction de l’augmentation du niveau de biodiesel dans les mélanges: 

 un véhicule a présenté des réductions des taux d’émissions de particules du point de vue 

de la masse et de la taille; 

 le biodiesel a réduit la taille moyenne des particules émises; et 

 selon le cycle US06, une réduction du nombre de particules ultrafines a été détectée. 

 

À la lumière des données recueillies dans le cadre de cette étude sur les émissions de gaz 

d’échappement de VlgD, les impacts dus à la température et aux technologies de contrôle des 

émissions étaient constamment plus significatifs que les impacts reliés au type de combustible 

(Meloche et coll. 2010). 
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4.6 Sommaire des impacts de l’utilisation du biodiesel sur les émissions 
des véhicules  

Les composants du biodiesel sont riches en différentes structures chimiques, qui résultent en des 

réactions chimiques complexes lors de la combustion. De plus, les mécanismes de combustion 

du biodiesel ne sont pas encore entièrement compris. Comparativement aux carburants de type 

alcool (p. ex., éthanol, butanol), la concentration absolue et la nature des émissions du moteur et 

et du gaz d’échappement suite à l’utilisation de biodiesel pourraient être plus difficiles à prévoir. 

 

Néanmoins, selon l’analyse documentaire il est possible de tirer des conclusions générales par 

rapport aux impacts du biodiesel sur les émissions de gaz d’échappement des véhicules. Les 

éléments suivants sont jugés particulièrement importants dans le cadre de la présente évaluation. 

Comparativement au carburant DTFTS, il est attendu à ce que l’utilisation de biodiesel mène à: 

 des réductions importantes des émissions de PM, CO et HC; 

 aucun impact net ou une légère augmentation des émissions de NOX; 

 une réduction des émissions totales de COV comprenant de grandes différences entre les 

espèces chimiques; 

 une diminution du profil de taille des PM, sans consensus en ce qui a trait aux causes 

précises (p. ex., une diminution inégale des grosses particules ou une augmentation des 

petites particules);  

 une augmentation de la fraction de carbone organique des PM; 

 une diminution des émissions d’HAP et de n-HAP; 

 une diminution de la réactivité de l’ozone. 

 

De plus : 

 Les dispositifs de post-traitement sont efficaces pour diminuer les émissions de divers 

polluants, mais toute différence significative entre le biodiesel et les carburants pétroliers 

reste à déterminer. 

 Les particules provenant de moteurs alimentés au biodiesel semblent s’oxyder plus 

facilement, ce qui pourrait augmenter l’efficacité des dispositifs post-traitement. 

 Les paramètres du moteur, les caractéristiques des cycles d’essai et la qualité des 

combustibles à l’étude ont une influence considérable sur les émissions. 

 

Dernièrement, bien que des différences au niveau des émissions de gaz d’échappement de 

véhicules utilisant différents types de biodiesel, soit d’origine animale ou végétale, aient été 

observées, ces variations entre esters demeurent minimes et secondaires aux tendances générales 

observées lorsque le biodiesel est comparé aux carburants pétroliers (BIO Intelligence Service 

2010). 

 

Le Tableau 4-1 résume les changements quantitatifs des émissions provenant de moteurs ou de 

véhicules diesel lourds rapportés par l’US EPA (2002a, 2009), la SRMÉ (Rosenblatt et Rideout 

2007a; Rosenblatt et coll. 2008) et Yanowitz et McCormick (2009). 
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Tableau 4-1 Sommaire des changements prévus aux émissions de polluants réglementés dans les gaz 

d’échappement suite à l’utilisation de B20 en comparaison avec le carburant diesel pétrolier, selon différentes 

sources 

 

Polluant 
US EPA 

(2002) 
SRMÉ 

(2007a; 2008) 

Yanowitz 
& McCormick 

(2009) 

US EPA (2009) 

Faible 

charge 
Biodiesel – 

soya 

Biodiesel – 

toutes 

sources 

NOX 2,0 % 
B5 : 0,7 % 

1 % -1,0 % 2,2 % 2,0 % 
B20 : 3,0 % 

PM -10,1 % 
B5 : -8,9 % 

-17 % -19,0 % -15,6 % -13,6 % 
B20 : -25,7 % 

HC -21,1 % 
B5 : -12,1 % 

-16 % -14,2 % -13,8 % -18,7 % 
B20 : -18,7 % 

CO -11,0 % 
B5 : -12,5 % 

-16 % -9,9 % -14,1 % -13,5 % 
B20 : -12,4 % 

 

Les variations des émissions de gaz d’échappement dans le Tableau 4-1 représentent divers 

résultats provenant d’études clés. Dans les chapitres suivants, les impacts de l’utilisation de 

biodiesel sur les émissions mobiles au Canada sont modélisés à l’aide du modèle MOBILE6.2C. 

Les renseignements généraux à propos de MOBILE6.2C, du principe de développement de 

facteurs d’émissions pour le biodiesel dans la programmation du modèle et de l’approche de 

modélisation utilisée sont présentés au Chapitre 5. 

4.7 Incertitudes 

La compréhension des effets du biodiesel sur les émissions de gaz d’échappement est limitée par  

multiples facteurs, dont les méthodes d’échantillonnage et les procédures d’essais variables, en 

plus de données insuffisantes issues de tests. Les incertitudes en matière d’échantillonnage sont 

plus importantes en ce qui a trait aux COV, aux particules ultrafines et autres polluants qui sont 

émis en quantités minimes. Par exemple, détecter et mesurer adéquatement les polluants comme 

les particules ultrafines est un défi. Similairement, la détermination de méthodes 

d’échantillonnage qui sont aussi pertinentes pour les carburants pétroliers que les biocarburants 

constitue toujours un défi pour les composés d’hydrocarbures. 

 

Obtenir une meilleure compréhension de l’effet des systèmes de contrôle des émissions et des 

nouvelles technologies des moteurs sur les émissions est également fondamentale pour évaluer 

l’incidence générale de l’utilisation de carburants à base de pétrole et du biodiesel sur 

l’inventaire des émissions. Comme il a été remarqué à la Section 4.4, il est prévu que les 

dispositifs de post-traitement comme la RGE, le FPMD et les catalyseurs aient une incidence 

considérable sur les émissions des véhicules, notamment les NOX et les PM, qui surpasseront 

tout impact sur les émissions suite à l’utilisation de biodiesel. Il reste à prouver si le 

fonctionnement des dispositifs de post-traitement est nettement affecté par les carburants 

biodiesel ou si la présence de dispositifs de post-traitement dans les véhicules plus récents 
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annulera toute incidence provenant de l’utilisation du biodiesel. Par exemple, Luján et coll. 

(2009) ont comparé les émissions provenant de carburants à base de pétrole et de mélanges de 

biodiesel dans un moteur diesel avec et sans dispositif de post-traitement. Ils ont remarqué que la 

grande efficacité des dispositifs de post-traitement comme les FPMD et les COD masquaient ou 

éclipsaient les avantages perceptibles du biodiesel en ce qui concerne les émissions de particules, 

de CO et d’HC. 

 

Parallèlement, la SRMÉ a observé que les impacts de la température et de la technologie de 

contrôle des émissions sur les émissions des VlgD semblent plus prononcés que la combustion 

des divers carburants d’essais (Meloche et coll. 2010). Comme les nouveaux moteurs et 

véhicules au diesel et les carburants diesels devront répondre à des normes d’émissions très 

rigoureuses, il se pourrait que la présence de faibles mélanges de biodiesel n’ait aucune 

répercussion perceptible sur les émissions et sur la qualité de l’air ambiant. 

 

En dernier lieu, Yanowitz et McCormick (2009) ont remarqué que le cycle d’essai utilisé pour la 

certification des nouveaux moteurs pourrait ne pas être représentatif des usages réels. Puisqu’il a 

été démontré que les impacts du biodiesel sur les émissions de polluants dépendent grandement 

du cycle du moteur (p. ex., charge, vitesse), les comparaisons actuelles avec les carburants 

diesels pétroliers pourraient ne pas être pertinentes dans un contexte d’utilisation sur route. 

4.8 Références 
Al-Qurashi, L. Boehman, A.L. 2008. Impact of exhaust gas recirculation (EGR) on the oxidative reactivity of diesel 

engine soot. Combustion and Flame 155(4): 675-695. 

 

Ballasteros, R., Hernandez, J.J., Lyons, L.L. 2010. An experimental study of the influence of biofuel origin on 

particle-associated PAH emissions. Atmospheric Environment 44: 930-938. 

 

Bennett, M., Volckens, J., Stanglemaier, R., McNichol, A.P., Ellenson, W.D., Charles W., Lewis, C.W. 2008. 

Biodiesel effects on particulate radiocarbon (14C) emissions from a diesel engine. Aerosol Science 39: 667-678. 

 

BIO Intelligence Service. 2010. Analyses de cycle de vie appliquées aux biocarburants de première génération 

consommés en France - Rapport final. Réalisé pour ADEME. 236 p. 

 

Biswas, S., Verma, V., Schauer, J.J., Cassee, F.R., Cho, A.K. Sioutas, C. 2009. Oxidative potential of semi-volatile 

and non volatile particulate matter (PM) from heavy-duty vehicles retrofitted with emission control technologies. 

2009. Environmental Science and Technology 43: 3905-3912. 

 

Bunger, J., Krahl, J., Baum, K., Schröder, O., Müller, M., Westphal, G., Ruhnau, P., Schulz, T.G., Hallier, E. 2000. 

Cytotoxic and mutagenic effects, particle size and concentration analysis of diesel engine emissions using biodiesel 

as petrol diesel as fuel. Archives of Toxicology. 

 

Chen, Y.C., Wu, C.H. 2002. Emissions of submicron particles from a direct injection diesel engine using biodiesel. 

Journal of Environmental Science and Health - Part A Toxic/Hazardous Substances and Environmental Engineering. 

37(5): 829-843. 



 

79 

 

 

Cheung, K.L., Polidori, A., Ntziachristos, L., Tzamkiozis, T., Samaras, Z., Cassee, F.R., Gerlofs, M., Sioutas, C. 

2009. Chemical characteristics and oxidative potential of particulate matter emissions from gasoline, diesel, and 

biodiesel cars. Environmental Science and Technology 43(16): 6334-6340. 

 

CONCAWE. 2010. The impact of biodiesel on vehicle performance. CONCAWE review. Spring 2010(1): 11-13. 

 

Correa, S.M., Arbilla, G. 2006. Aromatic hydrocarbons emissions in diesel and biodiesel exhaust. Atmospheric 

Environment 40: 6821-6826. 

 

da Silva, T.O., de Paula Pereira, P.A. 2008. Influence of time, surface-to-volume ratio, and heating process 

(continuous or intermittent) on the emission rates of selected carbonyl compounds during thermal oxidation of palm 

and soybean oils. Journal of Agricultural and Food Chemistry 56: 3129-3135. 

 

Di, Y., Cheung, C.S., Huang, Z. 2009. Experimental investigation on regulated and unregulated emissions of a 

diesel engine fuelled with ultra-low diesel fuel blended with biodiesel from waste cooking oil. Science of the Total 

Environment 407: 835-846. 

 

Dincer, K. 2008. Lower emissions from biodiesel combustion. Energy Sources, Part A: Recovery, Utilization and 

Environmental Effects 30(10): 963-968. 

 

Durbin, T.D., Collins, J.R., Norbeck, J.M., Smith, M.R. 2000. Effect of biodiesel, biodiesel blends, and a synthetic 

diesel on emissions from light heavy-duty diesel vehicles. Environmental Science and Technology 34(3): 349-355. 

 

Durbin, T.D., Norbeck, J.M. 2002. Effects of biodiesel blends and ARCO EC-diesel on emissions from light heavy-

duty diesel vehicles. Environmental Science and Technology 36(8): 1686-1691. 

 

Durbin, T.D., Cocker, D.R., Sawant, A.A., Johnson, K., Miller, J.W., Holden, B.B., Helgeson, N.L., Jack, J.A. 2007. 

Regulated emissions from biodiesel fuels from on/off-road applications. Atmospheric Environment 41: 5647-5658. 

 

Dwivedi, D., Agarwal, A.K., Sharma, M. 2006. Particulate emission characterization of a biodiesel vs diesel-fuelled 

compression ignition transport engine: A comparative study. Atmospheric Environment 40: 5586-5595. 

 

Eckerle, W.A., Lyford-Pike, E.J., Stanton, D.W., LaPointe, L.A., Whitacre, S.D., Wall, J.C. 2008. Effects of methyl-

ester biodiesel blends on NOX production. SAE 2008-01-0078. 

 

Fontaras, G., Karavalakis, G., Kousoulidou, M., Tzamkiozis, T., Ntziachristos, L., Bakeas, E., Stournas, S., 

Samaras, Z. 2009. Effect of biodiesel on passenger car fuel consumption, regulated and non-regulated pollutant 

emissions over legislated and real-world driving cycles. Fuel 88: 1608-1617. 

 

Fontaras, G., Kousoulidou, M., Karavalakis, G., Tzamkiozis, T., Pistikopoulos, P., Ntziachristos, L., Bakeas, E., 

Stournas, S., Samaras, Z. 2010. Effects of low concentration biodiesel blend application on modern passenger cars. 

Part 1: Feedstock impact on regulated pollutants, fuel consumption and particle emissions. Environmental Pollution 

158(5):1451-1460. 

 

Frank, B.P., Tang, S., Lanni, T., Rideout, G., Beregszaszy, C., Meyer, N., Chatterjee, S., Conway, R., Windawi, H., 

Lowell, D., Bush, C., Evans, J. 2004. A study of the effects of fuel type and emission control systems on regulated 

gaseous emission from heavy-duty diesel engines. SAE International. 2004-01-1085. 10 p. 

 



 

80 

 

Graboski, M.S., McCormick, R.L., Alleman, T.L., Herring, A.M. 2003. The effect of biodiesel composition on 

engine emissions from a DDC series 60 diesel engine - Final report - Report 2 in a series of 6. National Renewable 

Energy Laboratory. NREL/SR-510-31461. 91 p. 

 

Guarieiro, L.L.N., de Paula Pereira, P.A., Torres, E.A., da Rocha, G.O., de Andrade, J.B. 2008. Carbonyl 

compounds emitted by a diesel engine fuelled with diesel and biodiesel-diesel blends: Sampling optimization and 

emissions profile. Atmospheric Environment 42: 8211-8218. 

 

He, C., Ge, Y., Tan, J., You, K., Han, X., Wang, J., You, Q., Shah, A.N. 2009. Comparison of carbonyl compounds 

emissions from diesel engine fueled with biodiesel and diesel. Atmospheric Environment 43(24): 3657-3661. 

 

Hoekman, S.K., Gertler, A., Broch, A., Robbins, C. 2009. Investigation of biodistillates as potential blendstocks for 

transportation fuels. Final Report. CRC Project No. AVFL-17. 307 p. 

 

Holden, B., Jack, J., Miller, W., Durbin, T. 2006. Effect of biodiesel on diesel engine nitrogen oxide and other 

regulated emissions - Project No. WP-0308. Technical report TR-2275-ENV. Naval Facilities Engineering 

Command. 110 p. 

 

Ireland, J., McCormick, T.L., Yanowitz, J., Wright, S. 2009. Improving biodiesel emissions and fuel efficiency with 

fuel-specific engine calibration. SAE International 2009-01-0492. 11 p. 

 

Johnson, T.V. 2011. Diesel emissions in review. SAE International 2011-01-0304. 17 p. 

 

Jung, H., Kittelson, D.B., Zachariah, M.R. 2006. Characteristics of SME biodiesel-fuelled diesel particle emissions 

and the kinetics of oxidation. Environmental Science and Technology 40: 4949-4955. 

 

Karavalakis, G., Alvanou, F., Stournas, S., Bakeas, E. 2009a. Regulated and unregulated emissions of a light duty 

vehicle operated on diesel/palm-based methyl ester blends over NEDC and a non-legislated driving cycle. Fuel 88: 

1078-1085. 

 

Karavalakis, G., Stournas, S., Bakeas, E. 2009b. Effects of diesel/biodiesel blends on regulated and unregulated 

pollutants from a passenger vehicle operated over the European and the Athens driving cycles. Atmospheric 

Environment 43: 1745-1752. 

 

Karavalakis, G., Stournas, S., Bakeas, E. 2009c. Light vehicle regulated and unregulated emissions from different 

biodiesels. Science of the Total Environment 407: 3338-3346.  

 

Karavalakis, G., Fontaras, G., Ampatzoglou, D., Kousoulidou, M., Stournas, S., Samaras, Z., Bakeas, E. 2010a. 

Effects of low concentration biodiesel blends application on modern passenger cars. Part 3: Impact on PAH, nitro-

PAH, and oxy-PAH emissions. Environmental Pollution 158(5): 1584-1594. 

 

Karavalakis, G., Bakeas, E., Stournas, S. 2010b. Influence of oxidized biodiesel blends on regulated and unregulated 

emissions from a diesel passenger car. Environmental Science and Technology 44(13): 5306-5312. 

 

Kim, H., Choi, B. 2010. The effect of biodiesel and bioethanol blended diesel fuel on nanoparticles and exhaust 

emissions from CRDI diesel engine. Renewable Energy 35: 157-163. 

 

Kousoulidou, M., Fontaras, G., Ntziachristos, L., Samaras, Z. 2009 Evaluation of biodiesel blends on the 

performance and emissions in a common-rail light-duty engine and vehicle. SAE International. 2009-01-0692. 10 p. 



 

81 

 

 

Kousoulidou, M., Fontaras, G., Ntziachritos, L., Samaras, Z. 2010. Biodiesel blend effects on common-rail diesel 

combustion and emissions. Fuel 89: 3442-3449. 

 

Lapuerta, M., Armas, O., Rodriguez-Fernández, J. 2008a. Effect of biodiesel fuels on diesel engine emissions. 

Progress in Energy and Combustion Science 34: 198-223. 

 

Lapuerta, M., Herreros, J.M., Lyons, L.L., Garcia-Contreras, R., Briceno, Y. 2008b. Effect of the alcohol type used 

in the production of waste cooking oil biodiesel on diesel performance and emissions. Fuel 87: 3161-3169. 

 

Li, C.T., Lin, Y.C., Lee, W.J., Tsai, P.J. 2003. Emission of polycyclic aromatic hydrocarbons and their carcinogenic 

potencies from cooking sources to the urban atmosphere. Environmental Health Perspectives 4(111): 483-487. 

 

Lough, G.C., Schauer, J.J., Park, J.S., Schafer, M.M., DeMinter, J.T., Weinstein, J.P. 2005. Emissions of metals 

associated with motor vehicle roadways. Environmental Science and Technology 39(3): 826-836. 

 

Lue, Y.F., Yeh, Y.Y., Wu, C.H. 2001. The emission characteristics of a small D.I. diesel engine using biodiesel 

blended fuels. Journal of Environmental Science and Health - Part A Toxic/Hazardous Substances and 

Environmental Engineering 36(5): 845-859.  

 

Lujan, J.M., Bermudez, V., Tormos, B., Pla, B. 2009. Comparative analysis of a diesel engine fuelled with biodiesel 

blends during the European MVEG-A cycle: Performance and emissions (II). Biomass and Bioenergy 33(6-7): 948-

956. 

 

Manufacturers of Emission Controls Association (MECA). 2009. Retrofitting emissions controls for diesel-powered 

vehicles. 50 p. [www.meca.org]. 

 

Maricq, M.M. 2007. Chemical characterization of particulate emissions from diesel engines: A review. Aerosol 

Science 38: 1079-1118. 

 

Martini, G., Astorga, C., Farfaletti, A. 2007. Effect of biodiesel fuels on pollutant emissions from Euro 3 LD diesel 

vehicles. Institute for Environment and Sustainability. Joint Research Center. Report EUR 22745 EN. 93 p. 

 

Mayer, A., Czerwinski, J., Wyser, M., Mattrel, M., Heitzer, A. 2005. Impact of RME/diesel blends on particle 

formation, particle filtration and PAH emissions. SAE International. 2005-01-1728. 12 p. 

 

McCormick, R.L., Graboski, M.S., Alleman, T.L.,Herring, A.M. 2001. Impact of biodiesel source material and 

chemical structure on emissions of criteria pollutants from a heavy-duty engine. Environmental Science and 

Technology 35: 1742-1747. 

 

McCormick, R.L., Alvarez, J.R., Graboski, M.S. 2003. NOX solutions for biodiesel - Final report - Report 6 of 6. 

National Renewable Energy Laboratory. NREL/S-510-31465. 49 pages. 

 

McCormick, R.L., Williams, A., Ireland, J., Brimhall, M., Hayes, R.R. 2006. Effects of Biodiesel Blends on Vehicle 

Emissions-Fiscal year 2006 Annual Operating Plan Milestone 10.4. NREL report NREL/MP-540-40554. 69 p. 
 

McCormick, R.L. 2007. The impact of Biodiesel on Pollutant Emissions and Public Health. Inhalation Toxicology 

19(12): 1033-1039. 

 



 

82 

 

McCormick, R.L., Alleman, T., Williams, A., Coy, Y., Hudgins, A., Dafoe, W. 2009. Status and issues for biodiesel 

in the United States - A discussion paper for Clean Cities Coalitions and stakeholders to develop strategies for the 

future. National Renewable Energy Laboratory. 26 p. 

[http://www1.eere.energy.gov/cleancities/pdfs/bd_status_issues_final.pdf] 

 

Meloche, É., Rosenblatt, D., Chan, T. 2010. Characterization of exhaust emissions of light-duty diesel vehicles 

operating on biodiesel blends. Environnement Canada, Projet ERMS #09-08. Version du 27 septembre 2010. 225 p. 

 

Morris, R.E., Pollack, A.K., Mansell, G.E., Lindhjem, C., Jia, Y., Wilson, G. 2003. Impact of biodiesel fuels on air 

quality and human health-summary report. NREL/SR-540-33793. 27 p. 

 

Moser, B.R., Williams, A., Hass, M.J., McCormick, R.L. 2009. Exhaust emissions and fuel properties of partially 

hydrogenated soybean oil methyl esters blended with ultra low sulfur diesel fuel. Fuel Processing Technology 90(9): 

1122-1128. 

 

Mueller, C.J., Boehman, A.L., Martin, G.C. 2009. An experimental investigation of the origin of increased NOX 

emissions when fuelling a heavy-duty compression-ignition engine with soy biodiesel. SAE International 2009-01-

1792. 28 p. 

 

Muncrief, R.L., Rooks, C.W., Cruz, M., Harold, M.P. 2008. Combining biodiesel and exhaust gas recirculation for 

reduction in NOx and particulate emissions. Energy and Fuels. 22(2): 1285-1296. 

 

Pang, X., Shi, X., Mu, Y., He, H., Shuai, S., Chen, H., Li, R. 2006. Characteristics of carbonyl compounds emission 

from a diesel-engine using biodiesel-ethanol-diesel as fuel. Atmospheric Environment 40: 7057-7065. 

 

Park, S., Kim, H., Choi, B. 2009. Emission characteristics of exhaust gases and nanoparticles from a diesel engine 

with biodiesel-diesel blended fuel (B20). Journal of Mechanical Science and Technology 23: 2555-2564. 

 

Pelkmans, L., Lenaers, G., Beusen, B., De Vlieger, I. 2009. Effect of biodiesel blends on the emissions of Euro IV 

vehicles. 2009 Air and Water Waste Management Annual Conference and Exhibition - Environment and Transport. 

9 p. 

 

Peng, C.Y., Yang, H.H., Lan, C.H., Chien, S.M. 2008. Effects of the biodiesel blend fuel on aldehyde emissions 

from diesel engine exhaust. Atmospheric Environment 42(5): 906-915. 

 

Peterson, A., Lee, P.I., Lai, M.C., Wu, M.C., DiMaggio, C. 2009. Impact of biodiesel emission products from a 

multi-cylinder direct injection diesel engine on particulate filter performance. SAE International. 2009-01-1184. 11 

p. 

 

Ratcliff, M.A., Dane, A.J., Williams, A., Ireland, J., Luecke, J., McCormick, R.L., Voorhees, K.J. 2010. Diesel 

particle filter and fuel effects on heavy-duty diesel engine emissions. Environmental Science and Technology 

44(21): 8343-8349. 

 

Ravindra, K., Sokhi, R., Van Grieken, R. 2008. Atmospheric polycyclic aromatic hydrocarbons: source attribution, 

emissions factors and regulation (review). Atmospheric Environment 42: 2895-2921. 

 

Rosenblatt, D., Rideout, G. Mai 2007. Emissions and fuel economy results of highway trucks operating on various 

biodiesel blends. Centres des sciences et technologies environnementales, Groupe de la recherche et de la mesure 

des émissions - Environnement Canada. Rapport ERMD  #04-48. 52 p. 



 

83 

 

 

Rosenblatt, D., Meloche, E., Rideout, G., Hendren, J. Septembre 2008. Evaluation of a prototype selective catalytic 

reduction system on a heavy-duty diesel engine using biodiesel and ULSD fuels. Centres des sciences et 

technologies environnementales, Groupe de la recherche et de la mesure des émissions - Environnement Canada. 

Rapport ERMD #06-29. 113 p. 

 

RWDI Consulting Engineers and Scientists. 2009. Emission reductions from a diesel retrofit program. Final Report. 

Réalisé pour Santé Canada. 33 p. 

 

Schauer, J.J., Lough, G.C., Schafer, M.M., Christensen, W.F., Arndt, M.F., DeMinter, J.T., Park, J.S. 2006. 

Characterization of metals emitted from motor vehicles. Health Effects Institute report 133. 98 p. 

 

Sharp, C., Howell, S., Jobe, J. 2000a. Effect of biodiesel fuels on transient emissions from modern diesel engines - 

Part I: Regulated emissions performance. SAE technical paper #2000-01-1967. 

 

Sharp, C., Howell, S., Jobe, J. 2000b. Effect of biodiesel fuels on transient emissions from modern diesel engines - 

Part II: Unregulated emissions and chemical characterization. SAE technical paper #2000-01-1968. 

 

Souligny, M., Rideout, G., Graham, L., Hosatte, P. 2004. Heavy-duty diesel engine performance and comparative 

emission measurements for different biodiesel blends used in the Montreal BIOBUS Project. SAE International. 

2004-04-1861. 

 

Sze, C., Whinihan, J., Olson, B., Schenk, C., Sobotowski, R. 2007. Impact of test cycle and biodiesel concentration 

on emissions. SAE 2007-01-4040. 

 

Tang, S., Frank, B.P., Lanni, T., Rideout, G., Meyer, N., Beregszaszy, C. 2007. Unregulated emissions from a 

heavy-duty diesel engine with various fuels and emission control systems. Environmental Science and Technology 

41: 5037-5043. 

 

Tat, M.E., Van Gerpen, J.H., Tyson, K.S. 2003. Measurement of biodiesel speed of sound and its impact on 

injection timing. Final Report. Report 4 in a series of 6. National Renewable Energy Laboratory. NREL/SR-510-

31462. 120 p. 

 

Tatur, M., Nanjundaswamy, H., Tomzic, D., Thornton, M. 2008. Effects of biodiesel operation on light-duty tier 2 

engine and emission control systems. National Renewable Energy Laboratory. SAE World Congress Conference 

Paper. NREL/CP-540-42928. 16 p. 

 

Theinnoi, K., Rounce, P., Tsolakis, A., Wyszynski, M.L., Xu, H.M., York, A.P.E. 2008. Activity of prototype 

catalysts on exhaust emissions from biodiesel fuelled engines. SAE International. 2008-01. 8 p. 

 

Tsolakis, A. 2006. Effects on particle size distribution from the diesel engine operating on RME-biodiesel with 

EGR. Energy and Fuels 20(4): 1418-1424. 

 

Turio-Baldassarri, L., Battistelli, C.L., Conti, L., Crebelli, R., De Berardis, B., Iamiceli, A.L., Gambino, M., 

Iannaccone, S. 2004. Emission comparison of urban bus engine fuelled with diesel oil and biodiesel blend. Science 

of the Total Environment 327: 147-162. 

 

US EPA. 2002A. A comprehensive Analysis of Biodiesel Impacts on Exhaust Emissions - Draft technical report. Air 

and Radiation. EPA420-P-02-001. 126 p. 



 

84 

 

 

US EPA. 2009. Draft regulatory impact analysis: changes to renewable fuel standard program. Office of 

Transportation and Air Quality. EPA-420-D-09-001. 822 p. 

 

Verbeek, R., Smokers, R.T.M., Kaddijk, G. 2008. Impact of biofuels on air pollutant emissions from road vehicles. 

TNO Science and Industry - report. MON-RPT-033-DTS-2008-01737. 186 p. 

 

Walkowicz, K., Na, K., Robertson, W., Sahay, K., Bogdanoff, M., Weaver, C., Carlson, R. 2009. On-road and in-

laboratory testing to demonstrate effects of ULSD, B20, and B99 on a retrofit urea-SCR aftertreatment system. 2009 

SAE Powertrain, Fuels, and Lubricants Meeting. 2009-01-2733. 13 p. 

 

Wang, Y.F., Huang, K.L., Li, C.T., Mi, H.H., Luo, J.H., Tsai, P.J. 2003. Emissions of fuel metals content from a 

diesel vehicle engine. Atmospheric Environment 37: 4637-4643. 

 

Williams, A., McCormick, R.L., Luecke, J., Brezny, R., Geisselmann, A., Voss, K., Hallstrom, K., Leustek, M., 

Parsons, J., Abi-Akar, H. 2011. Impact of biodiesel impurities on the performance and durability of DOC, DPF and 

SCR technologies. SAE International - Journal of Fuels and Lubricants 4:110-124. 

 

Winther, M. 2009. Emission differences between petroleum based diesel and different biodiesel blend ratios for road 

transport vehicles. 2009 Air and Water Waste Management Annual Conference and Exhibition - Environment and 

Transports. 8 p. 

 

Yang, H.H., Chien, S.M., Lo, M.Y., Lan, J.C.W., Lu, W.C., Ku, Y.Y. 2007. Effects of biodiesel on emissions of 

regulated air pollutants and polycyclic aromatic hydrocarbons under engine durability testing. Atmospheric 

Environment 41:7232-7240. 

 

Yanowitz, J., McCormick, R.L. 2009. Effect of biodiesel blends on North American heavy-duty diesel engine 

emissions. European Journal of Lipid Science and Technology 111:763-772. 

 

Zhang, J., He, K., Shi, X., Zhao, Y. 2009. Effect of SME biodiesel blends on PM2.5 emissions from a heavy-duty 

engine. Atmospheric Environment 43: 2442-2448. 

 

Zhu, L., Zhang, W., Liu, W., Huang, Z. 2010. Experimental study on particulate and NOX emissions of a diesel 

engine fueled with ultra low sulfur diesel, RME-diesel blends and PME-diesel blends. Science of the Total 

Environment 408: 1050-1058. 

 

Zou, L., Atkinson, S. 2003. Characterising vehicle emissions from the burning of biodiesel made from vegetable oil. 

Environmental Technology 24(10): 1253-1260. 



 

85 

 

Chapitre 5. Impacts du biodiesel sur les émissions mobiles 
routières au Canada 
Ce chapitre présente la méthodologie adoptée pour évaluer les émissions issues de sources 

mobiles routières alimentées par du DTFTS ou des mélanges de biodiesel et présente des 

résultats de l’outil de modélisation MOBILE6.2C, la version canadienne du modèle MOBILE6.2 

de l’US EPA. MOBILE6.2C est grandement reconnu comme étant le meilleur modèle disponible 

pour l’estimation des coefficients d’émissions des véhicules routiers au Canada. La dernière 

version tient compte des effets de l’utilisation de carburants renouvelables. 

 

Tel qu’analysé au Chapitre 4, l’impact des carburants biodiesel sur les émissions de gaz 

d’échappement dépend de plusieurs facteurs tels que la technologie du moteur, le calibrage du 

moteur, le cycle de conduite et les températures ambiantes. MOBILE6.2C intègre l’information 

disponible sur ces variables afin de générer des coefficients d’émissions de polluants et, en 

combinaison avec les données portant sur les véhicules-kilomètres parcourus (VKP), fournit des 

estimations nationales d’émissions pour les véhicules routiers. 

 

MOBILE6.2C est utilisé pour quantifier les impacts de l’utilisation de différents mélanges de 

carburants biodiesels sur les émissions de gaz d’échappement globales du parc de véhicules 

routiers au Canada. Différentes années de modélisation sont considérées pour les scénarios 

retenus afin de refléter les changements en matière de technologie de véhicules et de normes 

d’émissions. 

5.1 Méthodologie et entrées de MOBILE6.2C 

Les estimations d’émissions de véhicules routiers sont générées en adoptant l’approche en mode 

ascendant, où des coefficients d’émission sont élaborés pour chaque catégorie de véhicule et des 

données d’activités leur sont appliquées. 

5.1.1 Polluants d’intérêt 
L’analyse est axée sur les émissions des PCA, de toxiques atmosphériques de sources mobiles 

(p. ex., benzène, butadiène-1,3, formaldéhyde, acétaldéhyde, acroléine et HAP) et de métaux. 

Les gaz à effet de serre ne sont pas considérés. 

5.1.2 Coefficients d’émission  
MOBILE6.2C génère des coefficients d’émission en grammes par mille ou par kilomètre 

parcouru pour les véhicules routiers. De l’information technique relativement à ces estimations et 

des documents de références de l’US EPA sont disponibles (US EPA 2002, 2003, 2004; US EPA 

et E.H. Pechan & Associates, inc. 2008). 

 

Des estimations sont données à propos des composantes de gaz d’échappement, volatiles et 

fugitives de tous les polluants visés. Les polluants suivants sont explicitement modélisés: les 
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PCA, le benzène, le butadiène-1,3, le formaldéhyde, l’acétaldéhyde, l’acroléine et le méthyl tert-

butyl éther. L’estimation de la PM totale est calculée en fonction de l’estimation des PM10 de 

MOBILE, en utilisant l’outil PM Calculator de l’US EPA.
48

 Dans le cas des composés 

d’émissions volatils et de gaz d’échappement qui ne sont pas expressément modélisés par 

MOBILE6.2C, des coefficients d’émission ou des ratios de toxiques atmosphériques peuvent être 

utilisés (p. ex., fractions des COV émis, des gaz organiques totaux ou des PM) (US EPA 2002; 

US EPA et E.H. Pechan & Associates, Inc. 2008). Aux fins de la présente évaluation, les valeurs 

par défaut de MOBILE sont utilisées et ne sont pas modifiées par l’utilisation de carburant 

biodiesel. 

 

La liste intégrale des polluants estimés pour cette analyse est présentée et analysée à la 

Section 5.2. 

5.1.3 Mise à jour de MOBILE6.2C – carburants renouvelables 
La version canadienne du modèle MOBILE a été révisée par Environnement Canada en 2010 

dans le but d’améliorer les capacités de modélisation de carburants renouvelables, y compris des 

distillats d’origine biologique (c.-à-d. le biodiesel et le diesel renouvelable). Les données et les 

méthodes pour cinq matières premières de biodiesel ont été incorporées: canola/colza, soya, 

composé d’origine végétale,
49

 huiles usées (c.-à-d. des huiles de friture usées) et graisses 

animales. Pour la présente évaluation, il est présumé que le canola est la seule matière première 

de biodiesel utilisée par le parc routier canadien. 

 

Les impacts des carburants sur les émissions sont appuyés par une base de données utilisée par 

l’US EPA dans le cadre de son programme Renewable Fuels Strategy (RFS2),
50

 en association 

avec des résultats de tests de la Section de la recherche et de la mesure des émissions (SRMÉ) 

d’Environnement Canada et à partir de données récentes recueillies par le California Air 

Resources Board (CARB). La base de données définitive utilisée pour l’élaboration des 

coefficients de correction du biodiesel pour MOBILE6.2C consistaient uniquement de résultats 

d’essais sur des moteurs diesel lourds. 

 

Les coefficients d’ajustement du carburant biodiesel programmés directement dans 

MOBILE6.2C : i) se basent sur une réduction en pourcentage des émissions de gaz 

d’échappement de diesel en fonction du pourcentage de la teneur en biodiesel du carburant et ii) 

supposent que les impacts du biodiesel sont linéaires par rapport à la teneur en biodiesel. De 

plus, la méthode ne suppose aucun impact du biodiesel sur les émissions des VLD qui répondent 

                                                 
48

 http://www.epa.gov/ttnchie1/software/pmcalc/ 
49

 Les résultats des matières premières de soya et de canola/colza n’étaient pas statistiquement différents en ce qui 

concerne l’impact du biodiesel sur les émissions de échappementgaz d’échappement, alors la matière première 

composé d’origine végétale a été créée en combinant les données des biodiesels de canola/colza et de soya. 
50

 L’ensemble des données de l’US EPA est présenté à l’Annexe A du Draft Regulatory Impact Analysis: Changes 

to Renewable Fuel Standard Program (2009). 
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aux normes récentes d’émissions de gaz d’échappement
51

 pour les modèles 2010 et aucun impact 

du biodiesel sur les émissions des VlgD.
52

 

5.1.4 Profil du parc de véhicules MOBILE6.2C 
MOBILE6.2C comprend 28 catégories distinctes de véhicules en fonction du poids nominal brut 

du véhicule (PNBV) et du type de carburant. Aux fins du présent rapport, ces 28 catégories sont 

regroupées selon le PNBV :  

 

 VLD : véhicules lourds au diesel (8 501 lb et plus, PNBV) 

 VLE : véhicules lourds à essence (8 501 lb et plus, PNBV) 

 ClgD : camionnettes au diesel (0-8 500 lb, PNBV) 

 VlgD : véhicules légers au diesel (véhicules passagers) 

 ClgE : camionnettes à essence (0-8 500 lb, PNBV) 

 VlgE : véhicules légers à essence (véhicules passagers) 

 MC : motocyclettes (toutes les motocyclettes sont présumées à essence)  

 

Définir avec précision le parc routier par année de modèle, type de carburant et poids total 

autorisé en charge est une tâche compliquée. Alors qu’aucune source ne répond complètement 

aux exigences de MOBILE en matière d’entrées, des efforts ont été réalisés afin d’analyser et de 

compiler une série de données de diverses sources (DesRosiers Automotive Consultants, R. 

L. Polk & Co., Motorcycle and Moped Industry Council, RNCan, Statistique Canada, Sanford 

Evans Research Group et Stewart-Brown Associates). Cependant, pour le projet actuel, faute de 

données suffisantes, la population des véhicules n’a pas été modifiée par rapport aux inventaires 

précédents d’Environnement Canada basés sur les populations provinciales et territoriales de 

2004 (pour les GES et les émissions de polluants atmosphériques) (Environnement Canada 

2005). Des renseignements plus récents et détaillés sont utilisés dans le cas de l’Ontario et de la 

Colombie-Britannique en raison de données plus rigoureuses disponibles par l’entremise de leurs 

programmes d’inspection et d’entretien. 

 

La projection du parc de véhicules est établie selon le rapport Perspectives énergétiques du 

Canada : scénario de référence de 2006 de RNCan, à partir duquel des prévisions d’utilisation 

d’essence et de diesel par province ou territoire jusqu’en 2020 sont traduites en taux de 

croissance. 

                                                 
51

 Ceci s’explique par l’absence de données suffisantes sur les essais de véhicules qui rencontrent les normes pour 

les modèles 2010. Il est prévu que les émissions des véhicules 2010 et suivants soient considérablement inférieures 

et tout impact de l’utilisation du biodiesel sera beaucoup plus faible en valeurs absolues. Le moteur diesel le plus 

récent pour lequel des données sont incluses dans la base de données sous-jacente datait de 2006. 
52

 Les coefficients de correction des émissions de biodiesel développés pour les VLD ne sont pas applicables aux 

VlgD. Aucune correction n’est présumée pour le parc des véhicules légers concernant l’utilisation du biodiesel, en 

partie à cause de données restreintes sur l’impact du biodiesel sur les VlgD nord-américains. Ceci devrait avoir un 

impact minimal puisque le parc de VlgD ne représente qu’environ 2% des véhicules routiers au Canada. 
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5.1.5 Données météorologiques  
La température ambiante a un impact sur les émissions et conséquemment les conditions 

météorologiques sont prises en compte dans MOBILE. Les données météorologiques sont 

fournies par le Service météorologique du Canada d’Environnement Canada (p. ex., températures 

mensuelles et températures minimales). Les données météorologiques de 2006 ont été retenues 

pour la modélisation des émissions afin de concorder avec la météorologie utilisée pour la 

modélisation de la qualité de l’air (voir le Chapitre 6).  

5.1.6 Caractéristiques des carburants et scénarios des carburants renouvelables 
Il est supposé que le carburant de référence soit le DTFTS pour toute l’année 2006. Le niveau de 

soufre dans le diesel et l’essence pour véhicules routiers est défini dans le rapport intitulé Teneur 

en soufre des combustibles liquides (Environnement Canada 2010).
53

 Pour la présente analyse, le 

DTFTS est modélisé à une teneur en soufre de 10 ppm, qui est considérée comme étant plus 

représentative des carburants actuels.
54

 Toutes les autres caractéristiques des carburant, telles que 

la pression de vapeur Reid (PVR) et les composés oxygénés, sont tirées du rapport intitulé 

Emissions of Air Toxics from on-highway Sources in Canada (SENES Consultants et Air 

Improvement Resources 2002). 

 

Les exécutions de MOBILE pour les scénarios de biodiesel de canola suivants sont basées sur 

une utilisation annuelle: B0, B2, B5, B10 et B20. Quoiqu’il n’est pas prévu que des mélanges 

riches en biodiesel soient utilisés durant les mois d’hiver, une modélisation de tous ces cas est 

exécutée pour chaque mois de l’année. Ceci permet la création de plusieurs scénarios différents. 

5.1.7 Profils de vitesse et niveau d’activité  
Un profil de vitesse permet au modèle MOBILE de chiffrer le niveau d’activité de véhicule 

(distance parcourue) selon la vitesse moyenne, pour chaque heure de la journée et pour différents 

types de route. Un profil est élaboré pour chaque province et territoire (Delcan Corporation and 

iTRANS Consulting Inc. 2003). 

 

Le niveau d’activité dans MOBILE est exprimé en miles-véhicules parcourus (MVP), qui sont 

convertis ensuite en véhicules-kilomètres parcourus (VKP) en dehors du modèle. Des 

estimations fiables des MVP ou des VKP requièrent des données suffisantes de caractérisation 

du parc, y compris le nombre et l’âge des véhicules dans chaque catégorie et la distance 

moyenne annuelle parcourue pour chaque catégorie et âge de véhicules. Pour témoigner des 

disparités régionales dans le taux d’accumulation de kilométrage, les VKP sont normalisés, 

                                                 
53

 Des propriétés de carburant hivernal ont été attribuées à la période du 1
er

 octobre au 30 avril, alors que des 

propriétés de carburant d’été (ou des pressions de vapeur Reid spéciales, s’il y a lieu) ont été attribuées à la période 

du 1
er

 mai au 30 septembre. 
54

 En consultation avec des experts de la Division du pétrole, gaz et énergie de remplacement  d’Environnement 

Canada et de l’industrie représentée par l’Institut canadien des produits pétroliers (ICPP). 
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généralement à l’aide des taux de consommation de carburant et des statistiques de disponibilité 

de carburant par province ou par territoire.
55

  

 

Le Tableau 5-1 présente les valeurs absolues et relatives des données d’activité (populations de 

véhicules, VKP et utilisation de carburant) utilisées dans l’étude actuelle pour le Canada pour 

l’année 2006. 

 
Tableau 5-1 Distribution véhicules-kilomètres parcourus et consommation de carburant des différentes 

classes de véhicules routiers de la flotte canadienne pour 2006, exprimés en pourcentage 

 

Catégorie de véhicule % du parc 
% des véhicules-

kilomètres 

parcourus 

% de la 

consommation 

de diesel 

% de la 

consommation 

d’essence 

Véhicules lourds au diesel 4 10 94   

Camions lourds à essence 2 2   7 

Camionnettes au diesel 1 2 5   

Véhicules légers au diesel 1 1 1   

Camionnettes à essence 36 37   48 

Véhicules légers à essence 53 48   44 

Motocyclettes 2 <1   <1 

Total en %* 100 100 100 100 

Total absolu 
20 959 517 

véhicules 
373 810 670 589 km 15 467 ML 38 520 ML 

* La somme peut différer de 100 à cause de valeurs arrondies. 

5.1.8 Régions 
Le Canada est divisé en 19 régions distinctes aux fins de la présente analyse. Chaque province et 

territoire est sa propre région, à l’exception de la Colombie-Britannique, l’Ontario et le Québec 

qui sont divisés par les soit disant phases de leur programme d’inspection et d’entretien ou leurs 

régions économiques. Le Québec est divisé en deux régions: à l’intérieur et à l’extérieur du 

corridor Québec-Windsor. La Colombie-Britannique est divisée en 3 régions en fonction du 

programme Air Care (Phase 1, Phase 0 et Phase Z). L’Ontario est divisée en quatre régions, 

alignées avec les phases du programme Air pur Ontario (Phase1, Phase2, Phase3 et Phase0). 

5.2 Estimations des émissions 

Les années 2006, 2010, 2015 et 2020 sont modélisées pour divers scénarios de biodiesel. 

L’impact des émissions est uniquement prévu pour les VLD. La seule variable pour les scénarios 

dans chaque année à l’étude est la teneur en volume de biodiesel. Les variations des émissions 

d’une année à l’autre s’expliquent également par le renouvellement du parc et des normes 

d’émission plus strictes. Le Tableau 5-2 présente la variation en pourcentage des coefficients 

                                                 
55

 La disponibilité du carburant est prise du Bulletin sur la disponibilité et écoulement d’énergie au Canada 

(Statistique Canada, annuel). 
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d’émission moyens du parc de véhicules lourds au diesel estimée pour B20 par rapport à B0 (c.-

à-d. DTFTS), pour les années 2006, 2010 et 2020. 

 

Tableau 5-2 Variation, en pourcentage, des coefficients d’émission moyens utilisés par MOBILE6.2C pour le 

parc canadien de véhicules diesel lourds en fonction de l’utilisation de B20 comparativement à B0, pour les 

années 2006, 2010 et 2020  

 

Polluant 2006 2010 2020 Polluant 2006 2010 2020 

Butadiène-1,3 -18 -14 -3 Indéno(1,2,3-cd)pyrène -12 -23 0 

Acénaphtène -13 -13 -8 Manganèse 0 0 0 

Acénaphtylène -12 -12 -9 Mercure 0 0 0 

Acétaldéhyde -18 -14 -3 Naphtalène -13 -12 -9 

Acroléine -18 -14 -3 NH3 0 0 0 

Arsenic 0 0 0 n-Hexane -18 -14 -3 

Benzène -18 -14 -4 Nickel 0 0 0 

Benzo[a]anthracène -13 -12 -10 NOX 4 4 3 

Benzo[a]pyrène -14 -12 -9 Phénanthrène -13 -13 -9 

Benzo[b]fluoranthène -12 -13 -11 PM10 échappement -13 -12 -9 

Benzo[ghi]pérylène -12 -13 -11 PM10 frein 0 0 0 

Benzo[k]fluoranthène -12 -13 -11 PM10 pneu 0 0 0 

Carbone élémentaire -13 -12 -9 PM2.5 échappement -13 -12 -9 

Carbone organique -13 -12 -9 PM2.5 frein 0 0 0 

Chrome Cr
3+ 0 0 0 PM2.5 pneu 0 0 0 

Chrome Cr
6+ 0 0 0 PMTfrein 0 0 0 

Chrysène -13 -14 -9 PMTpneu 0 0 0 

CO -11 -10 -7 Propionaldéhyde -18 -14 -3 

COVtotaux -18 -14 -3 Pyrène -13 -12 -9 

Éthylbenzène -18 -14 -3 SO2 0 0 0 

Fluoranthène -13 -13 -9 SO4 0 0 0 

Fluorène -13 -12 -9 Styrène -18 -14 -3 

Formaldéhyde -18 -14 -3 Toluène -18 -14 -3 

HCTtotaux -18 -14 -3 Xylène -18 -14 -3 

 

Dans l’ensemble, il est prévu que les émissions de PM, de toxiques atmosphériques, de CO et de 

COV soient réduites, alors qu’il est estimé que les émissions de NOX augmentent avec 

l’utilisation de biodiesel. Les estimations indiquent qu’à l’avenir, les impacts du biodiesel 

diminuent à mesure que la population du parc se compose progressivement de plus de véhicules 

récents qui respectent des normes d’émissions plus strictes (l’utilisation du biodiesel ne devrait 

pas avoir d’incidence sur les véhicules plus récents). Certains polluants, tels que de sources 

fugitives (usure des freins et des pneus) et certains métaux ne sont pas sensibles aux 

caractéristiques des carburants et ne présentent aucun changement. Par ailleurs, selon les 
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estimations, l’utilisation du biodiesel n’est pas sensé avoir d’incidence sur les émissions de NH3 

et de SOX. 

 

Les coefficients d’émission au Tableau 5-2 représentent des valeurs nationales. Cependant, 

plusieurs variables propres à une région (p. ex., le profil d’âge du parc, les données 

météorologiques, les caractéristiques des carburants et la vitesse moyenne des véhicules par type 

de chaussée) influencent les coefficients d’émission produits par MOBILE. Ces variables mènent 

à des coefficients d’émission propres à chaque région (résultats non présentés) qui sont utilisés 

dans la modélisation. 

 

Les émissions absolues du parc varient entre les années visées par la présente étude. Toutes 

choses étant égales par ailleurs, les émissions devraient augmenter au rythme du niveau 

d’activité (VKP). Il n’en reste pas moins que le renouvellement du parc par des véhicules qui 

satisfont à des normes plus récentes et plus strictes et l’utilisation de carburants alternatifs ont 

pour résultat une réduction des émissions.  

5.2.1 Effet du biodiesel sur les résultats d’émissions nationales  
Les sections suivantes présentent les résultats pour les principaux polluants d’intérêt, dont les 

PCA et les toxiques. Seuls les résultats pour B0, B5 et B20 sont présentés. Le Tableau 5-3 

présente les émissions absolues ainsi que la contribution relative des VLD à toutes les émissions 

routières, exprimée en pourcentage.
56

 Étant donné que l’impact du biodiesel n’est évalué que 

pour les VLD, les résultats de MOBILE supposent que, pour une année de scénario donnée, 

l’impact net sur l’ensemble des émissions de véhicules s’explique uniquement par la variation 

des émissions des VLD. 

 

Tableau 5-3 Émissions de PM10, de NOX, de COV et de CO générées par les véhicules diesel lourds, par année 

et teneur en biodiesel 

 

Année Descripteur B0 B5 B20* 

 PM10** 

2006 
Émissions VLD (tonnes) 6 955 6 734 6 078 

% des émissions routières 57 57 54 

2010 
Émissions VLD (tonnes) 4 197 4 068 3 679 

% des émissions routières 49 48 45 

2020 
Émissions VLD (tonnes) 890 871 813 

% des émissions routières 21 20 19 

 NOX 

2006 Émissions VLD (tonnes) 278 474 280 979 288 498 

                                                 
56

 Tel qu’indiqué au Tableau 5-1, les véhicules lourds au diesel comptent pour environ 4% de la population totale 

des véhicules du parc routier, 10% des véhicules-kilomètres parcourus (VKP) et 94% du carburant diesel utilisé.  
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Année Descripteur B0 B5 B20* 

% des émissions routières 53 53 53 

2010 
Émissions VLD (tonnes) 196 172 197 929 203 201 

% des émissions routières 49 49 50 

2020 
Émissions VLD (tonnes) 54 393 54 776 55 925 

% des émissions routières 38 38 38 

 Total COV*** 

2006 
Émissions VLD (tonnes) 10 544 10 076 8 669 

% des émissions routières 4 3 3 

2010 
Émissions VLD (tonnes) 8 523 8 235 7 371 

% des émissions routières 4 4 3 

2020 
Émissions VLD (tonnes) 6 621 6 568 6 392 

% des émissions routières 6 6 5 

 CO 

2006 
Émissions VLD (tonnes) 60 578 58 951 54 072 

% des émissions routières 1,4 1,4 1,2 

2010 
Émissions VLD (tonnes) 41 095 40 044 36 893 

% des émissions routières 1,2 1,2 1,1 

2020 
Émissions VLD (tonnes) 13 114 12 900 12 259 

% des émissions routières 0,5 0,5 0,5 

* Les valeurs équivalentes en pourcentage des variations sont présentées au 

Tableau 5.2. 
** Les valeurs pour les PM10 sont représentatives de tous les PM échappement, 

c.-à-d. les PM2.5 et les PMT. 
*** Comme étant représentatif des hydrocarbures (COV, n-hexane, HCT), du 

benzène (éthylbenzène, styrène, toluène, xylène) et des aldéhydes 

(acétaldéhyde, acroléine, formaldéhyde et propionaldéhyde).
57 

 

Tel qu’illustré par leur contribution aux émissions routières, les VLD ont une influence 

considérable sur les émissions de PM et des NOX. La contribution des VLD est assez limitée 

quant aux émissions de CO ou de COV, qui sont générées principalement par les véhicules 

routiers à essence. 

5.2.1.1 Comparaison des scénarios  

Les résultats des simulations MOBILE sont comparés à l’intérieur de chaque année de 

modélisation afin d’observer l’impact des mélanges de biodiesel sur des parcs de véhicules 

identiques. 

 

                                                 
57

 Il faut souligner une certaine variabilité entre les espèces représentatives et l’ensemble des polluants qu’elles 

représentent. 
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Principaux contaminants atmosphériques : PM, NOX, SOX, COV, CO et NH3 

La catégorie des VLD est généralement la plus importante contributrice aux émissions de gaz 

d’échappement de PM (voir le Tableau 5-3), pour les PM10 ainsi que pour les PM2.5. Cependant, 

en 2020 il est prévu que les véhicules légers à essence prédominent les émissions de PM, tel que 

reflété par la réduction considérable de la contribution des VLD aux émissions routières (p. ex., 

21% en 2020 comparativement à 57% en 2006 avec l’utilisation de B0). Il est estimé que 

l’utilisation de B20 en 2006 diminue les émissions de PM de 13% ou 877 tonnes, alors que les 

prévisions de 2020 montrent une réduction des émissions de PM de 9% ou 77 tonnes avec B20. 

Ces changements ont un impact minime sur la contribution des VLD aux émissions routières 

globales, tel que représenté par une variation de 57% à 54% et de 21% à 19%, respectivement, en 

2006 et en 2020.  

 

Il est prévu que l’impact du biodiesel sur les émissions de VLD diminue en 2020 par rapport à 

2006 à mesure que des véhicules plus récents sont introduits dans le parc de véhicules. Par 

exemple, les réductions des émissions de PMT/PM10 des VLD pour B5 et B20 varient de 3% à 

13%, respectivement, en 2006 et de 2% à 9%, respectivement, en 2020 (voir le Tableau V-1 à 

l’Annexe V). Il est attendu qu’avec l’utilisation de biodiesel, les émissions de PM2.5 varient de la 

même manière que les émissions de PMT ou de PM10 de 2006 à 2020. 

 

La catégorie des VLD est aussi généralement la plus importante source d’émissions de NOX 

routières. Contrairement à la plupart de polluants, il est prévu que les émissions de NOX 

augmentent avec la hausse de la teneur en biodiesel pour toutes les années de scénarios (voir 

l’Annexe V, Tableau V-2). Pour les VLD, il est estimé que les augmentations d’émissions pour 

2006 et 2020, respectivement, soient de 0,9% et 0,7% pour B5 et à 3,6% et 2,8% pour B20. 

 

Étant donné que les émissions de CO sont générées principalement par des véhicules et des 

camionnettes à essence, qui constituent près de 95 % des émissions de CO, la réduction des 

émissions des VLD en raison de l’utilisation des mélanges de biodiesel en 2006 et 2020 se 

traduit en une diminution de moins de 1 % pour tous les véhicules (voir le Tableau V-2 à 

l’Annexe V). 

 

Les fichiers de résultats de MOBILE comportent une variété de catégories de composés ou 

d’émissions liés aux COV, en particulier les COVtotaux, les COVéchappement, les COVévaporation et les 

HCTtotaux. Les camionnettes à essence et les véhicules légers à essence sont responsables de la 

plupart des émissions de COV, incluant les pertes par évaporation. Puisque les émissions par 

évaporation issues du diesel et du biodiesel sont considérées comme étant négligeables, les 

catégories d’évaporation (p. ex., les COVévaporation et les HCTévaporation) ne sont pas prises en 

compte dans la présente analyse. Pour les VLD, l’impact relatif du biodiesel sur les émissions de 

COVtotaux, COVéchappement et des COV individuels (p. ex., acétaldéhyde, formaldéhyde et 

acroléine) par rapport au scénario B0 est identique (voir l’Annexe V, Tableau V-3) : 
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 une réduction de 4,4% en 2006 à une réduction de 0,8% en 2020 pour B5; et 

 une réduction de 17,8% en 2006 à une réduction de 3,5% en 2020 pour B20. 

 

MOBILE6.2C ne prédit aucun impact de l’utilisation du biodiesel sur les émissions de SO2 et de 

NH3. 

 

Contaminants non principaux 

D’après les résultats de MOBILE, les véhicules et les camionnettes à essence sont responsables 

de la plupart des émissions de COV aromatiques, y compris environ 98% des émissions de 

benzène et plus de 99% des émissions de toluène. Ainsi, il est estimé que l’impact de tout 

changement quant aux émissions aromatiques des VLD suite à l’utilisation de carburant biodiesel 

aura un impact restreint sur les émissions de l’ensemble des véhicules (moins de 1%). 

 

MOBILE peut être utilisé pour générer les coefficients d’émission pour les hydrocarbures 

aromatiques polycycliques (HAP). L’impact relatif (variation en pourcentage) de l’utilisation 

du biodiesel sur les émissions de l’ensemble des sources mobiles est semblable pour toutes les 

espèces d’HAP dans MOBILE. L’impact de l’utilisation du biodiesel sur les émissions d’HAP 

est restreint même dans le cas des scénarios avec des mélanges élevés. En 2006, à part le B[a]A 

qui est réduit de 4 % et le B[a]P de 2 % dans le cas du scénario B20, les autres espèces d’HAP 

sont limitées à des réductions variant entre 0,1% et 1,3%. L’impact de B20 sur les émissions 

d’HAP de toutes les sources mobiles projetées en 2020 se limite à une diminution de moins de 

1% pour toutes les espèces (voir le Tableau V-4 à l’Annexe V). 

 

Les résultats de MOBILE d’une année à l’autre sont comparés afin de déterminer l’impact des 

nouvelles technologies et des obligations réglementaires sur les différents mélanges de biodiesel. 

Les impacts les plus importants des véhicules et des moteurs plus récents sont observés d’après 

les scénarios de B0. Les variations d’émissions qui découlent uniquement des améliorations 

technologiques apportées aux véhicules d’une année de modélisation à l’autre sont considérables 

(Annexe V, Tableau V-6). Depuis 1998, l’approche générale pour établir des normes d’émissions 

de véhicules routiers au Canada a  été d’harmoniser ces normes le plus possible avec les normes 

fédérales américaines (détaillées dans le US Code of Federal Regulations).  Ces règlements ont 

progressivement introduit des normes plus contraignantes pour les VLD entre 2004 et 2010 pour 

les émissions qui participent à la formation de smog. Ces règlements résultent en des réductions 

des émissions de NOX et de PM pour les nouveaux véhicules de 95% et 90% respectivement, 

comparativement aux exigences antérieures.
58

 Comparativement aux valeurs de 2006, il est 

prévu que les émissions des VLD en 2020 suite aux changements au parc de véhicules dans le 

scénario B0 varient par: 

 

 87% pour les PMT, les PM10 et les PM2.5; 

                                                 
58

 http://www.ec.gc.ca/air/default.asp?lang=Fr&n=733706F8-1 (accédé le 29 décembre 2011) 
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 80% pour les NOX; 

 78% pour le CO; 

 36% pour les COV et les HCT; et 

 80% pour les HAP. 

 

En raison de la contribution relative considérable des VLD aux émissions de sources mobiles 

totales, ces impacts interannuels entraînent des réductions considérables des émissions des NOX 

et de PM provenant de l’ensemble des sources mobiles routières. 

 

Les impacts interannuels sont réduits légèrement pour la majorité des polluants en fonction de 

l’augmentation de la teneur en biodiesel, puisque l’impact du biodiesel sur les émissions 

compense une partie des changements dus à la technologie. Les réductions relatives d’émissions 

en 2020 par rapport à 2006 sont, en général, inférieures de 1% à 2% dans le cas des mélanges 

biodiesel comparativement aux scénarios B0 (données non présentées). Ceci n’indique pas que 

l’utilisation du biodiesel diminue l’efficacité des récentes améliorations technologiques; mais 

suggère plutôt que les avantages potentiels du point de vue des émissions suite à l’utilisation de 

biodiesel sont moins importants avec l’introduction de véhicules plus récents dans le parc mobile 

routier. Quant aux émissions de NOX, l’augmentation en raison de l’utilisation de biodiesel est 

compensée par les réductions majeures découlant des changements technologiques. 

5.2.2 Effet du biodiesel sur les résultats d’émissions provinciales et territoriales  
Les résultats d’émissions de MOBILE sont analysés sur une base provinciale et territoriale afin 

d’évaluer les variations régionales causées par des facteurs tels que le renouvellement du parc 

des véhicules lourds au diesel, les caractéristiques du carburant et les conditions 

météorologiques. Les résultats provinciaux du modèle sont comparés pour les années de 

modélisation 2006 et 2020. 

 

Pour les scénarios de 2006, il est estimé que l’impact de l’utilisation du biodiesel sur les 

émissions VLD soit similaire dans toutes les provinces et ces estimations sont généralement à 

quelques décimales près des estimations nationales (voir les Tableaux V-5 et V-6 à l’Annexe V). 

Cependant, des écarts interprovinciaux sont évidents en 2020, surtout pour l’Ontario. Ces écarts 

dans les variations des émissions entre les régions suite à l’utilisation de biodiesel s’expliquent, 

en partie, par les profils et les taux de renouvellement du parc de véhicules.
59

 Un parc plus 

moderne et un renouvellement rapide auront pour effet d’atténuer l’impact de l’utilisation de 

mélanges de biodiesel sur les émissions. Le Tableau 5-4 présente un résumé des estimations de 

VLD pour les modèles antérieurs à 2007 pour le scénario de 2020. 

 

                                                 
59

 Des différences dans les caractéristiques du carburant (aromatiques, oléfines, niveaux de soufre), les données 

d’intrants météorologiques, et la présence d’un programme d’inspection et d’entretien auront également un impact 

sur les profils d’émissions régionaux. 
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Tableau 5-4 Décompte des VLD routiers de modèle 2007 ou précédents par région en 2020, tel qu’assumé par 

MOBILE6.2C 

 

Région AB CB MB NB TNL NÉ TNO 
VLD de modèles 

antérieures à 2007 
63 315 40 270 19 337 9 319 4 350 7 125 599 

Fraction de la flotte 

totale en 2020 (%) 
30 23 38 29 40 31 44 

Région NU ON IPÉ QC SK YK  

VLD de modèles 

antérieures à 2007 
85 36 014 2 590 86 629 32 620 555  

Fraction de la flotte 

totale en 2020 (%) 
43 13 58 35 42 40  

AB: Alberta; CB: Colombie-Britannique; MB: Manitoba; NB: Nouveau-Brunswick; TNL: Terre-

Neuve et Labrador; NÉ: Nouvelle-Écosse; TNO: Territoires du Nord-Ouest; NU: Nunavut; ON: 

Ontario; IPÉ: Île-du-Prince-Édouard; QC: Québec; SK: Saskatchewan; YK: Yukon 

 

Ces répartitions indiquent que certaines régions sont plus touchées que d’autres par 

l’introduction de biodiesel dans le carburant diesel. Selon le profil du parc prévu en 2020, il est 

estimé que l’impact du biodiesel pour l’ensemble des provinces soit plus faible en Ontario et plus 

important à l’Île-du-Prince-Édouard.  

 

Présentement, des normes relatives à l’utilisation du biodiesel existent dans trois provinces: 2% 

au Manitoba (depuis 2009) et en Alberta (depuis 2010) et jusqu’à 5% en Colombie-Britannique 

(3% en 2010, 4% en 2011 et 5% en 2012). Celles-ci ne sont pas considérées dans la présente 

analyse. L’impact de cette décision de modélisation est évalué en établissant la part de 

l’inventaire mobile national représentée par chacune des provinces. Par rapport au scénario B0 

de 2010 et en tenant compte de toutes les classes de véhicules, il est prévu que les réductions de 

PM, des COVtotaux et du CO et l’augmentation des émissions de NOX suite à l’adoption des 

normes de biodiesel provinciales soient inférieures à 1%. Il est prévu que l’amplitude de ces 

variations diminue en 2020 à mesure que de nouveaux véhicules sont introduits. De plus, ces 

impacts minimes sont dilués d’avantages lorsque considérés dans l’inventaire d’émissions de 

tous les secteurs, où les émissions du secteur des transports provenant des VLD contribuent 

seulement de manière marginale. Ces résultats suggèrent que l’abstraction des normes 

provinciales aux fins du scénario de référence (c.-à-d. B0), n’a pas d’incidence considérable sur 

les émissions MOBILE pour l’ensemble du Canada. 

5.3 Conclusion 

Le modèle MOBILE 6.2C peut effectuer une estimation des coefficients d’émission de véhicules 

pour une gamme étendue de polluants, y compris les PCA et les toxiques atmosphériques. C’est 

le système le plus pertinent pour la modélisation des émissions issues des sources mobiles 

routières au Canada (28 catégories de véhicules, allant des véhicule de passagers aux camions 

lourds), utilisant plusieurs données américaines et canadiennes d’essais de véhicules ainsi que 



 

97 

 

des codes et des entrées propres au Canada. Il peut être utilisé pour générer des émissions 

annuelles pour des régions désignées en combinant des coefficients d’émissions spécifiques à 

certains polluants aux données de véhicules-kilomètres parcourus. 

 

Les scénarios d’utilisation de biodiesel variant de B0 à B20 pour les années 2006, 2010, 2015 et 

2020 ont été retenus pour les simulations. Tous les scénarios modélisés considèrent une 

utilisation de biodiesel à l’échelle nationale et sont applicables pour toute l’année. Bien que les 

normes provinciales existantes et prévues régissant le biodiesel ne soient pas prises en compte 

dans les simulations de MOBILE, une analyse de sensibilité a démontré qu’elles ne sont pas 

censées avoir une incidence significative sur les prévisions des différents scénarios analysés dans 

le cadre de la présente évaluation (se référer à la Section 5.2.2). 

 

La modélisation avec MOBILE6.2C a quantifié les variations d’émissions en raison de 

l’utilisation du biodiesel: il est prévu que la plupart des émissions de gaz d’échappement 

diminuent, à l’exception des émissions de NOX qui augmentent légèrement. En général, 

l’amplitude des variations des émissions de gaz d’échappement varie linéairement en fonction de 

la teneur en biodiesel, de sorte que B20 a environ quatre fois l’impact de B5. Par exemple, les 

réductions d’émissions de PM10 des VLD pour B5 et B20 varient entre 3,2% et 12,6%, 

respectivement, en 2006. 

 

Lorsque toutes les émissions de sources mobiles sont considérées, l’impact relatif de l’utilisation 

de biodiesel varie significativement selon les espèces chimiques. Par exemple, les polluants 

provenant principalement de véhicules au diesel, tels que les NOX et les PM, sont plus affectés 

par l’utilisation de biodiesel que les polluants liés aux véhicules à l’essence comme les 

hydrocarbures et le CO. 

 

Il est prévu que le biodiesel aura moins d’impact sur les émissions de gaz d’échappement en 

2020 en raison du renouvellement du parc de véhicules au Canada, étant donné que les véhicules 

2010 et antérieurs rencontreront des normes d’émissions plus strictes. Les émissions des 

véhicules routiers de référence en 2020 sont prévues être considérablement moindres par rapport 

au niveau de 2006 en raison de changements dans les technologies de contrôle d’émissions. Ceci 

a été observé également par Sauthoff et coll. (2010), qui ont évalué l’utilisation de biodiesel par 

des camions de marchandises dans le Haut-Midwest des États-Unis avec le modèle Greenhouse 

Gases, Regulated Emissions, and Energy Use in Transportation (GREET). Les résultats de la 

modélisation les ont menés à conclure qu’avec l’utilisation de mélanges de carburants ayant une 

teneur en biodiesel inférieure à 20%, l’impact sur les émissions des NOX et de PM était surpasser 

par des réductions importantes des taux d’émissions découlant d’améliorations des dispositifs de 

contrôle des émissions de gaz d’échappement, de l’efficacité des véhicules et des formulations de 

carburants. 
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Les émissions de sources mobiles routières générées par MOBILE6.2C sont utilisées pour 

développer l’inventaire des émissions utilisé par le modèle de qualité atmosphérique AURAMS, 

tel que décrit au Chapitre 6. 

5.3.1 Limitations 
Toutes les activités de modélisation comportent des limitations telles que les suppositions de 

modélisation, l’inclusion ou l’exclusion de variables et de facteurs environnementaux importants, 

ainsi que des données d’observation suffisantes et disponibles permettant de déterminer des 

coefficients d’émission. Les limitations intrinsèques au modèle MOBILE6.2C ne sont pas 

abordées (p. ex., spéciation des COV,  ratios des toxiques atmosphériques). 

 

Une limitation importante de cette analyse est l’absence des données d’essais avec du biodiesel 

pour des véhicules lourds plus récents (c.-à-d., les véhicules de l’année modèle 2010 ou 

suivantes) et pour des catégories de véhicules autres que les VLD. Les impacts du biodiesel sont 

donc limités à l’impact des carburants biodiesels sur les VLD et uniquement pour les VLD 

fabriqués avant 2010. 

 

La limitation qu’impose la supposition d’une absence d’effet du biodiesel sur les émissions des 

VlgD et des ClgD est prévue être négligeable puisqu’ils ne constituent que 2% de l’ensemble du 

parc de véhicules routier au Canada, 3% de l’ensemble des véhicules-kilomètres parcourus et 6% 

du carburant diesel utilisé en 2006 (Tableau 5-1). Bien qu’ils représentent une faible portion du 

parc de véhicules diesel, il serait pertinent d’inclure les effets du parc de véhicules légers au 

diesel dans les modélisations futures. 

 

Le développement de profils pour le parc des véhicules lourds au diesel introduit un degré 

d’incertitude dans l’analyse. L’accès intégral aux données de véhicules provinciales/territoriales 

entraînerait une plus grande confiance relativement aux profils de véhicules routiers via des 

méthodes plus transparentes et robustes pour le classement de l’information selon les catégories 

de MOBILE. En outre, une ventilation des taux d’accumulation de kilométrage pour chaque 

province, territoire ou région aurait une certaine valeur. 

 

Les limitations précédentes mettent en évidence des problèmes à l’égard de la représentativité de 

la base de données des émissions de biodiesel. Yanowitz et McCormick (2009) ont noté que la 

base de données des émissions de biodiesel n’est pas très représentative du parc existant. Des 

essais sur davantage de moteurs sont nécessaires afin d’améliorer la représentativité. Tout en 

reconnaissant l’analyse de Yanowitz et McCormick (2009), il est supposé aux fins de la présente 

évaluation que la base de données d’émissions de biodiesel disponible soit la plus pertinente pour 

modéliser l’utilisation de biodiesel au Canada avec MOBILE6.2C. 
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Chapitre 6. Impacts de l’utilisation de biodiesel sur les 
concentrations ambiantes de polluants de l’air  
Afin de comprendre les répercussions sur la santé humaine suite aux changements d’émissions 

liés à l’utilisation du biodiesel indiqués au Chapitre 5, il est nécessaire d’estimer l’impact relatif 

de ces variations sur la qualité de l’air au Canada. Il s’agit là d’une tâche complexe qui requiert 

une modélisation photochimique, puisque les émissions sont transportées à partir de sources 

d’émission et transformées chimiquement dans l’atmosphère. Celle-ci intègre la répartition 

spatio-temporelle des émissions de polluants atmosphériques à travers le Canada avec les 

processus de réactions chimiques et les données météorologiques. Ce chapitre présente les 

changements différentiels des concentrations de polluants atmosphériques au Canada sous des 

scénarios d’utilisation à l’échelle nationale de B5 et B20, en 2006 et en 2020. 

 

Dans le cadre du projet, la modélisation photochimique est réalisée avec le Système régional 

unifié de modélisation de la qualité de l’air (AURAMS) en collaboration avec la Section 

application en modélisation de la qualité de l’air (SAPQA) d’Environnement Canada afin 

d’étudier l’impact des mélanges de biodiesel sur la pollution atmosphérique au Canada. Les 

résultats de ces simulations sont utilisés par l’Outil pour évaluer les avantages d’une meilleure 

qualité de l’air (OEAQA) pour estimer les impacts sur la santé humaine d’un changement de la 

qualité de l’air découlant de l’utilisation du biodiesel (voir le Chapitre 8). 

6.1 AURAMS 

AURAMS est un modèle de dispersion chimique utilisé par Environnement Canada pour étudier 

la formation d’ozone troposphérique, de matières particulaires et de dépôts acides en Amérique 

du Nord, en appui aux décisions en matière de politique et de gestion de la qualité de l’air au 

Canada. Globalement, le modèle résout 157 traceurs: 49 espèces gazeuses et 9 composants 

chimiques particulaires (sulfate, nitrate, ammonium, carbone élémentaire, matière organique 

primaire, matière organique secondaire, matière crustale, sel marin et eau liée aux particules) 

divisés en 12 classes de taille (espacement logarithmique entre 0,01 à 41 μm). Des détails 

concernant les mécanismes sous-jacents d’AURAMS peuvent être trouvés dans Samaali et coll. 

(2009), Smyth et coll. (2009) et SAPQA (2010). Le modèle AURAMS a été validé et/ou 

comparé avec des observations pour les polluants suivants: O3, PM2.5, PM10, NO2, SO2, CO, 

HNO3, composantes des PM2.5 (p. ex., sulphates, nitrates, ammonium, OC, EC, sel de mer, 

matière crustale), COV totaux, certains COV individuels et des aérosols organiques 

secondaires.
60

 

 

AURAMS utilise les champs météorologiques du Modèle global environnemental multi-échelle 

(GEM) et les émissions atmosphériques du Système de modélisation et de traitement des 
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 SAPQA, 28 décembre 2011. Communications personnelles. 
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émissions (SMOKE).
61

 GEM est un système intégré de prévision et d’assimilation des données 

élaboré par Environnement Canada. SMOKE
62

 est un système de traitement des émissions conçu 

pour créer des données d’émissions horaires par espèces et réparties sur une grille, afin de servir 

d’entrées dans divers modèles de qualité de l’air. Il supporte le traitement de données 

d’émissions régionales, biogéniques, mobiles et de sources ponctuelles pour les principaux 

contaminants, les toxiques et les matières particulaires. 

 

La modélisation de la qualité de l’air dépend de diverses entrées, dont les inventaires d’émissions 

pour l’Amérique du Nord et les répartitions spatiales basées sur le recensement de la population 

de 2006 réalisé par Statistique Canada. 

6.1.1 Domaines de modélisation 
La modélisation est basée sur un domaine de grille continentale à une résolution de 45 km 

(143×107 points de grille) et deux domaines de grille régionale à une résolution de 22,5 km, les 

domaines Est et Ouest, recouvrant les dix provinces canadiennes. Ces domaines sont représentés 

à la Figure VI-1 de l’Annexe VI. Le domaine Est (145×123 points de grille) couvre l’intégralité 

de l’est du Canada et le nord-est des États-Unis et le domaine Ouest (124×93 points de grille) 

couvre tout l’ouest du Canada. Les résultats des deux domaines régionaux sont regroupés pour 

générer des données annuelles à l’échelle nationale sur une grille de 22,5 km. 

 

En plus des simulations continentales et régionales, un domaine de grille plus précis d’une 

résolution de 3 km est défini pour la région de Montréal (130×120 points de grille) pour focaliser 

sur la pollution urbaine (voir la Figure VI-2 à l’Annexe VI). Cette modélisation à haute 

résolution est réalisée à partir d’estimations raffinées des émissions liées au transport générées 

par le modèle GRILLE (voir la Section 6.3). Les résultats de la modélisation de la qualité de l’air 

à haute résolution sont limités à un épisode de deux semaines en juin. 

6.1.2 Scénarios 
Trois scénarios annuels de base sont sélectionnés pour la modélisation: un scénario de référence 

de carburant diesel (B0), un scénario de teneur en biodiesel de 5% (B5) et un scénario de teneur 

en biodiesel de 20% (B20), pour l’année 2006 et l’année 2020. Tous les scénarios étudiés pour la 

présente évaluation, décrits au Tableau 6-1, sont applicables au Canada (c.-à-d. aucune 

substitution de carburant n’est supposée pour les États-Unis et le Mexique). Les émissions liées 

aux activités en amont du biodiesel (c.-à-d., production,  transport et distribution du biodiesel) ne 

sont pas considérées dans la modélisation compte tenu du manque de données. 
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 SMOKE: Sparse Matrix Operator Kernel Emissions 
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 http://www.smoke-model.org/index.cfm 
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Tableau 6-1 Scénarios canadiens d’utilisation de biodiesel tels qu’utilisés par AURAMS pour l’ensemble des 

domaines de modélisation 

 

Années Carburant Continental 
National 

Montréal 
Est Ouest 

2006 

et 
2020 

B0 Annuel Annuel Annuel 12 au 23 juin 

B5 Annuel Annuel Annuel 12 au 23 juin 

B20 1
er

 mai – 30 sept.*  
1

er
 mai – 

30 sept.*  
1

er
 mai – 

30 sept.*  
12 au 23 juin 

*Pour les scénarios B20, B0 est utilisé durant la saison hivernale (c.-à-d., du 1er octobre au 30 avril) 

6.1.3 Inventaire des émissions  
Les inventaires d’émissions pour le cas de référence de 2006 et pour les prévisions de 2020 sont 

compilés par la Division des données sur la pollution (DDP) d’Environnement Canada. Ils 

combinent les données d’émissions pour tous les secteurs de l’économie et comprennent les 

sources industrielles, non industrielles et mobiles. Les Tableaux VI-1, VI-2 et VI-3 à l’Annexe 

VI présentent une liste de tous les secteurs et toutes les catégories de sources inclus dans 

l’inventaire des émissions. Sous les différents scénarios d’utilisation de biodiesel, seulement les 

émissions de la portion des VLD routiers du secteur des transports sont censées être influencées 

(voir la Section 5.1.3). 

 

Les données des États-Unis proviennent de l’inventaire de l’US EPA 2005v4.
63

 Quant au 

Mexique, les données de 1999 sont disponibles (Eastern Research Group Inc. 2006).
64

  

 

L’inventaire des émissions pour les sources mobiles routières selon les scénarios de diesel à très 

faible teneur en soufre (DTFTS) et de biodiesel est préparé à l’aide de MOBILE6.2C, tel que 

détaillé au Chapitre 5. Les émissions routières canadiennes sont réparties à travers le réseau 

routier en tant que 30% autoroute et 70% non-autoroute avec peu de variation entre les types de 

véhicules, de manière similaire aux approximations américaines. 

 

Certaines sources ne sont pas complètement représentées dans l’inventaire (p. ex., les émissions 

d’éclairs, les émissions d’incendies de forêt, la poussière soulevée par le vent) pour diverses 

raisons (p. ex., la nature imprévisible des événements). Bien que certaines de ces émissions 

naturelles puissent contribuer significativement aux niveaux de pollution, tel que l’ozone, il était 

préférable de les soustraire de l’inventaire. De plus, pour une conformité entre les inventaires, 

lorsque des corrections à l’inventaire de 2006 sont nécessaires, des facteurs de correction 

proportionnels sont également appliqués aux prévisions de 2020. 

 

                                                 
63

 Se référer au site Web de l’US EPA pour plus de renseignements: www.epa.gov/ttn/chief/emch/index.html#2005. 
64

 Bien que les données mexicaines de 1999 semblent obsolètes, leur impact sur la qualité de l’air au Canada est très 

limité (SAPQA 2010). 
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Le Tableau VI-4 (Annexe VI) présente les émissions totales de PCA de 2006 (tous les secteurs 

y compris le transport hors-route) et détaille les émissions routières par type de véhicule. En ce 

qui a trait aux émissions des transports routiers, la catégorie des VLD prédomine les émissions 

de NOX et de PM, alors que les véhicules à essence sont responsables de la plupart des émissions 

de CO et de COV. En fonction des émissions totales, le secteur des transports est seulement un 

facteur déterminant pour les émissions de CO et de NOX. Cependant, ceci ne tient pas compte de 

la distribution géographique des émissions et de la proximité aux populations humaines.  

 

À mesure que la concentration de biodiesel dans le carburant augmente, il est prévu  que les 

émissions de CO, de PM10, de PM2.5 et de COV diminuent, alors que les émissions de NOX 

augmentent. Il est postulé que l’utilisation du biodiesel n’a aucun effet sur les émissions de NH3 

et de SO2.
65

  

 

Le Tableau VI-5 (Annexe VI) présente les données d’inventaire de 2020 pour le secteur du 

transport routier par catégorie de véhicule et par polluant sous les différents scénarios de 

modélisation.
66

 Comme pour l’inventaire de 2006, les VLD sont l’émetteur principal  des 

émissions de NOX issues du transport routier et sont également responsables d’une partie 

importante des émissions routières de PM10 et de PM2.5. Sinon, la contribution des émissions de 

VLD au secteur de transport est éclipsée par les véhicules et les camionnettes à essence, en 

particulier pour le CO et les COV. 

 

En général, il est attendu que les émissions du transport routier soient réduites de 2006 à 2020 en 

raison d’améliorations technologiques au niveau des moteurs et des véhicules ainsi que de 

l’adoption de normes d’émissions plus contraignantes. 

6.1.4 Météorologie 
Les champs météorologiques utilisés par le modèle de la qualité atmosphérique sont générés par 

le modèle météorologique GEM pour l’année de référence 2006. Les mêmes champs 

météorologiques sont utilisés pour l’année 2020. Le modèle météorologique est intégré pour 

l’année 2006 entière sur une grille globale à résolution spatiale variable avec une résolution de 

15 km au-dessus de l’Amérique du Nord. Les variables météorologiques sont ensuite interpolées 

sur les grilles de modélisation de la qualité de l’air (22,5 km et 45 km). Pour la modélisation à 

haute résolution de la région montréalaise, un ensemble distinct de fichiers météorologiques est 

généré en utilisant une version à superficie restreinte du GEM opérationnel sur une grille à 

2,5 km. Cet ensemble de données est ensuite interpolé sur la grille de 3 km d’AURAMS.  

                                                 
65

 Voir les chapitres 4 et 5 concernant l’impact de l’utilisation du biodiesel sur les émissions des véhicules. 
66

 Les prévisions d’émissions 2020 sont estimées par la DDP à l’aide du cadre de modélisation du modèle Énergie-

émissions-économie du Canada (Modèle 3E) (http://www.ec.gc.ca/doc/virage-corner/2008-

03/571/Annex1_fra.htm). 
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6.1.5 Sorties du modèle et mesures des polluants  
AURAMS génère des taux d’émissions et des concentrations ambiantes de polluants 

atmosphériques. Les mesures réparties sur une grille sont ensuite projetées sur les divisions de 

recensement de la population de 2006 pour l’estimation des impacts sur la santé (voir le 

Chapitre 8). Les concentrations ambiantes des espèces gazeuses (O3, NO, NO2, NOX, CO, COV 

et formaldéhyde) sont indiquées en ppbv, alors que les concentrations d’aérosols (PM2.5 et de 

PM10) et des précurseurs de PM (SO2, NH3) sont indiqués en µg/m
3
. Les variations des 

concentrations sous les différents scénarios de biodiesel sont exprimées par rapport aux scénarios 

de DTFTS (ou scénarios de référence). 

 

L’analyse portait principalement sur les paramètres suivants : 

 maximum quotidien de 1 heure pour le CO, le NO2, les PM10 et les PM2.5 (annuel)  

 moyenne quotidienne de 24 heures pour le CO, le NO2, les PM10 et les PM2.5 (annuel) 

 maximum quotidien de 8 heures (moyenne mobile) et maximum quotidien de 1 heure 

pour l’O3 (été seulement) 

 

AURAMS ne possède pas la capacité et n’est pas considéré approprié pour estimer les 

concentrations dans l’air de la plupart des toxiques atmosphériques de sources mobiles (p. ex., 

les COV). Les COV considérés dans AURAMS sont exprimés selon treize espèces mécanismes 

(EM), qui tiennent compte des groupes fonctionnels chimiques et de leur réactivité dans 

l’atmosphère par rapport au radical hydroxyle. Une exception est le formaldéhyde, qui est traité 

explicitement dans AURAMS. Les EM sont développées en fonction de leur potentiel de 

formation d’ozone et ne sont pas basées sur la pertinence toxicologique chez l’humain. Alors que 

le niveau de confiance dans la sortie des COV totaux d’AURAMS est bon (basé sur la 

comparaison avec les niveaux mesurés d’ozone), il n’y a pas eu de validation systématique de 

chacune des EM. Ainsi, les concentrations individuelles des EM ne sont généralement pas 

utilisées pour estimer les effets sur la santé. Néanmoins, une discussion qualitative des tendances 

générales à l’égard des toxiques atmosphériques de source mobile contenant du formaldéhyde et 

des EM est présentée au Chapitre 8. 

6.2 Modélisation nationale 

Les résultats de la modélisation présentés dans cette section pour les scénarios de 2006 et de 

2020 proviennent de la fusion des domaines Est et Ouest, permettant une couverture nationale 

avec une résolution horizontale de 22,5 km. 

 

Les scénarios de référence sont comparés en premier lieu afin d’évaluer les changements prévus 

de la qualité de l’air entre 2006 et 2020 lorsque le biodiesel n’est pas utilisé. Des variations 

d’émissions sont prévus, qui résultent de réglementations et de facteurs économiques divers, tels 

que des normes plus strictes en matière d’émissions des véhicules, la croissance de la population, 

l’augmentation de la circulation routière et la hausse de l’activité industrielle. En général, les 

résultats démontrent que les concentrations moyennes de 8 heures d’ozone augmentent (de moins 
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de 10 ppbv) dans les grands centres urbains et dans la région des sables bitumineux de l’Alberta, 

tandis qu’il est prévu d’observer une réduction dans la plus grande partie du Canada. Des 

augmentations et des réductions des concentrations de PM2.5 sont également observées à travers 

le Canada, mais il est prévu que ces changements soient minimes (moins de 3 µg/m
3
). 

6.2.1 Utilisation de biodiesel en 2006  
Les résultats des scénarios B5 et B20 en 2006 sont présentés pour l’O3, les PM2.5, le NO2, le CO 

et les COV. 

6.2.1.1 Ozone 

Pour le scénario de référence en 2006, les maxima estivaux quotidiens modélisés de la moyenne 

mobile de 8 heures pour l’ozone
67

 sont supérieurs à 50 ppbv à Vancouver, au centre de l’Alberta, 

à Regina, dans le sud de l’Ontario et à Montréal. Sinon, la moyenne horaire annuelle d’ozone à 

travers le Canada demeure en-dessous de 30 ppbv (données non présentées; SAPQA 2010). 

 

L’utilisation de 20% de biodiesel en 2006 mène à un impact négligeable sur les valeurs  

quotidiennes maximales de 8 heures d’ozone à l’été (de -0,40 ppbv à +0,11 ppbv, ou -1% à 

+0,2%) avec une réduction dans les grands centres urbains, mais une hausse à l’extérieur de ces 

centres (voir la Figure A-3 à l’Annexe VI-A). La plupart des changements dans l’est se trouvent 

le long du corridor du fleuve Saint-Laurent, alors que dans l’ouest la partie sud des Prairies est 

touchée. Ces changements sont conformes aux variations des émissions. Cependant, le transport 

horizontal, qui a tendance à disperser l’ozone à l’extérieur des zones où se produisent les 

changements d’émissions, est perceptible, en particulier dans la région de l’Atlantique. La 

diminution des concentrations d’ozone au-dessus des centres urbains peut s’expliquer à la fois  

par une augmentation des émissions de NOX des VLD (+3%) et une réduction des émissions de 

COV des VLD (-17%) en raison de l’utilisation de B20 (voir le Chapitre 5). Toutefois, il est 

difficile à ce niveau d’analyse de déterminer si les NOX ou les COV contribuent plus ou moins à 

la diminution des concentrations d’ozone.  

 

L’impact de B5 ressemble à celui de B20, mais il est proportionnellement moindre. Les écarts de 

concentrations à l’extérieur des zones urbaines sont près des limites de détection du modèle. 

Dans l’ensemble, selon les résultats de la modélisation, la variation observée du nombre 

d’épisodes dépassant la norme pancanadienne d’O3 de 65 ppbv est négligeable (SAPQA 2010). 

6.2.1.2 PM2.5 

Les concentrations moyennes annuelles de PM2.5 basées sur des données horaires sont 

examinées. Les concentrations moyennes typiques sont de 20 µg/m³ dans les grandes villes et de 

5 à 10 µg/m³ dans les régions urbaines environnantes (SAPQA 2010). 

 

                                                 
67

 La mesure moyenne mobile de 8 heures maximum est analogue à la norme pancanadienne d’O3 établie à 65 ppbv. 
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De légères variations des émissions mobiles de PM2.5 suite à l’utilisation de B20 en 2006 sont 

prévues à travers le Canada. Les réductions d’émissions sont plus importantes dans les zones 

urbaines en raison d’activités de transport plus intenses. Le profil spatial des changements de 

concentrations de PM2.5 (Figure A-4 à l’Annexe VI-A) en raison de l’utilisation du biodiesel 

concorde généralement avec les changements spatiaux des émissions de PM2.5. Les résultats de la 

modélisation indiquent que dans l’ensemble du domaine, les niveaux ambiants de PM2.5 ne 

varient que très légèrement, entre -0,03 μg/m
3
 et +0,04 μg/m

3
 (soit de -0,3% à 0,1%, 

respectivement) sous le scénario B20.  

 

L’examen des composants de PM2.5 différenciés par espèce (p-NO3, p-SO4, EC) indique que  

quoique le p-NO3 et le p-SO4 soient probablement responsables d’une partie des augmentations 

le long du corridor Québec-Windsor, les réductions des niveaux de EC explique bien la réduction 

des niveaux de PM2.5 dans les zones urbaines. 

 

Les concentrations de PM2.5 pour le scénario B5 (non présentées), comparativement aux résultats 

de B20, ne suivent pas une tendance linéaire, possiblement en raison de différents processus de 

formation de la matière particulaire se déroulant simultanément. Il est constaté que la zone de 

transition entre les réductions dans les centres urbains et les hausses dans les régions 

périphériques s’éloigne des régions urbaines dans le scénario B5. Bien que la diminution des 

concentrations de PM2.5 dans les centres urbains sous le scénario B5 soit approximativement la 

moitié de la valeur B20, elle affecte une plus grande région. Il semble que l’augmentation de la 

teneur en biodiesel de B5 à B20 ait un plus grand impact sur les processus qui génèrent des PM2.5 

secondaires par opposition aux processus qui réduisent les émissions de PM2.5 primaires dans les 

centres urbains.
68

 

 

Le changement quant au nombre d’épisodes dépassant la norme pancanadienne de 30 µg/m³ pour 

la matière particulaire fine est négligeable (SAPQA 2010). 

6.2.1.3 NO2 

Des concentrations moyennes de NO2 de 20 à 30 ppbv et de 2 à 10 ppbv sont prévus, 

respectivement, dans les grandes villes et les banlieues pour le scénario de référence en 2006. 

Sous le scénario B20 en 2006, les variations des concentrations de NO2 sont faibles, mais non 

négligeables (SAPQA 2010). Des augmentations d’environ 0,005 ppbv sont prévues en 

périphérie des grandes villes en raison de l’utilisation de biodiesel alors que des augmentations 

supérieures à 0,010 ppbv sont estimées dans les centres urbains. La variation maximale 

modélisée est de 0,08 ppbv à Toronto. 

6.2.1.4 CO 

Les concentrations moyennes de CO pour le scénario de référence sont estimées entre  100 ppbv 

et 200 ppbv, atteignant des maxima entre 500 ppbv et 1 000 ppbv dans les grandes villes. La 
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 SAPQA. 10 juin 2011. Communications personnelles. 
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distribution spatiale de référence des concentrations concorde avec l’attribution spatiale des 

émissions provenant des sources principales de CO, telles que l’industrie et le transport. Les 

changements sous le scénario B20 en 2006 sont faibles et  restreints à une réduction d’environ 

0,3 ppbv. Des changements semblables sont observés pour le scénario B5. 

6.2.1.5 COV 

Il est prévu que les concentrations de COV sous un scénario B20 en 2006 diminuent légèrement 

dans les grandes villes (-0,030 à -0,050 ppbv) et leurs environs (-0,001 à -0,010 ppbv). Ceci est 

en partie attendu puisque l’impact de l’utilisation de biodiesel sur les émissions de COV de 

toutes sources est minimal. Des réductions d’environ 0,001 à 0,005 ppbv sont prévues pour 

l’ensemble du corridor du fleuve Saint-Laurent et pour la région de l’Atlantique. 

 

Les résultats pour les COV totaux et les EM sont disponibles pour Montréal et Toronto. Ces 

deux zones urbaines sont responsables de la plupart des variations des émissions de COV 

provenant de l’utilisation de biodiesel dans le domaine de l’Est. Pour Montréal, il est prévu que 

les concentrations de toutes les EM de COV diminuent, quoique de moins de 1%, sauf dans le 

cas des EM des aldéhydes supérieurs (dont l’acétaldéhyde, le propionaldéhyde et le 

benzaldéhyde) à environ 2%. Les concentrations ambiantes de COV à Toronto diminuent 

généralement pour un scénario B20 pendant l’été 2006. La réduction des COV totaux est prévue 

atteindre 0,153%. Il faut souligner que, dans le cas de Toronto, une légère augmentation des EM 

alkènes, crésol et  aromatiques monosubstitués est prévue. 

6.2.1.6 Variations des concentrations par division de recensement 

Des analyses supplémentaires portent sur les variations des concentrations de CO, des PM10, des 

PM2.5, d’O3 et de NO2 au niveau des Divisions de recensement (DR). La concentration dans une 

DR est établie en additionnant le produit de la concentration d’une cellule de la grille par la 

superficie de cette cellule de la grille occupée par la DR, pour toutes les cellules de la grille qui 

croisent la DR.  

 

D’une manière générale, les variations de concentrations des polluants atmosphériques sont 

faibles sous le scénario B5, même dans le cas des DR qui présentent les variations les plus 

importantes. Il n’est pas prévu qu’une DR présente des variations supérieures à 0,5% pour tous 

les polluants modélisés. Les résultats du scénario B20 2006 se comparent assez bien avec ceux 

du scénario B5 pour tous les polluants (c.-à-d., les mêmes DR montrent les plus faibles ou fortes 

variations), même si l’orientation et l’amplitude des variations peuvent fluctuer selon les 

scénarios et les polluants pour chaque DR. 

 

Le nombre de DR pour lesquelles des hausses ou des réductions sont prévues sous les scénarios 

B5 et B20 a été examiné pour évaluer la proportion de la population canadienne affectée. En 

général, des diminutions de concentrations de polluants sont attendues dans moins de DR avec 

l’utilisation de B20 comparativement à celle de B5. Des réductions de concentrations de PM2.5 
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en raison de l’utilisation de B5 sont modélisées dans 104 DR, représentant environ 68% de la 

population canadienne. Sous le scénario B20, des réductions des concentrations de PM2.5 sont 

prévues dans moins de DR (56), représentant 54% de la population. Seulement 19 DR 

enregistrent une diminution des concentrations d’O3 avec B5, qui représentent près de 45% de la 

population canadienne. Alors que la réduction d’O3 dans les grands centres urbains comme 

Toronto et Montréal est avantageuse (compte tenu de la densité de population importante), il est 

anticipé qu’une proportion plus importante de la population nationale sera affectée par une 

augmentation des concentrations d’O3. Les résultats pour B20 sont semblables. Quant au CO et 

au NO2, des diminutions et des augmentations de concentrations, respectivement, sont prévues 

dans la plupart des DR (représentant plus de 99% de la population canadienne). 

6.2.2 Utilisation de biodiesel en 2020  
Les scénarios B5 et B20 sont également disponibles pour les inventaires projetés de 2020. Bien 

que ces prévisions comprennent plus d’incertitudes inhérentes que les scénarios de 2006, elles 

intègrent les incidences du renouvellement du parc de véhicules et la mise en œuvre de normes 

d’émissions plus strictes pour les véhicules plus récents. En général, les impacts de l’utilisation 

de biodiesel sont plus faibles en 2020 comparativement aux résultats de 2006 en raison de ces 

facteurs. De plus, les résultats de B5 sont près des seuils de détection de la plupart des polluants. 

Seuls les résultats du scénario B20 sont présentés pour l’année de modélisation 2020. 

6.2.2.1 Ozone 

Des diminutions des concentrations d’ozone sont relevées dans la plupart des centres urbains, 

bien que ces réductions soient très faibles. Par exemple, le maximum quotidien de 8 heures est 

réduit d’au plus 0,1 ppbv à Calgary, aucune diminution n’est prévue pour Toronto et une 

diminution de 0,04 ppbv est prévue pour Montréal. Quelques hausses ont été constatées au sud 

du Québec et au Manitoba (de 0,02 à 0,05 ppbv). 

6.2.2.2 PM2.5 

Le scénario B20 mène à des variations minimes des concentrations de PM2.5 à l’échelle nationale. 

Seul le secteur des sables bitumineux de l’Athabasca (au nord de l’Alberta) indique une nette 

tendance à la hausse (environ 0,005 µg/m
3
). De légères augmentations sont également attendues 

autour de la Vallée du Bas-Fraser, Toronto et dans une région au sud-est de Montréal, alors 

qu’une légère diminution est perceptible dans les régions de Calgary, d’Edmonton et de 

Montréal. Ces résultats sont près du seuil de détection du modèle. 

6.2.2.3 NO2 

En 2020, le NO2 n’est impacté que minimalement par l’utilisation de biodiesel. De faibles 

hausses des concentrations sont enregistrées dans les zones urbaines (de 0,01 à 0,03 ppbv 

environ), mais les variations demeurent près de la limite de détection du modèle (p. ex., 0,006 

ppbv à Toronto). 



 

110 

 

6.2.2.4 CO 

Les variations des concentrations de CO sont mineures. Par exemple, les diminutions maximales 

varient entre 0,010 et 0,060 ppbv dans les grands centres urbains où, selon les prévisions, les 

concentrations moyennes approximatives de CO varient entre 200 et 500 ppbv. 

6.2.2.5 COV 

L’impact du scénario B20 sur les concentrations annuelles moyennes de COV est également très 

faible en 2020. Les diminutions sont limitées à quelques points de grille correspondant aux zones 

urbaines. Les réductions constatées autour des villes sont plus localisées dans le domaine Ouest 

que celles observées dans le domaine Est. Les panaches s’étendant de Toronto et de Montréal 

peuvent s’expliquer par la circulation atmosphérique dans le corridor Québec-Windsor où les 

polluants peuvent être transportés sur de longues distances à partir de leur point d’origine. 

6.2.2.6 Variations des concentrations par division de recensement 

Bien que les DR les plus touchées diffèrent entre les scénarios B5 et B20, les résultats se situent 

dans le même ordre de grandeur. Tel que constaté pour 2006, il est prévu que les concentrations 

d’O3 diminuent dans quelques DR densément peuplées alors que des augmentations sont prévues 

dans les DR au-delà des régions urbaines. Dans la plupart des DR, les concentrations de CO sont 

réduites. Quant aux PM10 et aux PM2.5, les diminutions les plus importantes sont estimées autour 

de zones densément peuplées comme Winnipeg et Edmonton. Les hausses maximales des 

concentrations de PM10 et de PM2.5 sont prévues dans les banlieues et les régions rurales du 

Québec, majoritairement en aval de Montréal le long du corridor du fleuve Saint-Laurent. Des 

hausses de concentrations de NO2 sont prévues dans tous les DR et le degré de variation relative 

ne semble pas corréler avec la population des DR. 

 

Quant au nombre de DR où des hausses ou des réductions de concentrations de polluants 

atmosphériques se produisent sous les scénarios B5 et B20 en 2020, les résultats prévoient 

généralement des réductions des concentrations de polluants dans un nombre moindre de DR 

avec l’utilisation de B20 comparativement à B5. Autant pour les PM2.5 que les PM10, des 

réductions de concentrations sont prévues dans environ 50 DR (25% de la population) sous le 

scénario B5, mais elles sont limitées à 14 DR (14% de la population) avec B20.  

 

Les résultats relatifs à l’ozone pour B5 et B20 sont comparables avec des hausses de 

concentrations dans la plupart des DR, affectant près de 90% de la population. 

6.2.3 Discussion sur les résultats de modélisation à l’échelle nationale 
D’importantes réductions d’émissions de gaz d’échappement sont constatées pour les scénarios 

de référence avec le DTFTS en 2020 par rapport à 2006, qui s’expliquent en partie par 

l’utilisation de technologies efficaces de contrôle des émissions et la mise en œuvre de nouvelles 

normes d’émissions pour les modèles de véhicules 2010 et suivants (voir les Tableaux VI-4 et 

VI-5 à l’Annexe VI). 
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En général, les scénarios de biodiesel B5 et de B20 proposés sont associés à des variations 

minimes d’émissions et de concentrations de polluants atmosphériques dans l’air ambiant. 

Également, B5 a moins d’impact que B20. Sous les conditions de 2006, les scénarios B5 et B20 

prévoient des variations faibles, mais non négligeables, des concentrations dans l’air ambiant 

majoritairement dans les centres urbains et les régions avoisinantes (sud de l’Ontario, sud du 

Québec, centre de l’Alberta et la Vallée du Bas-Fraser). À part quelques DR, les concentrations 

d’ozone et de PM2.5 sont réduites dans les centres urbains, mais augmentent légèrement dans les 

régions avoisinantes. 

 

Il est observé que les concentrations d’ozone sont largement tributaires des niveaux de NOX et de 

COV. Des hausses d’émissions de NOX dans les centres urbains peuvent réduire les 

concentrations d’ozone par élimination de l’ozone, surtout si les niveaux de COV diminuent 

simultanément. Quant aux concentrations de PM2.5, la différence entre les réductions de PM2.5 

primaires et la formation de PM2.5 secondaires déterminera la direction de la variation des 

niveaux ambiants. Donc, le biodiesel n’a pas forcément un impact bénéfique sur les 

concentrations de PM2.5 même si une diminution des émissions de PM2.5 primaires des VLD est 

prévue. Par exemple, il est prévu que le scénario B20 mène à une augmentation des 

concentrations de PM2.5 et de PM10 dans les régions populeuses de Vancouver (SR5915) et de la 

Vallée du Fraser (SR5909), ce qui contraste avec les résultats de B5. La hausse des PM2.5 est liée 

à la hausse des émissions de NOX, lesquelles sont converties en nitrate. Essentiellement dans ces 

deux DR, la diminution des émissions de PM2.5 primaires en 2020 ne compense pas 

l’augmentation de la production secondaire de nitrate à partir des émissions de NOX.
69

  

 

Pour les prévisions de 2020, les changements prévus à la qualité de l’air sont minimes et souvent 

près des seuils de détection du modèle. Des réductions des concentrations d’O3 et de PM sont 

constatées dans un nombre moindre de DR en 2020 par rapport à 2006, autant sous le scénario 

B5 que B20. 

 

Quant à la performance du modèle, les estimations d’ozone à l’été sont évaluées très justes, alors 

que les prévisions de PM2.5 sont jugées acceptables. Une meilleure quantification des PM2.5 est 

nécessaire afin d’améliorer la performance du modèle. 

6.3 Modélisation urbaine à haute résolution  

La modélisation urbaine à haute résolution de la région de Montréal est réalisée avec AURAMS 

selon une grille à résolution horizontale de 3 km et des entrées spécifiques du modèle de 

transport GRILLE. GRILLE est un modèle d’émissions à haute résolution qui combine les taux 

d’émissions de MOBILE6.2C avec des données de flots du réseau de l’agglomération 

                                                 
69

 Les résultats pour les PM2.5 et les PM10 pour la région de Vancouver et celle de la Vallée du Fraser doivent être 

interprétés avec prudence puisque le modèle AURAMS ne dispose pas de données sur les réactions chimiques avec 

le sel marin, lequel peut atténuer l’augmentation des concentrations de PM.  
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montréalaise, obtenues du Modèle de Transport de la Région de Montréal (MOTREM) de 

Transports Québec. GRILLE fournit des émissions de sources mobiles routières et les affiche sur 

une grille de 1 km. 

 

Les données de GRILLE à une résolution de 1 km et les données météorologiques générées par 

GEM à une résolution de 2.5 km sont interpolées afin de coïncider avec les cellules de la grille 

de 3 km d’AURAMS. Les simulations consistent en un épisode de pollution élevée de deux 

semaines allant du 12 au 23 juin 2006 et 2020. Les sorties à haute résolution pour l’O3, les PM2.5 

et le NO2 sont traitées dans la présente section, alors que d’autres sorties générées par le modèle 

(p. ex., CO et SO2) sont abordées au Chapitre 8. 

 

Les concentrations des scénarios de référence 2006 et 2020 sont comparées afin d’évaluer 

l’incidence de la composition du parc de véhicules et de changements attendus sur les émissions 

des véhicules. Les concentrations d’ozone en 2020 sont habituellement de 5 à 10 ppbv 

inférieures aux valeurs en 2006 dans les régions autour de l’île de Montréal, alors que les 

concentrations à l’intérieur des limites de l’île en 2006 et 2020 sont similaires (à 5 ppbv près). 

Notamment, les zones de très fortes concentrations d’ozone diffèrent en raison de diminutions 

significatives des émissions routières de NOX prévues en 2020. Par conséquent en 2020, une plus 

grande partie du domaine est limité en NOX plutôt que limité en COV en ce qui a trait à la 

formation d’ozone. Il en résulte que les secteurs à forte circulation recensés dans le scénario de 

référence de 2006 (p. ex., autoroutes et ponts), qui contribuaient à la destruction d’ozone en 

haussant les émissions de NOX (par l’effet d’élimination de l’ozone) ne produisent pas le même 

signal en 2020. 

 

La répartition spatiale et l’ordre de grandeur des concentrations moyennes de PM2.5 dans les 

scénarios de référence de 2006 et de 2020 sont comparables. La majeure partie du domaine à 

l’extérieur de l’île est définie par des concentrations variant de 5,0 à 10,0 µg/m
3
. Les 

concentrations maximales sont modélisées dans la partie sud-est de l’île et au-dessus du fleuve 

Saint-Laurent, à proximité des ponts traversant le fleuve où la circulation est élevée (20,0 à 

30,0 µg/m
3
). 

 

La répartition spatiale des concentrations moyennes annuelles de NO2 en 2006 et en 2020 est 

similaire, mais des concentrations plus faibles sont prévues en 2020. Les concentrations 

maximales sont atteintes au sud de l’île de Montréal, pour la plupart au-dessus des plans d’eau à 

proximité des ponts puisque la circulation est une source considérable de NO2. Également, des 

concentrations plus élevées de NO2 sont perceptibles le long des principales routes et autoroutes 

qui s’étendent de l’île de Montréal. 
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6.3.1 Utilisation de biodiesel en 2006 
Il faut souligner que les variations des taux d’émissions prévues par le modèle GRILLE sont 

généralement faibles entre les scénarios B20 et B0 en 2006, alors qu’elles sont presque 

imperceptibles en 2020. 

6.3.1.1 Ozone 

La répartition spatiale des variations des concentrations d’ozone sous les scénarios B5 et B20 est 

similaire, mais l’amplitude de la variation est beaucoup moins importante sous le scénario B5. 

Généralement, des réductions de 0,050 à 0,300 ppbv sont estimées dans le cas du scénario B20 

pour l’île de Montréal, alors qu’une hausse de moins de 0,100 ppbv est prévue dans les régions 

avoisinantes (Figure VI-5 à l’Annexe VI). Quant à la région sous le vent de Montréal, c.-à-d. à 

l’est de l’île, des réductions de concentrations d’O3 à hauteur de 0,200 ppbv sont modélisées 

avec l’utilisation de B20 dans les VLD routiers. 

 

Pour les deux scénarios, B5 et B20, il est possible de distinguer les effets des autoroutes sur les 

niveaux d’O3. Les diminutions les plus importantes se trouvent dans les zones à forte circulation 

telles que le pont Champlain, le pont Jacques-Cartier, le pont Victoria, le pont-tunnel Louis-

Hippolyte-La Fontaine, l’autoroute Bonaventure et l’autoroute 15 en direction de Saint-Jérôme. 

6.3.1.2 PM2.5 

L’impact de B5 sur les concentrations de PM2.5 est beaucoup moindre que celui de B20 et il est 

plus homogène à travers le domaine de modélisation. Seules de faibles réductions sont prévues 

(0,010 µg/m
3
) sur l’ensemble de l’île de Montréal. Le scénario B20 résulte en des réductions au-

dessus des plans d’eau et le long des grands axes de circulation (les autoroutes 20, 15 et 40, 

notamment) et les ponts (Figure VI-6 à l’Annexe VI). Les résultats indiquent également que les 

masses d’air urbaines entraînent une réduction des concentrations de PM2.5 vers l’est, au-delà du 

fleuve Saint-Laurent. 

 

Comme l’impact de B20 sur les émissions de PM2.5 des VLD est quatre fois supérieur à celui de 

B5, une réponse proportionnelle et graduée des niveaux ambiants entre les scénarios est 

généralement prévue. Cependant, cette proportionnalité ne s’observe pas, possiblement en raison 

des variations très faibles des concentrations atmosphériques de PM2.5 sous les deux scénarios 

(voir la Section 6.2.1.2). 

6.3.1.3 NO2 

Les variations dans les concentrations de NO2 sous les scénarios B5 et B20 sont distribuées de la 

même manière. Les hausses des niveaux de NO2 sont circonscrites à l’île de Montréal et aux 

grands axes routiers (p. ex., autoroutes 40, 20, 15 et 10). La région à l’est de l’île, située sous le 

vent, est également touchée par une augmentation des concentrations ambiantes de NO2. Les 

résultats du scénario B20 sont montrés à la Figure VI-7 (Annexe VI). 
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Les concentrations de NO2 atteignent un sommet le long des principaux axes routiers et dans les 

zones urbaines puisque les sources mobiles d’émissions routières, spécifiquement les VLD, sont 

responsables d’une grande partie des émissions de NO2 et le biodiesel est sensé augmenter les 

émissions de NOX des VLD. Ceci est important en raison de l’impact significatif du dioxyde 

d’azote sur les concentrations d’ozone troposphérique (le NO2 étant un précurseur d’O3). 

6.3.1.4 Variations des concentrations par division de recensement 

En plus d’attribuer aux DR des concentrations pondérées en fonction de la surface (voir la Sous-

section 6.2.1.6), des concentrations de DR pondérées par la population pour les PM2.5, les PM10, 

le NO2, l’O3 et le CO sont dérivées des résultats à haute résolution en fonction des données 

démographiques du recensement canadien de 2006 à l’échelle de l’aire de diffusion (AD).
70

 Cette 

méthode permet d’estimer la concentration moyenne à laquelle une population d’une DR pourrait 

être exposée plutôt que la concentration moyenne dans la DR. 

 

Les variations des concentrations par division de recensement avec ou sans pondération par la 

population pour les 19 DR qui figurent dans le domaine urbain (Figure VI-2 à l’Annexe VI) sont 

comparables (c.-à-d. dans un même ordre de grandeur). Les résultats révèlent en général que les 

variations des concentrations pondérées par la population sont légèrement supérieures (en termes 

absolus) que les variations des concentrations pondérées par la surface, sauf dans le cas de l’O3. 

Néanmoins, les variations pour tous les polluants sont généralement faibles. Par exemple, la 

variation moyenne nette la plus élevée correspond à une hausse de moins de 3,79 ppbv pour le 

CO (maximum quotidien), équivalent à une hausse de 0,6 %, sous le scénario B20.  

 

Dans tous les DR et sous les deux scénarios, des hausses des concentrations moyennes d’O3 et de 

NO2 sont prévues. Il est prévu que les concentrations de PM2.5 et de PM10 diminuent dans tous 

les DR, autant sous B5 que B20. Quant au CO, l’utilisation de B5 réduit les concentrations, alors 

que B20 augmente la concentration moyenne de CO. 

6.3.2 Utilisation de biodiesel en 2020  

6.3.2.1 Ozone 

L’impact de l’utilisation de biodiesel sur les concentrations d’ozone en 2020 est négligeable sous 

les scénarios B5 et B20. En 2020, les émissions de NOX de sources routières seront 

considérablement inférieures aux valeurs de 2006, diminuant possiblement la superficie affectée 

par le titrage d’ozone au-dessus de l’île de Montréal. Sous le scénario B20, les variations de 

concentrations dans la plus grande partie du domaine se maintiennent sous 0,025 ppbv (Figure 

VI-8 de l’Annexe VI). 

 

                                                 
70

 L’AD est la plus petite région géographique normalisée couvrant l’ensemble du Canada, pour laquelle toutes les 

données de recensement sont diffusées. L’aire de diffusion se compose d’un ou de plusieurs îlots de diffusion 

avoisinants et regroupe de 400 à 700 habitants (voir http://www12.statcan.ca/census-

recensement/2006/ref/dict/geo021-fra.cfm). 
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La diminution la plus importante est constatée à proximité des ponts au-dessus du fleuve 

Saint-Laurent (0,200 ppbv), où les concentrations maximales de NO2 sont modélisées (Figure 

VI-10 à l’Annexe VI). Cette zone à forte circulation routière s’avère plus touchée par le titrage 

d’ozone parce que la présence de l’eau limite le dépôt d’ozone, renforçant ainsi l’effet de titrage. 

6.3.2.2 PM2.5 

Les résultats de la modélisation des concentrations de PM2.5 divergent des autres polluants 

analysés dans la présente section étant donné que la répartition spatiale des variations du scénario 

B5 est passablement différente de celle du scénario B20. Le scénario B5 ne mène à aucune 

modification évidente des concentrations à haute résolution. Avec le scénario B20 (Figure VI-9 à 

l’Annexe VI), il est prévu que les concentrations de PM2.5 augmentent d’environ 0,002 à 

0,010 µg/m
3
 sur l’île de Montréal et sa proche banlieue, ainsi que sur des régions plus à l’est. Les 

raisons de cette hausse prévue des concentrations de PM2.5 à travers la région de Montréal ne 

sont pas claires, mais elle pourrait s’expliquer par le faible impact attendu du biodiesel sur les 

émissions globales de PM2.5 primaire en 2020 par rapport à la formation de PM secondaire. 

6.3.2.3 NO2 

Les variations des émissions de NO2 découlant de l’utilisation du biodiesel en 2020 sont 

relativement moins importantes et moins hétérogènes qu’en 2006. La répartition spatiale des 

variations est comparable sous les scénarios B5 et B20, mais l’amplitude des variations est 

approximativement dix fois moindre pour B5. En ce qui a trait à l’île de Montréal et les zones 

dans la direction du vent (c.-à-d. à l’est), une hausse est prévue sous le scénario B20 (Figure VI-

10 à l’Annexe VI), alors que des diminutions minimes sont prévues ailleurs dans le domaine. 

6.3.2.4 Variations des concentrations par division de recensement  

Comme prévu, les variations sous le scénario B20 sont plus importantes que celles sous le 

scénario B5. De plus, tel que noté pour les scénarios de 2006, l’approche par pondération 

démographique génère des variations de concentrations plus importantes que l’interpolation par 

pondération en fonction de la surface, sauf pour l’O3 sous le scénario B20. 

 

Les résultats montrent que B5 réduit les concentrations moyennes de CO, mais l’utilisation de 

B20 hausse les niveaux de CO. Il est prévu que les concentrations moyennes d’O3 et de NO2 

augmentent dans tous les cas. Il est attendu que les concentrations de PM10 et de PM2.5 

augmentent sous les scénarios B5 et B20, ce qui diffère des résultats de 2006. Toutes ces 

variations de concentrations sont minimes. La variation relative la plus importante s’élève à 

0,807% (0,025 ppbv) pour le NO2 sous le scénario B20. 

6.3.3 Discussion des résultats de modélisation de la grille à 3 km 
En général, l’utilisation du modèle AURAMS à une résolution de grille de 3 km mène à des 

variations plus importantes des émissions et des concentrations sous les scénarios 2006 par 

rapport aux prévisions de 2020. Cependant, toutes les variations estimées sont très faibles. Les 

exécutions de modélisation à haute résolution ont toutefois permis de distinguer des 
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caractéristiques spatiales à l’intérieur du domaine de modélisation, telles que les principaux axes 

routiers, qui représentent des zones où l’utilisation du biodiesel a davantage d’incidence sur les 

concentrations de polluants atmosphériques. 

 

Il est remarqué que les zones de réduction d’ozone sont corrélées avec les zones caractérisées par 

des concentrations plus importantes de NO2. Cette caractéristique est fort possiblement liée à 

l’effet de destruction de l’O3 par le NO dans les zones à circulation dense, qui est émis 

conjointement avec le NO2,
71

 bien que d’autres réactions chimiques impliquant le NO2 soient 

possibles (p. ex. la soustraction de radicaux libres). Les résultats indiquent que les secteurs 

densément peuplés où les émissions de NOX sont habituellement plus élevées à cause de sources 

liées à la circulation verront des réductions d’ozone troposphérique en association avec 

l’utilisation du biodiesel (B5 et B20 en 2006, et B5 en 2020). Des hausses des concentrations 

d’ozone sont prévues à l’extérieur du noyau urbain. 

 

Des augmentations d’O3 sont néanmoins prévues pour le domaine urbain sous le scénario B20 en 

2020. À la différence de 2006, le régime de NOX aura changé, en partie en raison des 

importantes réductions des émissions de NOX des véhicules 2010 et suivants, ayant comme 

conséquence une réduction ou l’absence d’un effet de destruction de l’ozone. Donc, la hausse des 

émissions de NOX causées par l’utilisation du biodiesel n’aura pas le même impact que celui 

constaté avec d’autres scénarios modélisés. 

 

Les résultats pour les PM2.5 étaient plutôt variables entre les scénarios et selon l’année de 

modélisation. En particulier, il est projeté que l’utilisation de B20 en 2020 augmente les 

concentrations de PM2.5, alors que le scénario B5 ne mène à aucun changement clair. Il se peut 

que la relation entre les émissions de PM primaires et la formation de PM secondaires soit 

responsable de ces résultats. 

6.4 Conclusion 

En général, les scénarios de biodiesel B5 et B20 proposés sont associés à des variations très 

minimes d’émissions et de concentrations des polluants atmosphériques analysés. Les scénarios 

B5 et B20 sous les conditions de 2006 prévoient des variations faibles, mais non négligeables, de 

la qualité de l’air majoritairement dans les centres urbains et les zones avoisinantes. Dans le cas 

des prévisions de 2020, les variations de la qualité de l’air sont minimes et souvent près des 

seuils de détection du modèle. Les impacts plus faibles constatés pour les scénarios de 2020 sont 

liés aux réductions considérables des émissions de gaz d’échappement pour les scénarios de 

référence DTFTS par rapport à ceux de 2006. Ces réductions s’expliquent en partie par 

l’élaboration et l’adoption de normes plus strictes régissant les émissions des véhicules des 

modèles 2010 et suivants (voir les Chapitres 4 et 5). 
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 Les émissions de NO sont habituellement plus importantes que les émissions de NO2, constituant environ 90 % 

des émissions de NOX par rapport à 10 % pour le NO2. 
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Les résultats de cette étude sont en accord avec les conclusions de Smyth (2003) et Morris et 

coll. (2003). Smyth (2003) a évalué l’impact sur les émissions de véhicules et la qualité de l’air 

découlant de l’utilisation de B20 dans la Vallée du Bas-Fraser de la Colombie Britannique. 

L’auteur a conclu que même des changements nets des émissions de véhicules au diesel résultent 

en des variations minimales des émissions totales (moins de 0,5% pour les PCA) et 

probablement en aucun effet perceptible sur la qualité de l’air. Morris et coll. (2003), dans le 

cadre d’une étude par l’US National Renewable Energy Laboratory, ont évalué l’impact de 

carburants biodiesels sur la qualité de l’air dans différents bassins atmosphériques aux États-

Unis. Les auteurs ont signalé que les variations de concentrations des polluants atmosphériques 

O3, PM2.5, PM10 et CO du fait de l’utilisation du biodiesel entraîneraient probablement des 

impacts non mesurables sur la qualité de l’air.  

 

L’utilisation d’AURAMS avec une grille de résolution de 3 km dans un grand centre urbain 

permet également de voir des variations plus importantes quant aux émissions et aux 

concentrations sous les scénarios de 2006 comparativement aux prévisions de 2020. Néanmoins, 

toutes les variations enregistrées sont minimes. La modélisation à haute résolution n’améliore 

pas l’exactitude des concentrations prévues, mais elle procure une meilleure résolution spatiale 

des impacts sur la qualité de l’air, mettant à jour différents phénomènes de qualité de l’air reliés à 

des régimes météorologiques à plus petite échelle et à une répartition plus détaillée des sources 

d’émissions mobiles, comme les impacts des principaux ponts et autoroutes.  

 

L’analyse des résultats de la modélisation par division de recensement suggère que même s’il est 

prévu que les concentrations de polluants augmentent à l’échelle nationale, les concentrations 

moyennes dans les zones peuplées peuvent diminuer. Par exemple, sous le scénario B20 en 2006, 

des réductions des concentrations de PM2.5 ont été enregistrées dans 56 DR représentant 54% de 

la population canadienne, alors que la concentration moyenne nationale de PM2.5 a augmenté. 

L’estimation des effets sur la santé humaine des changements apportés à la qualité de l’air 

découlant de l’utilisation du biodiesel sera évaluée en détail au Chapitre 8. 

6.5 Incertitudes et limitations 

Les capacités de modélisation peuvent être limitées par les algorithmes internes et les 

représentations des processus, en plus des suppositions de scénarios, des inventaires d’émissions 

disponibles, de l’attribution spatiotemporelle des émissions, des conditions limites, des intrants 

météorologiques, etc. L’évaluation du modèle AURAMS dépasse la portée de la présente 

évaluation, donc l’analyse des limites et des incertitudes porte sur les données d’émissions et les 

résultats. 

 

Le niveau de confiance pour un certain nombre de polluants est une limitation majeure. Par 

exemple, en raison de l’inventaire incomplet des sources et puits d’émissions de CO  dans le 
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modèle, le niveau de confiance est plus faible en ce qui a trait aux processus du modèle 

concernant les concentrations de CO. Similairement, la validation du modèle n’est pas possible 

pour certains polluants, notamment des COV individuels toxiques, étant donné un manque de 

données de surveillance sur le terrain. Bien qu’il existe des études publiées basées sur des 

mesures canadiennes des COV (p. ex., Jiang et coll. 1997), ces mesures ne sont pas pertinentes 

aux fins de la présente évaluation puisqu’elles couvrent des régions géographiques restreintes et 

des périodes plus anciennes. Cependant, les valeurs des COV totaux dans AURAMS sont jugées 

fiables puisqu’elles sont liées aux estimations des niveaux d’ozone pour lesquelles le modèle a 

été évalué.
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 Étant donné que certains COV sont des cancérogènes, les évaluations sur la santé 

pourraient grandement bénéficier de capacités de modélisation axés spécifiquement sur des 

espèces telles que le benzène et l’acétaldéhyde.  

 

La validation des résultats de la modélisation à haute résolution et des essais supplémentaires 

sont justifiés afin de permettre une meilleure utilisation des capacités actuelles de modélisation. 

Des améliorations au niveau de l’attribution spatiale et de la modélisation du transport pourraient 

également mener à une résolution au niveau de la rue, qui pourrait donner un aperçu utile et 

permettre de réaliser une évaluation plus précise des impacts de la qualité de l’air à l’égard des 

populations qui habitent à proximité des grands axes routiers. 
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Chapitre 7. Toxicité du biodiesel 
Le présent chapitre analyse l’information existante quant aux effets sur la santé des gaz 

d’échappement de biodiesel par comparaison aux gaz d’échappement de diesel. Des sections 

traitent ensuite du potentiel d’exposition par inhalation à l’agent infectieux de l’encéphalopathie 

spongiforme bovine (ESB) et à des protéines allergènes suite à la combustion de biodiesel dérivé 

de graisses animales et de soya, respectivement. Des renseignements généraux et reliés à la 

toxicité des principales catégories d’additifs de carburant susceptibles d’être utilisés dans les 

carburants biodiesels au Canada sont également présentés. Le chapitre débute par un examen des 

principaux effets sur la santé des contaminants atmosphériques dans les gaz d’échappement de 

diesel. 

7.1 Sommaires des effets sur la santé 

7.1.1 Effets sur la santé associés au monoxyde de carbone 
Le monoxyde de carbone est formé par la combustion incomplète de carburants contenant du 

carbone et par des réactions photochimiques dans l’atmosphère (US EPA 2010a). Une fois 

inhalé, le CO se combine réversiblement à l’hémoglobine (Hb) du sang et produit de la 

carboxyhémoglobine (COHb), diminuant ainsi le pouvoir oxyphorique du sang et inhibant la 

libération d’O2 de l’oxyhémoglobine. Des niveaux élevés de COHb entraînent une hypoxie des 

tissus et une cytotoxicité. Les tissus qui dépendent le plus d’un apport en O2, comme le cerveau, 

le cœur, les muscles squelettiques et le fœtus en développement, sont particulièrement sensibles 

au CO (Organisation mondiale de la santé 1999; US EPA 2010a). 

 

Les effets sur la santé du CO varient en fonction de l’ampleur de l’exposition au CO et des 

changements compensatoires, dont la vasodilatation et l’augmentation du débit cardiaque. Par 

conséquent, les personnes atteintes d’une coronaropathie sont les plus susceptibles au CO 

(Santé Canada 2010; US EPA 2010a). D’autres groupes pour lesquels les effets sur la santé 

d’une exposition au CO sont plus probables ou graves sont les femmes enceintes, les fœtus et les 

nourrissons, les personnes atteintes d’anémie, les diabétiques, les personnes âgées, les enfants et 

les personnes atteintes d’une bronchopneumopathie chronique obstructive (Santé Canada 1994; 

US EPA 2010a). Les analyses des résultats de recherches cliniques réalisées sur des patients 

atteints d’une coronaropathie indiquent qu’il existe une relation inverse statistiquement 

significative entre la concentration de COHb et le temps de changement du segment ST (un 

indice d’ischémie myocardique) ou la durée de l’effort en raison d’une douleur à la poitrine, sans 

indice d’un seuil mesurable pour le CO (Santé Canada 2010; US EPA 2010a). 

 

En ce qui concerne les expositions de courte durée, les effets sur la santé suivants ont été 

associés au CO (US EPA 2010a): 

 

 Morbidité respiratoire; 
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 Morbidité cardiovasculaire; 

 Effets neurologiques; et 

 Mortalité. 

 

En termes d’expositions de courte durée au CO, l’US EPA (2010a) a analysé des résultats de 

recherches toxicologiques, épidémiologiques et d’exposition humaine contrôlée, ainsi que des 

données des sciences de l’atmosphère, d’analyses de l’air ambiant et de dosimétrie afin d’établir 

des relations de causalité pour différents effets sur la santé. Il a été conclu que: 

 

 Les études épidémiologiques et toxicologiques semblent indiquer une relation de cause 

à effet entre des expositions de courte durée au CO et la morbidité respiratoire. 

 Il existe probablement une relation causale entre des expositions de courte durée au 

CO et la morbidité cardiovasculaire selon les données d’études épidémiologiques et 

d’études humaines contrôlées et compte tenu que le CO contribue à limiter la 

disponibilité de l’O2.  

 Les études d’exposition humaine contrôlée et toxicologiques semblent indiquer une 

relation de cause à effet entre des expositions de courte durée au CO et des effets 

neurologiques. 

 Les données épidémiologiques suggèrent une relation causale entre des expositions de 

courte durée au CO et la mortalité. 

 

En ce qui a trait aux expositions de longue durée, les effets sur la santé suivants ont été associés 

au CO (US EPA 2010a):  

 

 Effets neurologiques; et 

 Issues de la grossesse et effets sur le développement. 

 

En termes d’expositions de longue durée au CO, l’US EPA (2010a) a analysé les résultats 

d’études toxicologiques, épidémiologiques et d’exposition humaine contrôlée, ainsi que des 

données des sciences de l’atmosphère, d’analyses de l’air ambiant et de dosimétrie afin d’établir 

des relations de causalité pour différents effets sur la santé. Il a été conclu que:  

 

 Les études d’exposition humaine contrôlée et toxicologiques semblent indiquer une 

relation causale entre des expositions de longue durée au CO et des effets 

neurologiques. 

 Les données provenant d’études épidémiologiques et toxicologiques semblent indiquer 

une relation causale entre des expositions de longue durée au CO et des issues de la 

grossesse et des effets sur le développement. 
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7.1.2 Effets sur la santé associés au dioxyde d’azote 
Le dioxyde d’azote est généré par les processus de combustion. Les émissions de véhicules sont 

la principale source de NO2 dans l’air ambiant alors que les principales sources intérieures sont 

les appareils de chauffage sans évent ou dont l’aération est inadéquate. 

 

Le NO2 et le monoxyde d’azote (NO) sont les oxydes d’azote (NOX) les plus dangereux et la 

plupart des études en santé portent sur les effets de ces composés. Dans l’atmosphère, le NO est 

converti facilement en NO2. Bien que le NO2 n’ait pas été étudié autant que les PM ou l’ozone, le 

NO2 a été associé à de nombreux effets sur la santé d’après des études réalisées à travers le 

monde et son lien avec certains résultats respiratoires a été bien établi. 

 

La recherche indique que les groupes les plus vulnérables au NO2 sont les personnes ayant une 

affection pulmonaire préexistante (asthmatiques), les personnes âgées, les enfants et les 

personnes dont le métier oblige à être à proximité de la circulation. Dans les études qui ont 

examiné la relation concentration-réponse entre le NO2 et les effets sur la santé, la relation 

semblait linéaire à l’intérieur de la fourchette de valeurs observées, ce qui dénote l’absence 

d’indice pour un seuil d’effet (US EPA 2008). 

 

En termes d’expositions de courte durée au NO2, l’US EPA (2008) a analysé les résultats 

d’études toxicologiques, épidémiologiques et d’exposition humaine contrôlée, ainsi que des 

données de chimie de l’atmosphère et d’études d’évaluation de l’exposition afin d’établir des 

relations de causalité pour différents effets sur la santé. Il a été conclu que les études récentes 

présentaient des données scientifiques indiquant que le NO2 est associé à plusieurs effets 

respiratoires (ci-dessous) et que les données sont suffisantes pour inférer une probable relation 

causale entre une exposition de courte durée au NO2 et des effets nocifs sur le système 

respiratoire: 

 

 Des mécanismes affaiblis de défense de l’hôte et un risque accru de vulnérabilité à des 

infections virales et bactériennes à la suite d’expositions au NO2; 

 Des indices d’inflammation des voies respiratoires, notamment dans les sous-groupes 

les plus vulnérables, comme les enfants et les personnes atteintes d’asthme; 

 Une réponse accrue des voies respiratoires à la présence de substances allergènes 

spécifiques; 

 Une association entre des effets respiratoires et les expositions au NO2 à l’intérieur et 

les expositions personnelles chez les enfants à des niveaux de concentrations 

ambiantes; et 

 Une association entre des concentrations ambiantes de NO2 pendant un court épisode 

et une hausse des consultations aux urgences et des admissions à l’hôpital pour des 

causes respiratoires, notamment l’asthme. 

 

En termes d’expositions de longue durée au NO2, l’US EPA (2008) a analysé les résultats 

d’études toxicologiques, épidémiologiques et d’exposition humaine contrôlée, ainsi que des 
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données de chimie de l’atmosphère et d’études d’évaluation de l’exposition afin d’établir des 

relations de causalité pour différents effets sur la santé. L’analyse a permis de conclure que les 

données épidémiologiques et toxicologiques relatives à l’effet d’une exposition à long terme au 

NO2 sur la morbidité respiratoire (réduction graduelle de la fonction pulmonaire, asthme, 

symptômes respiratoires) semblent indiquer une relation de cause à effet, mais elles ne sont pas 

suffisantes. 

7.1.3 Effets sur la santé associés aux matières particulaires 
Les particules respirables sont habituellement catégorisées en différentes fractions de taille qui 

incluent des grosses particules (PM10-2.5), des particules fines (PM2.5) et des particules ultrafines 

(PM0.1) avec des diamètres aérodynamiques moyens en masse de 2,5 µm à 10 µm, de 2,5 µm et 

de 0,1 µm, respectivement (Santé Canada 2008). Plusieurs études ont été réalisées pour 

déterminer les risques à la santé de l’exposition aux particules. Quoique la majorité des 

recherches aient été concentrées sur les PM2.5, les fractions de tailles PM10-2.5 et PM0.1, ainsi que 

d’autres tailles spécifiques et des groupements chimiques ont également été étudiés. En général, 

les données scientifiques indiquent qu’une gamme d’effets significatifs peuvent être attribués 

aux PM de différentes tailles, autant au niveau individuel que populationnel. 

 

Les PM10-2.5 peuvent se déposer dans l’ensemble des poumons, mais se déposent principalement 

dans les régions supérieures du système respiratoire. En contraste, autant les PM2.5 que les PM0.1 

peuvent pénétrer profondément dans les poumons et se déposer de manière plus importante dans 

cette région. Chacune de ces fractions peut causer une variété de réponses physiologiques (Santé 

Canada 2008). La recherche démontre que les groupes les plus sensibles aux PM 

(particulièrement les PM2.5, pour lesquelles la preuve d’effets sur la santé est la plus grande) sont 

les individus déjà atteints de maladies dont l’asthme, une bronchopneumopathie chronique 

obstructive, une maladie cardiovasculaire et le diabète. Les enfants, surtout les asthmatiques, les 

personnes âgées avec une maladie cardiovasculaire et les sous-groupes exposés plus que la 

moyenne sont davantage affectés par une exposition aux PM (Santé Canada 2011). La majorité 

des études jusqu’à aujourd'hui n’ont identifié aucun seuil pour les PM, ce qui signifie qu’il y a 

absence de preuve d’un niveau d’exposition en-deçà duquel des effets sur la santé ne sont pas 

observés (Santé Canada 2011).    

 

En ce qui a trait aux expositions de courte durée, les impacts sur la santé ont été surtout associés 

aux PM2.5. Le reste de la présente section résume les conclusions pour différentes catégories 

d’effets sur la santé tirées d’une récente évaluation canadienne des effets sur la santé des PM 

fines ambiantes (Santé Canada 2011). Celles-ci sont généralement similaires aux conclusions de 

la plus récente évaluation de l’US EPA (2009). 

 

 En termes de morbidité respiratoire (incluant une fonction pulmonaire réduite, des 

symptômes respiratoires accrus et l’inflammation pulmonaire), la preuve qui découle 

d’études épidémiologiques, d’exposition humaine contrôlée et toxicologiques démontre 
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un degré d’association élevée, de la robustesse, de la constance, une vraisemblance 

biologique et de la cohérence. Elle constitue ainsi un fondement pour conclure qu’il y a 

une relation causale entre la morbidité respiratoire et l’exposition aiguë aux PM2.5. Ceci 

résulte en une augmentation des consultations en salle d’urgence et des hospitalisations.  

 Les mécanismes qui semblent mener à la morbidité d’une exposition aiguë aux PM sont 

également applicables à la mortalité due à une exposition aiguë. Les PM semblent 

hausser la mortalité cardiorespiratoire et la mortalité de toutes causes confondues. Les 

individus atteints d’une infection respiratoire sont particulièrement vulnérables. Ceci est 

conforme avec une progression des mécanismes d’inflammation, de dommages 

cellulaires et biochimiques observés en fonction d’une exposition aiguë aux PM et les 

résultats de morbidité décrits précédemment. Ainsi, la preuve qui découle d’études 

épidémiologiques, d’exposition humaine contrôlée et toxicologiques représentent un 

fondement pour conclure qu’il existe une relation causale entre la mortalité respiratoire 

aiguë et l’exposition aiguë aux PM2.5. 

 L’observation régulière d’un risque relevé d’hospitalisations et de mortalité prématurée 

de causes cardiovasculaires en relation avec une exposition aux PM et l’appui d’études 

par panel et toxicologiques qui illustrent l’étendue des mécanismes potentiels associés à 

une fonction cardiovasculaire altérée ou compromise, démontrent un degré d’association 

élevée, de la robustesse, de la constance, une vraisemblance biologique et de la 

cohérence. La base de données représente un fondement pour conclure qu’il existe une 

relation causale entre l’exposition aiguë aux PM2.5 et la mortalité et la morbidité 

respiratoire. 

 

En ce qui a trait aux expositions à long terme, les effets sur la santé suivants ont été surtout 

associés aux PM2.5 (Santé Canada 2011). Ces conclusions pour différentes catégories d’effets sur 

la santé tirées d’une récente évaluation canadienne  sont similaires aux conclusions de la plus 

récente évaluation de l’US EPA (2009).  

 

 La preuve d’études épidémiologiques et d’études toxicologiques sur les animaux suggère 

une relation causale entre l’exposition chronique aux PM et la morbidité respiratoire. 

Toutefois, la preuve est présentement inappropriée pour émettre une conclusion plus 

définitive étant donné le rôle possible de d’autres polluants et le nombre relativement 

limité d’études. 

 Plusieurs études épidémiologiques de mortalité prématurée et d’exposition chronique aux 

PM ont rapporté des associations significatives pour la mortalité cardiopulmonaire. 

Cependant, relativement peu d’études ont examiné de manière isolée la mortalité 

respiratoire et, dans ces cas-là, les observations se sont avérées plutôt inconstantes et 

n’ont pas été assujetties à une analyse détaillée. Ainsi, la preuve actuelle est inappropriée 

pour tirer des conclusions quant aux liens de causalité entre l’exposition chronique aux 

PM et la mortalité respiratoire. 

 En ce qui a trait à la morbidité cardiovasculaire associée à l’exposition à long terme aux 

PM, les observations mécanistiques d’études de groupes et d’études toxicologiques 

animales démontrent une vraisemblance biologique pour les effets observés autant dans 

les données limitées de morbidité et la base de données plus importantes de mortalité due 

à une exposition chronique. Puisque la preuve de morbidité est si limitée en taille et en 
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portée, la preuve de morbidité cardiovasculaire en fonction d’une exposition chronique 

aux PM est présentement suggestive d’une relation causale. Toutefois, en fonction de la 

constance de la base de données sur la mortalité, l’appui mécanistique élevé et la 

cohérence générale de la base de données, la preuve de mortalité cardiovasculaire 

prématurée indique qu’il existe une relation causale entre l’exposition chronique aux PM 

ambiantes et la mortalité cardiovasculaire. 

 Étant donné l’importance de la mortalité cardiovasculaire dans l’ensemble des mortalités 

non-accidentelles et la conclusion précédente que l’exposition chronique aux PM 

ambiantes est reliée causalement à la mortalité cardiovasculaire, il n’est pas surprenant 

que l’exposition aux PM soit également constamment reliée avec la mortalité de toutes 

causes. Il est conclu qu’il existe une relation causale entre l’exposition aux PM ambiantes 

et la mortalité totale non-accidentelle. 

 Il y a des indices importants issus d’études épidémiologiques que la mortalité de cancer 

pulmonaire soit associée avec une exposition à long terme aux PM. Les études animales 

réalisées avec des expositions élevées démontrent une certaine plausibilité biologique que 

les PM puissent initier un cancer pulmonaire, tandis que les observations 

épidémiologiques sont telles que seulement la mortalité de cancer pulmonaire a été 

évaluée. Bien que les données soient limitées, les observations issues des études les plus 

probantes à ce jour indiquent qu’il existe possiblement une relation de causalité avec la 

mortalité de cancer pulmonaire. 

 Les PM ambiantes ont été associées dans certaines études épidémiologiques avec des 

résultats sur la reproduction et sur le développement, incluant la mortalité post-natale, la 

naissance prématurée, le retard de croissance intra-utérin et le faible poids à la naissance. 

Toutefois, des associations avec d’autres polluants tels que le CO et le NO2, ainsi qu’avec 

des paramètres d’exposition reliés aux voies routières, étaient souvent plus fortes et/ou 

plus constantes. En général, les données à ce jour à propos de ces résultats suggèrent une 

relation de causalité. Néanmoins, il est nécessaire d’approfondir les connaissances des 

problématiques de polluants multiples afin de mieux comprendre les conséquences 

associées avec ces observations.  

7.1.4 Effets sur la santé associés à l’ozone 
L’ozone (O3) troposphérique est un contaminant qui se forme dans l’atmosphère essentiellement 

à partir d’oxydes d’azote et de composés organiques volatils (Santé Canada 2008). Il a été 

démontré que l’exposition à l’O3 peut avoir divers effets sur les poumons de personnes en bonne 

santé, mais elle est surtout problématique chez les personnes déjà atteintes d’une maladie 

cardiovasculaire ou pulmonaire (Santé Canada et Environnement Canada 2011; US EPA 2006). 

Les résultats de recherches démontrent que les groupes les plus vulnérables à la pollution par 

l’O3 sont les personnes âgées, les adolescents, les enfants atteints d’asthme et les personnes qui 

d’adonnent à des activités extérieures (p. ex., des sports de plein air, les travailleurs à l’extérieur) 

(Santé Canada et Environnement Canada 2011). Les recherches visant à déterminer s’il y a un 

niveau d’exposition à l’ozone sécuritaire semblent indiquer qu’il n’existe pas de seuil ou que, si 

c’est le cas, il serait bien inférieur aux valeurs établies par l’US EPA et les réglementations 

internationales (Bell et coll. 2006). 
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En ce qui a trait aux expositions de courte durée, les effets sur la santé suivants ont été associés à 

l’ozone (Santé Canada et Environnement Canada 2011). Ils sont comparables aux conclusions 

présentées dans une évaluation antérieure de l’US EPA (2006). 

 En s’appuyant sur les résultats d’analyses toxicologiques animales et d’analyses cliniques  

humaines, les associations épidémiologiques avec des effets sur la santé respiratoire 

démontrent un degré d’association élevée, de la robustesse, de la constance, une 

vraisemblance biologique et de la cohérence. Par conséquent, l’ensemble des données 

indiquent qu’il existe une relation de cause à effet entre une exposition aiguë à l’ozone 

dans l’air ambiant et une hausse de la morbidité respiratoire (y compris une réduction de 

la fonction pulmonaire, ainsi que des hausses des symptômes respiratoires, des lésions et 

de l’inflammation des voies respiratoires et une hyperréactivité des voies respiratoires), 

ce qui entraîne une hausse des consultations aux urgences pour des cas d’asthme et 

d’hospitalisations pour cause d’affections respiratoires. 

 Des études sur les animaux indiquent que l’exposition à l’ozone à des niveaux appropriés 

peut avoir une incidence sur l’appareil cardiovasculaire. Toutefois, les données 

épidémiologiques limitées manquent plutôt de constance, de robustesse et de cohérence. 

Globalement, les données semblent indiquer une relation de cause à effet entre 

l’exposition de courte durée à l’ozone et la morbidité cardiovasculaire, bien que la base 

de données soit limitée et que plus de recherches soient nécessaires. 

 La connaissance des mécanismes précis qui sous-tendent la mortalité liée à une 

exposition aiguë à l’ozone demeure limitée, bien que des mécanismes plausibles existent 

via lesquels l’exposition pourrait augmenter le risque de décès des suites d’incidents 

respiratoires ou cardiovasculaires. Bien que des causes précises de décès soient 

incertaines, les associations avec le nombre total de mortalité de causes non accidentelles 

et par arrêt cardiorespiratoire indiquent clairement un degré d’association, une robustesse 

et une constance. Par conséquent, les données indiquent dans leur ensemble qu’il existe 

probablement une relation causale entre une exposition aiguë à l’ozone dans l’air ambiant 

et la mortalité pour causes non accidentelles et par arrêt cardiorespiratoire. 

Quant aux expositions de longue durée, les effets sur la santé suivants ont été associés à l’ozone 

(Santé Canada et Environnement Canada 2011). Ils sont comparables aux conclusions présentées 

dans une évaluation antérieure de l’US EPA (2006). 

 Globalement, les données limitées disponibles semblent indiquer une relation de cause à 

effet entre l’exposition de longue durée à l’ozone dans l’air ambiant et chacun des 

résultats suivants: le développement de la fonction pulmonaire chez l’enfant, le 

développement de l’asthme, la mortalité respiratoire et des modifications morphologiques 

des voies respiratoires. Toutefois, pour chacun de ces résultats, la base de données est 

limitée en termes de dimension et d’étendue et plus de recherches est nécessaire. 

7.1.5 Effets sur la santé associés à l’acétaldéhyde  
L’acétaldéhyde est omniprésent dans l’environnement et est le produit de divers processus 

naturels, industriels et de combustion (dont la combustion de carburants fossiles). 

L’acétaldéhyde peut également se former photochimiquement à partir d’hydrocarbures dans 

l’atmosphère. Les concentrations d’acétaldéhyde dans l’air intérieur peuvent être influencées par 
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la combustion, certains matériaux de construction, la cuisson et les produits de consommation 

(HEI 2007). 

 

Au sein de la population générale, l’acétaldéhyde constitue, à des concentrations d’environ 

45 mg/m
3
, un irritant pour les yeux, la peau et les voies respiratoires (HEI 2007; Environnement 

Canada et Santé Canada 2000a). 

 

Les populations susceptibles comprennent certains segments des populations asiatiques et sud-

amérindiennes en raison d’un polymorphisme du gène ALDH1, qui résulte en une enzyme non 

fonctionnelle. Les individus affectés sont moins capables de métaboliser l’acétaldéhyde 

systémique et présentent des niveaux élevés dans le sang après une exposition à l’éthanol (qui se 

métabolise en acétaldéhyde). Au sein de la population déficiente en ALDH1, l’alcool peut 

provoquer une réaction asthmatique (US EPA 1999).  

 

En ce qui concerne les expositions de courte durée, les effets sur la santé suivants ont été 

associés à une exposition par inhalation à l’acétaldéhyde chez les animaux et/ou les humains 

(Environnement Canada et Santé Canada 2000a; HEI 2007) : 

 

 Irritation des voies respiratoires, de la peau et des yeux; 

 Altérations dégénératives du tissu épithélial de l’appareil olfactif et respiratoire; et 

 Exacerbation de l’asthme. 

 

Quant aux expositions de longue durée, les effets sur la santé suivants ont été associés à une 

exposition par inhalation à l’acétaldéhyde chez les animaux et/ou les humains (HEI 2007; 

Environnement Canada et Santé Canada 2000a; CIRC 1999) : 

 

 Dommages aux tissus des voies respiratoires; et 

 Cancérogenèse dans les voies respiratoires (chez les animaux). 

 

L’acétaldéhyde est reconnu comme étant « toxique » en vertu de la Loi canadienne sur la 

protection de l’environnement (LCPE) (1999) parce qu’il participe à la formation d’ozone 

troposphérique et en raison de la composante génétique de l’apparition de tumeurs dans les voies 

respiratoires supérieures à la suite de l’inhalation d’acétaldéhyde (Environnement Canada et 

Santé Canada 2000). D’autre part, le Centre international de recherche sur le cancer (CIRC) 

(1999) a classé l’acétaldéhyde comme étant possiblement cancérogène chez l’humain 

(groupe 2B) en s’appuyant sur des données cliniques chez les animaux et l’US EPA (1991)  l’a  

classé comme étant probablement cancérogène chez l’humain (groupe B2) selon des données 

animales. 
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7.1.6 Effets sur la santé associés au formaldéhyde  
Le formaldéhyde est omniprésent dans l’environnement en raison de processus naturels et de 

sources anthropiques, comme la combustion de carburants. De plus, le formaldéhyde se forme de 

manière secondaire dans l’atmosphère par l’oxydation de composés organiques de sources 

naturelles et anthropiques en suspension dans l’air. Le formaldéhyde est également produit dans 

le corps lors du métabolisme normal (Environnement Canada et Santé Canada 2001; HEI 2007). 

 

Les concentrations de formaldéhyde dans l’air à l’intérieur sont influencées par des sources de 

combustion et les émanations gazeuses de certains produits de consommation (Santé Canada 

2006). Certaines données indiquent que l’exposition au formaldéhyde dans l’air intérieur 

augmente l’occurrence de symptômes d’asthme chez les enfants (HEI 2007). 

 

En raison de sa forte réactivité et hydrosolubilité, le formaldéhyde agit principalement sur les 

tissus avec lesquels il entre directement en contact (Environnement Canada et Santé Canada 

2001). Des concentrations seuils de 0,6 à 1,2 mg/m
3
 pour l’irritation des yeux, du nez et de la 

gorge ont été notées dans des études sur des volontaires (HEI 2007). 

 

En ce qui concerne les expositions de courte durée, les effets sur la santé suivants ont été 

associés à une exposition par inhalation au formaldéhyde chez les animaux et/ou les humains 

(ATSDR 1999; HEI 2007): 

 

 Irritation des voies respiratoires, de la peau et des yeux; 

 Effets sur la fonction pulmonaire; 

 Effets sur le comportement, la performance et la motricité; et 

 Réponses allergiques et/ou asthme. 

 

Quant aux expositions de longue durée, les effets sur la santé suivants ont été associés à une 

exposition par inhalation au formaldéhyde chez les animaux et/ou les humains (ATSDR 1999; 

CIRC 2006; Environnement Canada et Santé Canada 2001; Santé Canada 2006; HEI 2007): 

 

 Effets indésirables sur l’épithélium des voies respiratoires (notamment, hyperplasie et 

métaplasie), mort cellulaire et indices d’irritation et d’inflammation; 

 Cancérogenèse dans les tissus des voies nasales (carcinome nasopharyngé); et 

 Réponses allergiques et/ou asthme. 

 

En vertu de la LCPE (1999), le formaldéhyde a été classé « toxique » étant donné sa participation 

à la formation d’ozone troposphérique et son risque cancérogène et non-cancérogène pour 

l’humain (Environnement Canada et Santé Canada 2001). L’US EPA a classé le formaldéhyde 

comme substance probablement cancérogène pour l’humain (groupe B1) (US EPA 1991), 

quoique cette classification soit actuellement sous révision (US EPA 2010b). Par ailleurs, le 

CIRC (2006) a reclassé le formaldéhyde comme cancérogène pour l’humain (groupe 1), selon 
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des données « suffisantes » de carcinomes nasopharyngés chez l’humain, un « fort » élément de 

preuve indiquant que le formaldéhyde provoque la leucémie chez l’humain, ainsi que d’indices 

« suffisants » de cancérogénicité chez des animaux. 

7.1.7 Effets sur la santé associés au 1,3-butadiène 
Le 1,3-butadiène est formé par la combustion incomplète des alcènes contenus dans l’essence et 

le diesel. D’autres sources incluent les émissions d’usines de caoutchouc synthétique et de 

plastiques, la fumée de tabac et les incendies de forêt. La fumée de tabac a été cernée comme 

étant la source principale de 1,3-butadiène dans l’air intérieur, quoique le chauffage au bois et 

l’infiltration de gaz d’échappement de véhicules à l’intérieur de la maison soient aussi des 

sources potentielles (Environnement Canada et Santé Canada 2000b; HEI 2007). 

 

Il n’existe pas d’information qui suggère que certaines sous-populations soient plus susceptibles 

à la toxicité du 1,3-butadiène que ne l’est la population générale (US EPA 2002a).  

 

En ce qui concerne les expositions de courte durée, les effets sur la santé suivants ont été 

associés au 1,3-butadiène chez l’animal et/ou l’humain (Environnement Canada et Santé Canada 

2000b; HEI 2007):  

 

 Effets développementaux (anomalies fœtales chez des souris). 

 

Quant aux expositions de longue durée, les effets sur la santé suivants ont été associés au 1,3-

butadiène chez l’animal et/ou l’humain (Environnement Canada et Santé Canada 2000b; HEI 

2007; US EPA 2002a; CIRC 2008): 

 

 Cancérogénicité par inhalation (cancers du système lymphohématopoïétiques chez 

l’humain, diverses tumeurs chez l’animal); 

 Génotoxicité des métabolites du 1,3-butadiène; et 

 Effets sur la reproduction (atrophie des gonades chez la souris). 

 

En vertu de la LCPE (1999), le 1,3-butadiène a été classé « toxique »  au Canada étant donné de 

la possibilité élevée qu’il soit cancérogène pour l’humain (Environnement Canada et Santé 

Canada 2000b). Par ailleurs, ce composé est classé comme cancérogène (groupe 1) pour 

l’humain par le CIRC (2008) et comme cancérogène pour l’humain par inhalation selon l’US 

EPA (2002a). 

7.1.8 Effets sur la santé associés à l’acroléine 
L’acroléine se trouve fréquemment dans la fumée de combustion des matières organiques et est 

libérée dans l’air ambiant par la combustion de carburants pétrochimiques et du tabac. 

L’acroléine est aussi un sous-produit de réactions du 1,3-butadiène dans l’atmosphère. La fumée 

de cigarette est une source intérieure importante d’acroléine (HEI 2007; Environnement Canada 

et Santé Canada 2000c). 
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L’acroléine est un composé réactif et hydrosoluble et, conséquemment, sa distribution devrait 

être limitée aux voies respiratoires supérieures. Ainsi, les incidences sont limitées en grande 

partie à ces tissus. À des concentrations relativement faibles (700 µg/m
3
), l’acroléine constitue 

un irritant respiratoire pour l’humain (HEI 2007; Environnement Canada et Santé Canada 

2000c). Les enfants qui sont déjà sensibles aux irritants dans l’air (comme les enfants atteints 

d’asthme et ceux qui ont une dysfonction réactive des voies respiratoires) peuvent être plus 

sensibles à l’irritation pulmonaire par l’acroléine (ATSDR 2007a). 

 

En ce qui concerne les expositions de courte durée, les effets sur la santé suivants ont été 

associés à une exposition à l’acroléine chez les animaux et/ou les humains (Environnement 

Canada et Santé Canada 2000c; HEI 2007; ATSDR 2007a): 

 

 Irritation des voies respiratoires supérieures; et 

 Diminution du poids corporel et de la fonction pulmonaire et variations 

histopathologiques au niveau du nez, des voies respiratoires et des poumons (chez les 

animaux). 

 

Quant aux expositions de longue durée, les effets sur la santé suivants ont été associés à une 

exposition à l’acroléine chez les animaux et/ou les humains (Environnement Canada et Santé 

Canada 2000c; HEI 2007): 

 

 Irritation des voies respiratoires supérieures; et 

 Effets histopathologiques dans les voies respiratoires (chez les animaux). 

 

En vertu de la LCPE (1999), l’acroléine a été classée « toxique » (Environnement Canada et 

Santé Canada 2000c) en raison de ses incidences sur la santé humaine. 

7.1.9 Effets sur la santé associés au benzène 
Le benzène est un composé organique qui se trouve naturellement dans l’environnement à de 

faibles concentrations. Toutefois, la majorité du benzène ambiant provient d’émissions de la 

combustion de charbon et de pétrole, de gaz d’échappement de véhicules (essence et diesel), de 

pertes par évaporation, d’évaporation lors du ravitaillement, d’évaporation de solvants industriels 

et de sites de déchets dangereux. Les sources intérieures comprennent la fumée de tabac, les 

matériaux de construction et le mobilier, les produits ménagers et l’air ambiant entrant par 

ventilation et infiltration, y compris l’air provenant de garages attenants (HEI 2007; OMS 2010; 

Hun et coll. 2011). 

 

L’importance de la variabilité de la réponse dans la population s’explique par les 

polymorphismes génétiques des principales enzymes qui participent au métabolisme du benzène. 

Ces différences peuvent atténuer ou accroître la susceptibilité d’un individu aux effets toxiques 

du benzène (US EPA 2002b; ATSDR 2007b). 
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En ce qui concerne les expositions de courte durée, les effets sur la santé suivants ont été 

associés au benzène chez les animaux et/ou les humains (ATSDR 2007b; Environnement Canada 

et Santé et Bien-être social Canada 1993; Santé Canada 2009): 

 

 Toxicité hématologique et de la moelle osseuse;  

 Immunotoxicité (chez les animaux); 

 Neurotoxicité (expositions élevées chez les animaux et l’humain); et 

 Toxicité pour le développement et la reproduction (expositions élevées chez les 

animaux). 

 

Quant aux expositions de longue durée, les effets sur la santé suivants ont été associés au 

benzène chez les animaux et/ou les humains (ATSDR 2007b; CIRC 1987; Environnement 

Canada et Santé et Bien-être social Canada 1993; Santé Canada 2009): 

 

 Toxicité hématologique et de la moelle osseuse;  

 Neurotoxicité (chez l’humain, en milieu de travail); 

 Cancérogénicité (leucémie myélogène aiguë chez l’humain exposé en milieu de travail 

et présence de tumeurs diverses chez les animaux); et 

 Génotoxicité (clastogène). 

 

En vertu de la LCPE (1999), le benzène est considéré comme « toxique » en raison de son 

classement comme cancérogène pour l’humain. Par ailleurs, le benzène est classé comme étant 

un agent cancérogène connu pour l’humain (groupe A) par l’US EPA (2000) et comme un agent 

cancérogène pour l’humain (groupe 1) par le CIRC (1987). 

7.1.10 Effets sur la santé associés aux hydrocarbures aromatiques polycycliques 
Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) sont un élément de la matière organique 

polycyclique (MOP). Les composés de MOP comportant au moins cinq anneaux benzéniques 

sont habituellement associés à la matière particulaire, alors que les composés avec quatre 

anneaux ou moins sont semi-volatils et sont divisés entre les phases particulaire et gazeuse (HEI 

2007). Les HAP sont formés au cours de la combustion incomplète du charbon, du pétrole, du 

gaz, du bois, des déchets ou de toute autre matières organiques comme le tabac et les viandes 

grillées au charbon de bois. Les HAP se présentent normalement comme des mélanges 

complexes et s’introduisent dans l’environnement généralement après avoir été émis lors 

d’éruptions volcaniques, de feux de forêt, par le chauffage résidentiel au bois et au mazout et les 

gaz d’échappement des voitures et des camions (ATSDR 1995; HEI 2007). La fumée de tabac et 

du bois de chauffage, la cuisson des aliments et des sources extérieures peuvent contribuer aux 

concentrations intérieures d’HAP (HEI 2007). 
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Il existe plus de cent HAP et les propriétés toxicologiques de la plupart n’ont pas été  

entièrement élucidées. La majorité des renseignements toxicologiques sur les HAP se rapportent 

au B[a]P) et au 7,12-diméthylbenz[a]anthracène (ATSDR 1995; HEI 2007). 

 

Les effets sur la santé suivants ont été associés aux HAP chez les animaux et/ou les humains : 

 

 Cancérogénicité; et 

 Génotoxicité selon des essais in vitro et in vivo. 

 

Les études épidémiologiques ont rapporté une augmentation du nombre de cancers du poumon 

chez l’humain dans un contexte professionnel lorsqu’exposé à des mélanges complexes de MOP, 

dont certains HAP. Par ailleurs, des études sur les animaux exposés par inhalation au B[a]P et à 

des mélanges d’HAP ont signalé la présence de tumeurs dans les voies respiratoires et les voies 

supérieures du tube digestif (ATSDR 1995; HEI 2007; US EPA 2011; CIRC 2010; 

Environnement Canada et Santé et Bien-être social Canada 1994). 

 

Le gouvernement du Canada (1994) a classé le B[a]P, le benzo[b]fluoranthène, le 

benzo[j]fluoranthène, le benzo[k]fluoranthène et l’indéno[1,2,3-cd]pyrène comme probablement 

cancérogène pour l’humain et, par conséquent, « toxique » en vertu de la LCPE (1999). Plus 

récemment, le naphtalène a été déclaré « toxique » en vertu de la LCPE en raison d’effets 

cancérogènes et non-cancérogènes (Environnement Canada et Santé Canada 2008). L’US EPA a 

classé sept HAP (le B[a]P, le B[a]A, le chrysène, le benzo[b]fluoranthène, le 

benzo[k]fluoranthène, le dibenz[a,h]anthracène et l’indéno[1,2,3-cd]pyrène) comme 

probablement cancérogènes pour l’humain (groupe B2) et le naphtalène comme possiblement 

cancérogène pour l’humain (US EPA 1998b; US EPA 2011). Par ailleurs, le CIRC (2010) a 

établi les classements suivants: le B[a]P comme cancérogène pour l’humain; le 

cyclopenta[cd]pyrène, le dibenz[a,h]anthracène et le dibenzo[a,l]pyrène comme probablement 

cancérogènes pour l’humain; et le benz[j]acéanthrylène, le B[a]A, le benzo[b]fluoranthène, le 

benzo[j]fluoranthène, le benzo[k]fluoranthène, le benzo[c]phénanthrène, le chrysène, le 

dibenzo[a,h]pyrène, le dibenzo[a,i]-pyrène, l’indéno[1,2,3-cd]pyrène et le 5-méthylchrysène 

comme possiblement cancérogènes pour l’humain. 

7.2 Analyse des ouvrages sur la toxicité des gaz d’échappement 
de biodiesel  

La présente revue examine l’information existante sur les effets sur la santé des gaz 

d’échappement de biodiesel. Les objectifs sont de deux ordres, selon l’information disponible: 

(1) déterminer si les gaz d’échappement de biodiesel ont une incidence comparable, moindre ou 

supérieure à celle des gaz d’échappement de diesel pétrolier quant à des effets et des résultats 

spécifiques sur la santé et (2) attribuer, lorsque possible, toute différence de l’ampleur des effets 

observés à une variation du niveau d’un ou de plusieurs paramètres physicochimiques 

spécifiques.  
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Les données sur la toxicité du biodiesel sont tirées des essais de gaz d’échappement de biodiesel 

de Tiers 2 du National Biodiesel Board (NBB 2000a et Finch et coll. 2002), ainsi que de la 

littérature scientifique plus générale.  

 

Les gaz d’échappement de diesel (ED) sont un mélange d’éléments chimiques en phase vapeur et 

de particules de gaz d’échappement de diesel (PED), formés à la suite de la combustion du 

carburant diesel (Hesterberg et coll. 2006). Les PED sont caractérisées par du carbone 

élémentaire (EC), de la  masse organique (MO) (carbone organique, hydrogène, oxygène et 

autres éléments associés au carbone organique) et des ions inorganiques (sulfates, nitrates). Bien 

que la composition des émissions puisse varier selon les conditions d’usage des carburants, l’ED 

renferme généralement du CO2, du CO, des NOX, du SO2, du méthane et d’autres COV, ainsi 

que des matières particulaires de diesel (Hesterberg et coll. 2006). 

 

En termes d’effets sur la santé, l’exposition à l’ED a constamment été associée à l’irritation et à 

l’inflammation des voies respiratoires, à une augmentation des réactions allergiques et à un 

système immunitaire compromis. De plus, de nouvelles études suggèrent que l’exposition à l’ED 

pourrait être corrélée avec des paramètres de maladies cardiovasculaires. Quoique les données 

sur la cancérogénicité de l’ED se contredisent, le Centre international de recherche sur le cancer 

(CIRC) a identifié l’ED comme étant probablement cancérogène pour l’humain (CIRC 1989). 

D’autres effets potentiels (p.ex., neurologique et reproductif) ont été recensés dans la littérature 

scientifique, mais la régularité de ces effets n’est pas aussi bien documentée que les effets 

respiratoires et immunologiques susmentionnés. 

 

Les matières particulaires (PM) sont une composante importante des gaz d’échappement de 

diesel et leurs effets sur la santé ont été étudiés de manière exhaustive. Les principaux effets 

associés aux matières particulaires (PED et PM ambiantes) chez les humains et les animaux se 

produisent dans les systèmes respiratoire et cardiovasculaire. Des effets sur le système 

immunitaire et le système nerveux central ont également été observés. 

 

La caractérisation quantitative de chacune des composantes des gaz d’échappement de biodiesel 

(éléments chimiques en phase vapeur et matières particulaires) est compliquée par les impacts de 

différents facteurs, dont la matière première utilisée, la teneur du mélange, l’utilisation de 

dispositifs de traitement des émissions et les paramètres des moteurs. L’information présentée 

indique que l’utilisation de mélanges de biodiesel devrait entraîner des diminutions des 

émissions de CO, d’hydrocarbures, de COV et de la masse des PM. En ce qui a trait aux PM, 

certaines constatations suggèrent que l’utilisation de biodiesel peut entraîner une réduction de la 

distribution de la taille des particules (résultant en une augmentation des particules ultrafines) et 

une augmentation de la fraction organique des PM. Il est prévu que les émissions de SO2 

demeurent constantes et que les NOX pourraient augmenter légèrement. 



 

134 

 

 

De l’information sur des effets distincts sur la santé (respiratoires, immunitaires, 

cardiovasculaires, carcinogènes, reproductifs et développementaux, neurologiques et 

systémiques) et des résultats spécifiques pour la santé sont présentés ici pour les gaz 

d’échappement de biodiesel. L’évaluation porte particulièrement sur l’exposition par inhalation 

aux gaz d’échappement de biodiesel dans la population générale. Toutefois, l’exposition cutanée 

est également considérée (voir la Section 7.2.7), étant donné la possibilité d’une exposition 

pendant le remplissage du réservoir. Les études sur la toxicité du biodiesel les plus pertinentes 

sont celles qui comprenaient également un traitement équivalent avec des gaz d’échappement de 

diesel à des fins de comparaison. 

7.2.1 Effets respiratoires 

7.2.1.1 Gaz d’échappement de biodiesel 

Le texte qui suit porte sur l’analyse de l’information sur les effets respiratoires des suites d’une 

exposition au gaz d’échappement de biodiesel et se concentre sur les principaux résultats: 

l’inflammation et l’histopathologie et les effets sur la fonction pulmonaire. 

 

Inflammation 

Le National Biodiesel Board (2000a)/Finch et coll. (2002) ont effectué une étude d’exposition 

subchronique par inhalation dans le cadre des prescriptions en matière d’essais de Tiers 2 de 

l’US EPA pour des carburants et des additifs de carburant décrits dans le Title 40 de l’US Code 

of Federal Regulations (CFR) Part 79. L’étude sur des rats F344 a été menée afin de déterminer 

la toxicité potentielle des émissions de gaz d’échappement de biodiesel (dérivé du soya). Vingt 

rats mâles et vingt rats femelles, par groupe d’exposition, ont été exposés 6 heures par jour de 5 à 

7 jours par semaine pour un total de 73 à 75 jours. Les rats ont été exposés par inhalation à des 

gaz d’échappement dilués (provenant d’un moteur diesel Cummins fonctionnant sur un 

dynamomètre selon le régime transitoire pour moteur lourd de l’US EPA (40 US CFR, Part 86) 

consommant un carburant dérivé de soya à 100%) ou à de l’air pur (groupe témoin). Les 

émissions entières ont été diluées à des niveaux de concentrations (faible, intermédiaire et élevé) 

ciblées de NOX de 5, 25 et 50 ppm. Le niveau le plus élevé d’exposition aux NOx (50 ppm) était 

considéré comme une limite supérieure appropriée afin d’éviter de mener une étude qui tienne 

compte principalement de la toxicité des NOx à des niveaux élevés. Les niveaux de traitement 

correspondaient à 0,04, 0,2 et 0,5 mg de particules/m
3
, respectivement. La répartition par taille 

des particules de gaz d’échappement de biodiesel exprimée en fonction du diamètre 

aérodynamique moyen en masse (en µm) combiné (calculé) a été calculée au début et à la fin de 

la période d’exposition (13 semaines) pour les trois niveaux d’exposition: faible (0,14, 0,58), 

intermédiaire (0,31, 0,40) et élevé (1,15, 0,06). 

 

Les rats ont fait l’objet d’une analyse histopathologique de l’incidence et de la gravité 

d’inflammation chronique, telle que déterminée par la présence de cellules inflammatoires dans 
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les poumons, après 13 semaines d’exposition. À l’exception d’un seul contrôle (mâle), la 

présence d’inflammation chronique n’a pas été observée dans aucun des groupes traités (NBB 

2000a; Finch et coll. 2002). L’étude ne comprenait pas d’exposition aux gaz d’échappement de 

diesel. 

 

Tableau 7-1 Sommaire de la réponse IL-8 (protéine/µg de PM eq) pour les expériences par matière à l’étude 

 

 Expérience 1 
(médiane) 

Expérience 2 
(médiane) 

Expérience 3 
(médiane) 

Pente moyenne 

pour IL-8 

Solvant témoin -0,021 -2,31 0,231 -0,701 

SRM 1975  -1,54 0,191 -0,675 

Diesel (D2) -0,100 5,9 0,291 2,03 

EES+EMS 0,516* 13,4 0,972**
,+

 4,97 

EES 0,525 12,7 1,67 4,96 

EMS 0,490 20,8 -0,416 6,97 

Différence statistiquement significative à *p<0,05 et **p<0,01 au solvant témoin. 
+
Différence statistiquement 

significative à p<0,05 au diesel. 

 

Tableau 7-2 Sommaire de la réponse IL-6 (protéine/µg de PM eq) pour les expériences par matière à l’étude 

 

 Expérience 1 
(médiane) 

Expérience 2 
(médiane) 

Expérience 3 
(médiane) 

Pente moyenne 

pour IL-6 

Solvant témoin 0,043 0,028 0,017 0,029 

SRM 1975  0,053 0,025 0,039 

Diesel (D2) 0,000** 1,35* 0,049** 0,465 

EES+EMS 0,351*** 6,65** 0,128*** 2,38 

EES 0,401 6,01 0,203 2,20 

EMS 0,211 8,13 -0,020 2,77 

Différence statistiquement significative à *p<0,05, **p<0,01 et ***p<0,001 au solvant témoin.  

 

Une étude in vitro de Swanson et coll. (2009) a évalué l’effet d’une exposition de 24 heures à des 

extraits organiques de PM provenant du Standard Reference Material 1975 (SRM 1975) (un 

extrait de PM de diesel d’un chariot élévateur à fourche au diesel), d’ester éthylique de soya 

(EES), d’ester méthylique de soya (EMS), de diesel Phillips n
o
 2 (D2) (teneur en soufre de 

0,036 %) et d’un solvant témoin sur des cellules BEAS-2B (lignée de cellules épithéliales des 

voies aériennes humaines). Un moteur lourd six cylindres Caterpillar 3406E 1997 de 14,6 L à 

quatre temps, suralimenté par turbocompresseur et à post-refroidissment a été utilisé selon l’EPA 

Heavy-Duty Engine Transient Test Cycle pour générer les gaz d’échappement. Les échantillons 

ont été extraits avec du dichlorométhane. Une analyse des cytokines a été réalisée en se servant 

de cytokines IL-8 et IL-6 comme marqueurs d’une réponse pro-inflammatoire induite dans des 

cellules BEAS-2B exposées pendant 24 heures à différents extraits de particules d’émissions de 

carburants (SRM 1975, D2, EES+EMS, EES et EMS) à des doses de 10, 25, 50, 184, 369, 922 et 

1 845 µg de PM eq/ml pour le SRM 1975 et des doses de 10, 25 et 40 µg de PM eq/ml pour le 
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D2, l’EES et l’EMS. Trois expérimentations distinctes ont été réalisées afin de déterminer la 

réponse IL-8 et IL-6 (Tableaux 7-1 et 7-2). 

 

Il a été déterminé que le biodiesel provoquait une augmentation en fonction de la dose de la 

libération de cytokines pro-inflammatoires (IL-6 et IL-8) par les cellules BEAS-2B qui était 

supérieure à celle des cellules exposées à l’un ou l’autre des extraits de diesel pétrolier (D2 ou 

SRM 1975). La pente moyenne de la réponse IL-8 pour le biodiesel (EMS+EES) (4,97) était 

environ 2,5 fois supérieure à celle de D2 (2,03). La pente moyenne de la réponse IL-6 pour le 

biodiesel (2,38) était environ 5 fois supérieure à celle de D2 (0,465). Dans les deux cas, les 

pentes pour SRM 1975 étaient comparables à celles du solvant témoin. Dans une seule 

expérience (n
o
 3) de la réponse IL-8, la valeur médiane du groupe biodiesel (EES+EMS) était 

statistiquement supérieure à celle du diesel (D2) (Swanson et coll. 2009). Les réponses n’étaient 

pas dépendantes de changements à la viabilité des cellules, car ce paramètre est demeuré 

inchangé. Étant donné la variabilité élevée de la réponse inflammatoire entre les tests 

(Tableaux 7-1 et 7-2), les résultats devraient être interprétés avec prudence. 

 

La fraction organique soluble (FOS) de l’extrait de biodiesel semblait être un stimulant 

inflammatoire plus puissant dans les cellules BEAS-2B en comparaison avec la FOS de deux 

fractions distinctes de PM de diesel pétrolier (PM de diesel et SRM 1975). À un niveau de dose 

d’environ 40 μg de PM eq/ml, la FOS du biodiesel a provoqué une plus forte libération de 

cytokines des cellules BEAS-2B, alors que la FOS du diesel pétrolier a nécessité des 

concentrations supérieures à 100 μg de PM eq/ml pour induire une plus forte réponse 

cytokinique. Les auteurs ont toutefois estimé que ces données étaient trop préliminaires pour en 

tirer des conclusions (Swanson et coll. 2009). En ce qui a trait à l’exposition humaine aux gaz 

d’échappement de biodiesel, la signification de ces résultats n’est pas évidente. 

 

Une étude de Brito et coll. (2010) a examiné la toxicité inflammatoire causée par l’inhalation de 

gaz d’échappement de carburant diesel avec une teneur en soufre de 500 ppm et de carburant 

biodiesel d’EES. Une génératrice électrique stationnaire au diesel (BD-2500 CFE; Branco) a été 

utilisée pour générer les gaz d’échappement. Des souris BALB/c mâles adultes ont été exposées 

au B100, au B50 et au diesel (97% diesel et 3% d’EES) et un groupe témoin a été exposé à de 

l’air filtré pendant 1 heure. L’analyse du liquide de lavage bronchoalvéolaire (LLBA) a démontré  

qu’il y avait une hausse significative du nombre total de cellules dans le LLBA et le parenchyme 

pulmonaire après une exposition au B100, au B50 et au diesel par comparaison avec le 

groupe témoin. 

 

Dans le LLBA, il y avait une augmentation significative des neutrophiles (cellules segmentées) 

dans les groupes du B50 et du diesel et une petite hausse non significative des neutrophiles dans 

le groupe B100 par comparaison avec le groupe témoin. Il y avait aussi une augmentation 

significative des macrophages chez les souris exposées au B100, au B50 et au diesel par 
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comparaison avec le groupe témoin. Dans le parenchyme pulmonaire, une hausse significative 

des macrophages a été observée dans les groupes exposés au B100 et au B50 par comparaison 

avec le groupe témoin (Brito et coll. 2010). Alors que les auteurs ont remarqué une augmentation 

significative du nombre total de cellules dans le LLBA et le parenchyme pulmonaire pour tous 

les groupes expérimentaux comparativement au groupe témoin, il n’y avait pas de différence 

significative entre les expositions au biodiesel et au diesel. 

 

Tzamkiozis et coll. (2010) ont étudié l’inflammation des poumons chez des souris 

BALB/cJ femelles exposées à des particules de gaz d’échappement. Les essais sur les véhicules 

ont été menés sous diverses conditions de conduite afin de couvrir un éventail de situations 

réelles, y compris le Nouveau cycle de conduite européen (NEDC)
73

 avec démarrage à froid 

suivi des cycles Artemis, lesquels simulent la conduite en milieu urbain, en milieu rural et sur les 

autoroutes. Des échantillons de particules ont été prélevés directement comme des suspensions 

dans l’eau en utilisant le système VACES (Versatile Aerosol Concentration Enrichment System). 

Un seul échantillon composite de PM en suspension dans l’eau a été prélevé par véhicule 

(essence Euro 3 (G Euro 3), diesel Euro 1 (voiture Euro 2 sans convertisseur catalytique à 

oxydation), voiture Euro 2 alimentée au biodiesel de soya à 100% (B100), diesel Euro 4 et une 

voiture diesel Euro 4 équippée d’un filtre à particules diesels (D Euro 4+)) au cours de tous les 

cycles de conduite sous essai chaque jour. Chaque échantillon a été instillé dans la trachée de 

5 souris par concentration, soit 50 µl et 100 µl de PM ou de l’eau pure (groupe témoin). Vingt-

quatres heures après l’exposition, les souris ont été sacrifiées et analysées pour une inflammation 

aiguë des poumons. 

 

Le LLBA a été analysé pour vérifier l’afflux de neutrophiles polymorphonucléaires (NPM) en 

tant que mesure de la réponse inflammatoire cellulaire et la concentration de protéines du lavage 

bronchoalvéolaire (LBA) a été mesurée comme indicateur de lésion pulmonaire (voir la sous-

section Histopathologie et fonction pulmonaire). Plusieurs caractéristiques des émissions ont été 

mesurées, dont les taux d’émission d’éléments traces et de différentes espèces organiques. 

 

Les échantillons (autant 50 µl que 100 µl) des animaux exposés aux particules de gaz 

d’échappement de B100 du véhicule Euro 2 présentaient une hausse légère non significative des 

NPM de LBA comparativement au groupe témoin. Au niveau de dose élevé (100 µl), les 

échantillons du véhicule à essence Euro 3 et du véhicule au diesel Euro 1 ont provoqué une 

réponse inflammatoire modérée, mais significative, caractérisée par un afflux de NPM (10
3
 NPM 

de LBA) dans les voies respiratoires par comparaison avec le groupe témoin: 73,1 ± 14; 

46,9 ± 6,4 et 25,3 ± 1,8, respectivement. La matière particulaire émise par le moteur à essence à 

la dose élevée a provoqué la réponse la plus forte par comparaison avec le groupe témoin; mais il 

a été déterminé qu’aucun traitement ne différait significativement des autres. 

 

                                                 
73

 Traduction libre de New European Driving Cycle (NEDC) 
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Le véhicule Euro 2 au B100 a émis une teneur plus élevée en sodium, en phosphore, en soufre, 

en manganèse, en fer, en cobalt et en zinc par rapport aux véhicules D Euro 4 et D Euro 1, ainsi 

qu’une teneur significativement supérieure en potassium que les autres véhicules. Le véhicule 

Euro 2 au B100 a émis un niveau plus élevé d’hopanes, de stéranes et d’acides organiques par 

rapport à d’autres véhicules, un niveau plus faible d’alcanes par rapport à d’autres véhicules et 

des niveaux plus élevés en HAP totaux par rapport à tous les véhicules, sauf la voiture G Euro 3. 

 

Tzamkiozis et coll. (2010) ont analysé l’association entre les réponses biologiques et les 

différentes caractéristiques physicochimiques des particules. Les associations les plus fortes 

entre les réponses inflammatoires et les caractéristiques des PM ont été observées dans le cas des 

éléments fer, manganèse, cuivre, phosphore, soufre et plomb, ainsi que les HAP de poids 

moléculaire élevé et la capacité d’induction de dérivés réactifs de l’oxygène (DRO) des 

échantillons de PM. Quant aux espèces chimiques qui ont été relevées, l’échantillon de PM 

provenant de l’Euro 2 avec B100 s’est classé 2
e
 pour la teneur en phosphore, 3

e
 pour le soufre et 

2
e
 pour les HAP à poids moléculaire élevé. 

 

Aux fins de la présente évaluation, toute comparaison entre les effets inflammatoires des gaz 

d’échappement de biodiesel et de diesel n’est pas directe étant donné l’utilisation de technologies 

différentes. Toutefois, l’information de l’étude indique qu’en termes de réponse inflammatoire  

cellulaire (les NPM de LBA), il n’y avait pas de différence significative entre l’Euro 2 au B100 

et les autres traitements. 

 

Dans le cadre d’une étude in vitro, Jalava et coll. (2010) ont examiné l’effet inflammatoire aigu 

de l’exposition aux émissions de particules d’un moteur au diesel hors route alimenté en 

carburant diesel conventionnel (EN590) et deux types de biodiesel: de l’huile végétale 

hydrotraitée (HVH) et de l’ester méthylique de colza (EMC) avec ou sans un convertisseur 

catalytique COD/COP (catalyseur d’oxydation de diesel et catalyseur d’oxydation des 

particules). Un petit moteur industriel au diesel de 1,123 L à injection indirecte (EPA Tier 1/EU 

stage II) hors route (Kubota D1105-T) couplé à un dynamomètre et opéré selon le cycle à 

conditions constantes C1 (8178-4: 1996) de la norme internationale ISO a été utilisé pour générer 

les émissions. Du méthanol a été utilisé pour l’extraction à haut rendement des émissions de 

particules du substrat d’échantillonnage dans un impacteur en cascade à grand volume. Les 

échantillons de PM ont été caractérisés pour les éléments, les ions et les HAP. Des macrophages 

de souris (lignée cellulaire RAW264.7) ont été exposés aux échantillons de PM à des 

concentrations de 15, 50, 150 et 300 µg/ml pendant 24 heures et mesurés pour des médiateurs 

inflammatoires: la protéine inflammatoire des macrophages (MIP-2) et le facteur onconécrosant-

α (TNF-α). Les réponses n’étaient pas dépendantes de changements de la cytotoxicité, car ce 

paramètre est demeuré inchangé. 
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Les réponses MIP-2 et TNF-α ont augmenté en fonction d’une relation dose-réponse pour le 

EN590 et l’HVH. Dans le cas des EMC, la réponse la plus forte a été enregistrée à 150 µg/ml. 

Les réponses à l’HVH étaient légèrement supérieures à celles du EN590 et les deux semblaient 

être supérieures à l’EMC. Les auteurs ont indiqué qu’il n’y avait pas de différence significative 

entre les carburants pour les réponses de la MIP-2 et du TNF-α à un niveau de dose de 

150 µg/ml. Aux niveaux de dose de 150 et de 300 µg/ml, tous les traitements étaient 

significativement différents des groupes témoins. L’utilisation d’un convertisseur catalytique a 

augmenté les réponses de la MIP-2 et du TNF-α pour les échantillons de EN590 et d’HVH, mais 

a entraîné une légère réduction dans le cas des échantillons d’EMC. Les auteurs ont précisé qu’il 

n’y avait pas de différence significative entre les échantillons d’émissions traitées ou non avec un 

catalyseur. 

 

Jalava et coll. (2010) ont pondéré les résultats de la réponse de la MIP-2 et du TNF-α avec des 

coefficients d’émission (en mg/MJ) pour chaque carburant. Les différences minimes des activités 

toxicologiques entre particules (décrites ci-dessus) émises par le moteur alimenté avec les 

différents carburants ont augmenté après la pondération des résultats en fonction des coefficients 

d’émission. Les plus fortes activités toxicologiques étaient, dans tous les cas, associées avec les 

carburants EN590 ou d’HVH. Il était indiqué que les particules des émissions d’EMC étaient 

moins toxiques, en partie à cause d’émissions réduites en termes de masse de particules. Dans le 

cas de la MIP-2, les réponses relatives sans le catalyseur étaient (en mg/MJ): EN590 (4,8), HVH 

(5,0) et EMC (3,0). La réponse relative des TNF-α sans le catalyseur était (en mg/MJ): EN590 

(4,5), HVH (4,1) et EMC (2,9). Toutes les particules des émissions traitées par le catalyseur 

présentaient des activités toxicologiques relatives plus faibles. 

 

Le fer et le zinc étaient les métaux les plus abondants dans tous les échantillons. Les autres 

métaux comprenaient le cuivre, le manganèse, le nickel, le plomb et le vanadium. L’échantillon 

d’EMC renfermait le niveau le plus élevé d’éléments totaux. Les auteurs ont indiqué que la 

différence relativement faible de la composition des éléments chimiques entre carburants 

découlait possiblement de l’utilisation d’huile lubrifiante et de l’usure du moteur, communes à 

tous les traitements. Le sodium (Na
+
), l’ammonium (NH4

+
) et le nitrate (NO3

-
) étaient les ions les 

plus courants. Les HAP totaux s’élevaient à 109,7 ng/mg pour le diesel conventionnel, à 

50,7 ng/mg pour l’HVH et à 37,6 ng/mg pour l’EMC. Les HAP de poids moléculaire élevé 

étaient généralement absents des échantillons, possiblement en raison de la méthode 

d’extraction. L’utilisation d’un convertisseur catalytique a mené à une hausse significative des 

niveaux de Na
+
 et de NO3

-
 et diminué les niveaux d’émissions de métaux (à l’exception du Mn et 

du Ni pour le EN590) et d’HAP. 

 

Jalava et coll. (2010) ont indiqué que l’absence d’HAP de poids moléculaire élevé et l’apport de 

métaux à la suite de l’utilisation d’huile lubrifiante peuvent avoir influencés les résultats. 

Néanmoins, les résultats indiquent que les particules d’EMC ont entraîné une réponse 



 

140 

 

inflammatoire plus faible que le carburant diesel conventionnel et l’HVH. Les auteurs ont 

toutefois indiqué qu’il n’y avait aucune différence significative entre les carburants quant aux  

réponses biologiques. Bien que cette étude ait porté sur l’enquête de la présence de constituants 

chimiques (éléments, ions et HAP) dans les différents carburants, elle n’a pu déterminer des 

associations spécifiques ni des relations de cause à effet entre des constituants et des réponses 

inflammatoires. 

 

En 2000, Le Prieur et coll. ont évalué le pouvoir antioxydant et la cytotoxicité (voir la Section 

7.2.4), en plus de la réponse inflammatoire dans des coupes de poumons de rats exposées in vitro 

aux gaz d’échappement entiers (100%) ou filtrés (à 10, 15, 25, 60 et 85%) de  carburant diesel, 

de B100 d’EMC ou de B30 d’EMC (mélangé au carburant diesel) (générés par un moteur Robin 

de 5-CV à cylindre unique fonctionnant à un régime de 3 000 tr/min avec une charge 

correspondant à une sortie de puissance de pression hydraulique d’un bar) pendant trois heures. 

Le traitement avec le carburant diesel a produit une hausse statistiquement significative des 

niveaux de protéines du TNF-α avec l’augmentation des concentrations, alors que l’addition 

d’EMC ou la filtration des émissions de gaz d’échappement a empêché une hausse des niveaux 

de TNF-α (Le Prieur et coll. 2000). 

 

Histopathologie et fonction pulmonaire 

Dans le cadre d’une étude d’exposition subchronique par inhalation de 13 semaines réalisée par 

le NBB (2000a)/Finch et coll. (2002), vingt rats et vingt rates F344 de chacun des groupes de 

traitement (voir la sous-section Inflammation ci-dessus pour plus de détails) ont été sacrifiés et 

aussitôt soumis à une analyse histologique pour la présence de certaines lésions pulmonaires, 

dont la présence de macrophages alvéolaires (MA) chargés de particules, d’une hyperplasie 

causée par la prolifération de MA, d’une bronchiolarisation alvéolaire, d’une histiocytose 

alvéolaire et d’une fibrose centrolobulaire. Une seule rate du groupe témoin était moribonde et a 

été euthanasiée après quatre jours d’exposition. Dix rats mâles et dix rats femelles additionnels 

ont été retirés du groupe de niveau élevé après 13 semaines d’exposition suivies d’une période de 

récupération de 28 jours pour l’analyse de l’incidence et de la sévèrité de certaines lésions 

pulmonaires (MA chargés de particules, hyperplasie causée par la prolifération de MA, 

bronchiolarisation alvéolaire et histiocytose alvéolaire (NBB 2000a)). 

 

Une augmentation du nombre de MA chargés de poussières en fonction de la dose a été observée 

chez les rats mâles et femelles. Les auteurs ont remarqué que la sévèrité des MA chargés de 

particules était moindre chez les rats qui ont eu une période de récupération de 28 jours, par 

comparaison avec les animaux qui n’ont pas eu de période de récupération (NBB 2000a). 

 

Une augmentation en fonction de la dose de la présence d’hyperplasie des macrophages 

alvéolaires a été observée dans les poumons de rats mâles et femelles. Les auteurs ont déterminé  

que la sévèrité de l’hyperplasie des MA était moindre chez les rats qui ont été soumis à la 
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période de récupération de 28 jours par comparaison avec les rats qui en ont été privés. Les 

auteurs ont également noté une diminution du cytoplasme chez les rats avec une hyperplasie des 

MA, ce qui indique un retour à un état moins actif (NBB 2000a). 

 

Une bronchiolarisation alvéolaire (présence de cellules ciliées et de cellules de Clara dans la 

paroi des voies alvéolaires et des alvéoles adjacentes aux bronchioles terminales), une lésion 

indicatrice d’une réponse des tissus à un dommage, était d’une gravité minime et a été décelée 

seulement chez 4 sujets sur 30 rats femelles exposées à un  niveau élevé (3 sur 20 après une 

exposition de 13 semaines et 1 sur 10 après une exposition de 13 semaines suivie d’une période 

de récupération de 28 jours). 

 

Une histiocytose alvéolaire (des agrégats de MA associés à une réaction dans le septum 

alvéolaire) a été décelée chez 1 rat mâle sur 20  appartenant au groupe témoin, 1 sur 19 rats 

femelles du groupe témoin, 1 sur 20 rats mâles du groupe d’exposition intermédiaire, 1 sur 

20 rats femelles du groupe d’exposition intermédiaire et 4 sur 30 rats femelles du groupe 

d’exposition élevée (2 sur 20 après l’euthanasie finale et 2 sur 10 après la période de 

récupération de 28 jours). 

 

La fibrose centrolobulaire a rarement été observée au cours de l’étude (1 rat mâle sur 20 du 

groupe d’exposition intermédiaire, 1 rat mâle sur 20 du groupe d’exposition élevée et 1 rat 

femelle sur 19 du groupe témoin). Il a été impossible de déduire avec certitude une relation avec 

le niveau d’exposition. 

 

En s’appuyant sur les conclusions de l’analyse histologique des poumons, les auteurs ont établi 

la dose sans effet nocif observé (DSENO) au niveau de l’exposition intermédiaire (25 ppm de 

NOX ou 0,2 mg de particules/m
3
). Bien que des macrophages chargés de particules et des hausses 

du nombre de MA aient été présents dans le groupe d’exposition intermédiaire et, dans une 

moindre mesure, dans le groupe d’exposition faible, les auteurs ont indiqué que ces observations 

n’étaient pas accompagnées d’un afflux de neutrophiles et ont estimé qu’elles constituaient des 

réactions physiologiques normales à des particules inhalées et déposées dans les poumons (NBB 

2000a). L’étude ne comprenait pas une comparaison à des expositions aux gaz d’échappement de 

diesel. 

 

Une étude in vitro réalisée par Ackland et coll. (2007) a examiné les effets de l’exposition d’une 

culture de lignée cellulaire humaine de voies respiratoires (A549) à un contrôle (éthanol), aux 

PM d’émissions de différents mélanges de biodiesel (PMEB) (B20, B40, B60, B80 et B100) 

(matière première non indiquée) et aux PM d’émissions de diesel pétrolier (PMEP) pendant cinq 

jours. Une Volkswagen Golf 1979 dotée d’un moteur de 1,6 litre sans convertisseur catalytique 

par oxydation a été opérée selon le cycle d’essai de conduite Euro 2 de la Commission 

économique pour l’Europe (CEE), qui consiste en quatre cycles de conduite urbaine avec une 
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vitesse maximale de 50 km/h et un cycle de conduite extra-urbain avec une vitesse maximale de 

120 km/h. Après une période d’échantillonnage de 20 minutes, les filtres chargés de fumée ont 

été retirés du porte-échantillon. Du dichlorométhane a été utilisé pour extraire les matières 

particulaires des filtres. Des cellules A549 ont été exposées pendant 5 jours à des concentrations 

de particules (25 µg/ml) provenant d’émissions de diesel et d’émissions de biodiesel, puis ont été 

analysées pour la multinucléarité. 

 

Les auteurs ont constaté que le B20 a provoqué une multinucléarité dans 52% des cellules en 

comparaison avec seulement 12% des cellules exposées au B100. Le taux de référence de 

multinucléarisation était de 7%. Une diminution généralisée des proportions de cellules 

multinucléées a été observée à mesure que la proportion relative de PMEB dans le milieu de 

culture augmentait, démontrant ainsi une relation de cause à effet entre la formation de cellules 

multinucléées et l’exposition aux PMEP (Ackland et coll. 2007). 

 

Afin de démontrer que les cellules multinucléées sont plus susceptibles à l’apoptose que les 

cellules à noyau unique, la caspase-3 active (indicateur d’apoptose) dans les cellules exposées 

aux PMEB et aux PMEP a été mesurée. Il a été constaté que les cellules multinucléées 

montraient plus d’indices de caspase-3 active par rapport aux cellules à noyau unique. Les 

auteurs ont conclu que les PMEP étaient un inducteur beaucoup plus efficace de l’apoptose que 

les PMEB. Les résultats de l’étude semblent indiquer que les PM de gaz d’échappement de diesel 

sont plus préjudiciables aux cellules humaines des voies respiratoires que les PM de gaz 

d’échappement de biodiesel et qu’une exposition des cellules aux PM de gaz d’échappement de 

diesel provoquent l’apoptose cellulaire, qui peut contribuer à la mort cellulaire observée dans les 

cellules des voies respiratoires (Ackland et coll. 2007). 

 

Quoique le résultat de cette étude in vitro indique que les PM de gaz d’échappement de diesel 

sont plus dommageables que les PM de gaz d’échappement de biodiesel pour des cellules 

humaines de voies respiratoires, la transposition de cette observation en scénarios d’exposition 

humaine n’est pas évidente. 

 

Une étude in vitro réalisée par Liu et coll. (2008) a examiné la toxicité des émissions de des gaz 

d’échappement (plus précisément les composés organiques semi-volatils et particulaires dans les 

gaz d’échappement) provenant de la combustion de 6 mélanges de diesel et de biodiesel (ester 

méthylique d’huile de palme): diesel, B10, B30, B50, B75 et B100. Une génératrice à 4 temps, à 

refroidissement par eau et sans catalyseur avec une puissance de sortie constante (13 kW) a servi 

comme moteur d’essai pour générer les échantillons (c.-à-d., il ne s’agit pas d’un moteur de 

véhicule). Les échantillons ont été extraits au moyen d’un solvant composé de dichlorométhane 

et de n-hexane (50-50, v/v). 
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Les auteurs ont utilisé le test Microtox afin de déterminer l’unité de toxicité par litre de gaz 

d’échappement échantillonné (TUV) et l’unité de toxicité par μg de fraction soluble de particules 

(TUW). Le test Microtox repose sur la différence entre la luminescence de l’échantillon témoin 

et celle de l’échantillon de traitement – l’exposition à une substance à l’essai toxique inhibe 

Vibrio fischeri (bactérie marine) et la bioluminescence de V. fischeri est directement liée à 

l’activité respiratoire et corrélée à une réponse toxique. De plus, le test MTT a été appliqué afin 

d’établir la cytotoxicité vis-à-vis des cellules épithéliales de poumons (BEAS-2B) en 

déterminant le nombre de cellules viables en relation avec la prolifération et la cytotoxicité. 

 

Les résultats du test Microtox ont révélé que le diesel était le seul carburant qui présentait une 

TUV plus élevée en phase particulaire par rapport à la phase semi-volatile. Quant aux autres 

carburants, les TUV pour les extraits semi-volatiles étaient environ trois (B10 et B75) à 

cinq (B50) fois supérieures aux extraits de particules, ce qui semble indiquer que les gaz 

d’échappement de biodiesel sont plus toxiques en phase semi-volatile qu’en phase particulaire. 

Les auteurs ont déterminé que le TUW des particules était plus significatif que le TUV pour 

l’évaluation de la toxicité d’une unité. Ils ont remarqué que, selon les TUW, les particules de 

diesel étaient plus toxiques que les particules de biodiesel. 

 

Les résultats du test MTT (Tableau 7-3) sont exprimés en termes de viabilité cellulaire comme 

un pourcentage du groupe témoin non exposé (diméthylsulfoxyde (DMSO)). L’exposition au 

DMSO était associée à une viabilité des cellules de 93%. Les résultats du test MTT ont indiqué 

que la viabilité cellulaire des extraits de particules était supérieure à 80% pour le groupe témoin 

et tous les carburants de l’expérimentation. Seul le diesel et le B10 ont présenté une toxicité des 

particules, comme le démontre la viabilité cellulaire inférieure comparativement au groupe 

témoin. Cependant, les particules ont eu un effet inhibitoire minime sur les cellules BEAS-2B 

(égal ou inférieur de 10% au groupe témoin non exposé) et les auteurs ont conclu que les extraits 

de particules n’étaient pas cytotoxiques. 

 

Les extraits semi-volatiles de B50 et de B75 ont inhibé plus fortement la viabilité cellulaire 

(Tableau 7-3). Il n’y avait aucune différence apparente dans la cytotoxicité des extraits 

semi-volatiles du diesel, du B10, du B30 et du B100 en comparaison avec le groupe témoin. Pour 

chacun des carburants à l’essai, à l’exception du diesel, la cytotoxicité des extraits semi-volatiles 

(viabilité cellulaire) était significativement supérieure à celle de l’extrait de particules. Ce 

résultat était conforme aux résultats du test Microtox. 

 

Les auteurs ont conclu que, compte tenu des TUW générées par le test Microtox, les particules 

solubles du diesel étaient plus toxiques que les particules solubles du biodiesel. Ils ont constaté 

que les particules du B50 étaient les plus toxiques de tous les mélanges de biodiesel et que le 

diesel était associé à une importante toxicité des particules par unité. Cependant, selon les 

résultats du test MTT, l’absence d’une chute importante de la viabilité cellulaire (voir le Tableau 
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7-3) n’indiquait aucune différence significative entre la cytotoxicité des particules de diesel et de 

biodiesel. 

 

Tableau 7-3 Test MTT: viabilité cellulaire en % des extraits de particules et de composés semi-volatils des 

carburants à l’essai 

 

 Groupe 

témoin 

Diesel B10 B30 B50 B75 B100 

Extraits  

de particules 

86 84 ± 1 83 ± 5 94 ± 5 95 ± 3 87 ± 7 96 ± 5 

Extraits  

semi-volatiles 

77 ± 6 82 ± 2 72 ± 2 77 ± 5 47 ± 2 66 ± 6 88 ± 3 

 

Étant donné la différence entre les résultats des tests Microtox et MTT en ce qui a trait à la 

toxicité des extraits de particules du diesel et du biodiesel (c.-à-d., une importante toxicité par 

unité dans le cas du diesel par rapport au biodiesel avec le test Microtox et l’absence d’une 

différence significative de la cytotoxicité avec le test MTT), les auteurs ont recommandé la 

réalisation d’études supplémentaires spécifiquement sur le rôle des composés organiques 

dangereux (comme les HAP et les hydrocarbures) dans l’induction de la toxicité (Liu et 

coll. 2008). 

 

Swanson et coll. (2009) ont évalué l’effet d’une exposition de cellules BEAS-2B (lignée de 

cellules épithéliales humaines des voies respiratoires) pendant 24 heures à des extraits 

organiques de PM de SRM 1975 (extrait au dichlorométhane de PM de diesel d’un chariot 

élévateur à fourche au diesel), d’EES, d’EMS, de diesel pétrolier (D2) et à une solution témoin. 

La viabilité cellulaire a été déterminée au moyen du test MTT. Des doses de 10, 25, 50, 184, 369, 

922 et 1845 µg de PM eq/ml pour le SRM 1975 et de 10, 25 et 40 µg de PM eq/ml pour le diesel 

pétrolier, l’EES et l’EMS ont été utilisées. Les auteurs ont constaté qu’aucun échantillon de 

biodiesel n’était constamment cytotoxique aux doses sélectionnées. Cette observation était 

fondée sur l’absence de modification de l’activité de la lacticodéshydrogénase (LDH), du 

métabolisme des MTT et sur le fait que les cellules son demeurées attachées et 

morphologiquement similaires. De plus, le SRM 1975 n’a pas provoqué une réduction de la 

viabilité cellulaire (l’article ne faisait pas mention de résultats pour le D2). L’analyse de la teneur 

en HAP (13 espèces d’HAP comprenant entre 3 et 6 cycles) a été réalisée sur les extraits de gaz 

d’échappement de biodiesel (EES et EMS) et de diesel pétrolier. Les auteurs ont constaté que la 

teneur en HAP des extraits de biodiesel et de diesel pétrolier était à la limite de détection ou 

inférieure à celle-ci pour les 13 composés testés. 

 

Jalava et coll. (2010) ont examiné l’effet cytotoxique de l’exposition à des émissions de 

particules d’un moteur hors route alimenté avec du diesel conventionnel (EN590) et deux types 

de biocarburants diesels, de l’HVH et de l’EMC, avec (+cat) ou sans convertisseur catalytique 



 

145 

 

COD/COP. Les échantillons des gaz de gaz d’échappement ont été caractérisés pour les 

éléments, les ions et les HAP (voir la sous-section Inflammation). 

 

La viabilité cellulaire des macrophages a été détectée au moyen du test MTT. Des macrophages 

RAW264.7 de souris ont été exposés pendant 24 heures à une dose témoin et à quatre niveaux de 

dose (15, 50, 150 et 300 µg/ml) d’échantillons de PM générées par du EN590, du EN590+cat, de 

l’HVH, de l’HVH+cat, de l’EMC et de l’EMC+cat. Tous les échantillons de chaque traitement 

ont donné lieu à une diminution de la viabilité en fonction de la dose. De plus, chaque dose, sauf 

la dose de 15 µg/ml de EN590, a suscité une diminution statistiquement significative de la 

viabilité cellulaire par comparaison au groupe témoin, indiquant une cytotoxicité aiguë. Les 

auteurs ont également établi qu’il n’y avait pas de différence majeure de cytotoxicité entre les 

échantillons des différents carburants, avec ou sans l’utilisation du convertisseur catalytique 

(Jalava et coll. 2010). 

 

L’analyse des cycles cellulaires par cytométrie en flux a été utilisée pour détecter la réponse 

apoptotique pour tous les échantillons à des niveaux de dose de 15, 50, 150 et 300 µg/ml et un 

groupe témoin. Aux doses de 150 et de 300 µg/ml pour toutes les expériences et de 50 µg/ml 

pour les échantillons d’HVH, l’exposition a résulté en une hausse significative de la réponse 

apoptotique. Les particules d’émissions d’HVH ont démontré la réponse apoptotique la plus 

importante; cependant, les différences entre chacune des expériences étaient relativement petites 

et statistiquement non significatives. Il a été démontré que l’utilisation d’un catalyseur diminue 

légèrement l’apoptose des suites d’une exposition à l’HVH et l’EMC, mais pas avec le carburant 

EN590 (Jalava et coll. 2010). 

 

Tzamkiozis et coll. (2010) ont étudié l’effet des PM de gaz d’échappement sur les lésions du 

tissu alvéolaire chez des souris BALB/cJ exposées de façon aiguë à des particules de gaz 

d’échappement. Des échantillons de PM en suspension ont été prélevés des gaz d’échappement 

d’une voiture Euro 3 à essence, d’une voiture Euro 1 au diesel (une voiture Euro 2 sans 

catalyseur par oxydation), d’une voiture Euro 2 alimentée en biodiesel de soya à 100% (B100), 

d’une voiture Euro 4 au diesel et d’une voiture Euro 4 au diesel modifiée par l’ajout d’un filtre à 

particules diesels (D Euro 4+). Chaque échantillon a été instillé dans la trachée de cinq souris par 

concentration, soit 50 µl et 100 µl de PM ou de l’eau pure (groupe témoin). Vingt-quatre heures 

après l’exposition, les souris ont été sacrifiées et analysées pour une lésion du tissu alvéolaire en 

utilisant comme marqueur la concentration de protéines (µg/ml) dans le LLBA. 

 

La concentration de protéines dans le LBA a augmenté de façon significative par rapport au 

groupe témoin pour les niveaux de dose élevés (D Euro 1, Euro 2 au B100, D Euro 4 et D Euro 

4+) et les niveaux de dose faibles (D Euro 1 et G Euro 3). Il n’y avait pas de différence 

significative entre l’échantillon de 50 µl de l’Euro 2 au B100 et le groupe témoin. Les matières 

particulaires du moteur D Euro 4 au niveau de dose élevé présentaient la réaction la plus forte 
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par rapport au groupe témoin. Cependant, aucune expérience n’était significativement différente 

des autres. 

 

Aux fins de la présente évaluation, les lésions pulmonaires causées par les gaz d’échappement de 

biodiesel et de diesel ne peuvent être comparées directement étant donné l’utilisation de 

véhicules de technologies différentes. Néanmoins, les résultats indiquent qu’il n’y avait aucune 

différence significative quant aux lésions des tissus alvéolaires entre la voiture Euro 2 alimentée 

au B100 et les autres expériences. 

 

Hasford et coll. (1997) ont réalisé une étude transversale humaine dans laquelle 763 employés 

ont été exposés à des émissions de gaz d’échappement d’EMC (n = 381) ou de carburant diesel 

(n = 382). Les expositions par inhalation ont été estimées par un système de pointage qui tenait 

compte des caractéristiques de l’emploi et du véhicule. Les employés exposés au diesel ont servi 

de groupe témoin. Les femmes ont été exclues de l’analyse, car la proportion de femmes par 

rapport aux hommes dans les groupes d’EMC et de diesel était trop petite. La population à 

l’étude était formée de camionneurs qui faisaient la livraison de marchandises sur des distances 

intermédiaires (de 10 à 100 km), des cantonniers, de conducteurs de véhicules lourds 

d’établissements de recherche et de développement agricoles et des conducteurs de chariots 

élévateurs industriels à fourche. Les principales observations du questionnaire d’étude 

indiquaient une association en fonction de la dose entre l’irritation aiguë autodéclarée des 

muqueuses et des voies respiratoires inférieures et l’intensité de l’exposition aux gaz 

d’échappement de carburants d’EMC et diesel. Quarante-six volontaires masculins ont été 

soumis à des examens répétés de la fonction pulmonaire avant et après leur quart de travail 

(exposition soit aux émissions de gaz d’échappement d’EMC, soit de diesel) (Hasford et coll. 

1997). 

 

Les auteurs n’ont pas constaté d’écart supérieur à la normale entre les résultats pour les gaz 

d’échappement d’EMC et de diesel. Par ailleurs, il n’y avait pas de différence quant à la 

déclaration de symptômes entre les émissions d’EMC et de diesel. Les examens de la fonction 

pulmonaire n’ont pas révélé un risque d’insuffisance respiratoire aiguë causée par l’inhalation 

d’émissions de gaz d’échappement provenant du carburant d’EMC par rapport au carburant 

diesel (Hasford et coll. 1997). Étant donné le manque de données d’exposition pour cette étude, 

il est difficile de tirer des conclusions au sujet des gaz d’échappement de biodiesel par rapport au 

diesel et leurs incidences sur la fonction pulmonaire. L’autodéclaration des effets sur la santé et 

le fait que les examens de la fonction pulmonaire n’ont été effectués qu’auprès d’un nombre 

restreint de volontaires sont également des facteurs limitant de cette étude. 

 

Résumé et conclusion 

Plusieurs tests in vitro (Steerenberg et coll. 1998; Dagher et coll. 2005; Mitschik et coll. 2008) et 

expériences sur des animaux de laboratoire (Dye et coll. 2001; Wise et coll. 2006; Finnerty et 
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coll. 2007; US EPA 2002c; US EPA 2004) ont démontré que l’exposition aux PM tant des gaz 

d’échappement de diesel que de l’air ambiant provoque des effets inflammatoires. En outre, des 

études expérimentales d’exposition aiguë chez l’humain ont démontré une légère inflammation 

des voies respiratoires à la suite d’une exposition aux gaz d’échappement de diesel (Rudell et 

coll. 1990; Rudell et coll. 1994; Rudell et coll. 1996; Nordenhäll et coll. 2000). Les données sur 

l’inflammation indiquent un effet égal, sinon moindre, des gaz d’échappement de biodiesel par 

rapport au diesel. Des trois études in vivo analysées, une étude sur l’exposition subchronique 

(NBB 2000a/Finch et coll. 2002) n’a indiqué aucune preuve d’inflammation chronique causée 

par les gaz d’échappement de biodiesel (elle ne comprenait pas un essai sur les gaz 

d’échappement de diesel) et deux études sur l’exposition aiguë n’ont pas constaté de différence 

significative entre les expériences sur le biodiesel et sur le diesel (Brito et coll. 2010; Tzamkiozis 

et coll. 2010). Des études in vitro analysées, Swanson et coll. (2009) ont observé que la réaction 

inflammatoire des cellules épithéliales humaines de voies respiratoires était plus forte dans le cas 

du biodiesel (EES et EMS) par rapport au diesel. Il faut toutefois souligner que l’étude a été 

réalisée avec la FOS, qu’il y avait une variation considérable entre les expériences et que la 

différence n’était significative que dans l’une des trois expériences. Jalava et coll. (2010) ont 

constaté que la réponse inflammatoire des macrophages de souris exposées pendant 24 heures à 

des émissions de particules était légèrement supérieure dans le cas des carburants d’HVH par 

rapport au diesel et que la réponse pour ces deux carburants était supérieure, sans être 

significativement différente, au traitement avec le carburant d’EMC. Enfin, Le Prieur et coll. 

(2000) ont constaté que la réponse inflammatoire dans des coupes de poumons de rats était 

significativement supérieure pour les gaz d’échappement de diesel comparativement aux gaz 

d’échappement d’EMC. 

 

À partir d’expériences sur les animaux, il a été démontré qu’une exposition chronique aux gaz 

d’échappement de diesel cause des modifications histopathologiques et influence la fonction 

pulmonaire (Pepelko et coll. 1980; Vinegar et coll. 1980; Vinegar et coll. 1981a; Vinegar et coll. 

1981b; Moorman et coll. 1985; Brightwell et coll. 1986; Heinrich et coll. 1986; McClellan et 

coll. 1986; Mauderly et coll. 1988). L’exposition d’animaux aux PM ambiantes a également 

mené à des dommages cellulaires et des œdèmes (Dye et coll. 2001; Wise et coll. 2006). Dans 

certaines études épidémiologiques, une réduction de la fonction pulmonaire a été corrélée à 

l’exposition des enfants aux PM dans l’air ambiant (Dockery et coll. 1996; Raizenne et coll. 

1996; Kulkarni et coll. 2006). Étant donné le peu d’information disponible quant à la 

comparaison du biodiesel et du diesel, il semble improbable que les gaz d’échappement de 

biodiesel dépassent le diesel en termes de résultats histopathologiques et de fonction pulmonaire. 

Deux études in vivo ont été analysées. Une étude d’exposition subchronique au biodiesel 

seulement (NBB 2000a/Finch et coll. 2002) a démontré des hausses en fonction de la dose dans 

le cas de lésions pulmonaires chez le rat, alors qu’une étude sur l’exposition aiguë n’a rapporté 

aucune différence significative pour les lésions de tissus alvéolaires entre les expériences avec 

les gaz d’échappement de biodiesel et de diesel (Tzamkiozis et coll. 2010). Dans le cas des 
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études in vitro analysées, les résultats sont contrastés. Swanson et coll. (2009) ont constaté 

qu’aucun extrait (FOS) de biodiesel ou de diesel SRM 1975 n’était systématiquement 

cytotoxique pour les cellules épithéliales humaines de voies respiratoires aux doses testées. 

Jalava et coll. (2010) n’ont pas observé de différence majeure quant à la cytotoxicité et 

l’apoptose chez les macrophages des souris exposés pendant 24 heures aux émissions de 

particules de carburants d’HVH, de diesel et d’EMC, avec et sans catalyseur. En revanche, 

Ackland et coll. (2007) ont constaté que les matières particulaires de gaz d’échappement de 

diesel étaient plus susceptibles d’induire l’apoptose de cellules humaines de voies respiratoires 

que les matières particulaires de biodiesel. Enfin, Liu et coll. (2008) ont observé des résultats 

variables. Le test Microtox a indiqué que les extraits de particules de diesel avaient une toxicité 

par unité plus élevée que les particules de biodiesel, alors que le test MTT indiquait que les 

extraits de particules des deux carburants étaient comparables quant à la cytotoxicité. Fait 

important, cette étude a également indiqué que, pour le biodiesel et les mélanges de biodiesel, les 

extraits semi-volatiles sont plus toxiques que les extraits de particules. Aussi, il y avait certains 

indices que les extraits semi-volatiles des mélanges de concentrations moyennes à élevées de 

biodiesel ont provoqué la réponse la plus forte. Les résultats d’une étude transversale humaine 

ont indiqué qu’il n’y avait pas de différence entre les gaz d’échappement de diesel et d’EMC 

quant à l’irritation des muqueuses et des voies respiratoires inférieures ainsi que la fonction 

pulmonaire (Hasford et coll. 1997). 

 

Alors que certaines des études analysées ont décrit les émissions en termes de différentes 

caractéristiques physicochimiques (Finch et coll. 2002/NBB 2000a; Brito et coll. 2010 (voir la 

Section 7.2.3); Swanson et coll. 2009; Tzamkiozis et coll. 2010; Jalava et coll. 2010), aucune des 

études n’a attribué des différences dans l’ampleur de l’inflammation et des résultats 

histopathologiques entre les gaz d’échappement de biodiesel et de diesel à des caractéristiques 

physicochimiques particulières. 

7.2.2 Effets immunologiques 

7.2.2.1 Gaz d’échappement de biodiesel 

Aucune étude portant sur l’examen des effets sur le système immunitaire (réaction allergique 

accrue et plus forte réactivité des voies respiratoires, fonction immunitaire affaiblie) des suites 

d’une exposition aux gaz d’échappement de biodiesel chez les humains, les animaux ou les 

modèles in vitro n’a été recensée. Étant donné l’absence de données sur les gaz d’échappement 

de biodiesel, il était impossible de déterminer si les émissions du biodiesel ont des incidences 

comparables, plus importantes ou moins importantes sur les effets immunitaires par rapport aux 

gaz d’échappement de diesel. 
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7.2.3 Effets cardiovasculaires 

7.2.3.1 Gaz d’échappement de biodiesel 

Le texte qui suit porte sur l’examen des données relatives aux effets cardiovasculaires d’une 

exposition aux gaz d’échappement de biodiesel et se penche particulièrement sur les principaux 

effets: la dysfonction endothéliale, la prothrombose, l’inflammation systémique et 

l’athérosclérose, les effets hématologiques et les incidents cardiaques. Il faut souligner que 

certains marqueurs valent pour plusieurs effets cardiovasculaires et que leurs résultats sont donc 

rapportés dans plusieurs des sections ci-dessous. 

 

Dysfonction endothéliale 

Une étude de Brito et coll. (2010) a porté sur l’examen des effets cardiovasculaires aigus induits 

par une exposition par inhalation aux gaz d’échappement de biodiesel provenant de carburant 

biodiesel d’EES, aux gaz d’échappement de diesel (carburant diesel dont la teneur en soufre est 

de 500 ppm) et à de l’air filtré. Une génératrice stationnaire au diesel (BD-2500 CFE; Branco) a 

été utilisée pour générer les gaz d’échappement. Vingt-quatre souris BALB/c adultes par groupes 

expérimentaux ont été exposées au B100, au B50, au diesel (97% diesel et 3% d’EES) et à l’air 

filtré. En relation aux PM2.5 mesurées dans la chambre d’exposition dotée d’un moniteur, les 

souris ont été exposées à 45,08 ± 36,17 µg/m
3 

(groupe témoin), 556,41 ± 134,69 µg/m
3
 (diesel), 

551,61 ± 176,07 µg/m
3
 (B50) et 550,13 ± 153,55 µg/m

3 
(B100) pendant 1 heure pour simuler 

une concentration qu’elles recevraient pendant 24 heures. Les concentrations de CO étaient non 

détectables (groupe témoin), de 9,79 ± 7,32 ppm (diesel), de 11,9 ± 5,61 ppm (B50) et de 3,84 ± 

3,17 ppm (B100). Après l’exposition, les souris ont été euthanasiées. 

 

Les concentrations moyennes (par filtre) pour les PM2.5 étaient de 32,83 ± 12,06 µg/m
3 

(groupe 

témoin), de 424,01 ± 244,03 µg/m
3 

(diesel), de 516,78 ± 222,82 µg/m
3 

(B50) et de 229,28 

± 157,69 µg/m
3 

(B100). Les concentrations moyennes de carbone noir étaient de 0,99 ± 

0,62 µg/m
3 

(groupe témoin), de 43,49 ± 29,66
 
µg/m3

 
(diesel), de 68,65 ± 19,71 µg/m

3 
(B50) et 

de 26,68 ± 17,79 µg/m
3
 (B100). 

 

L’analyse des composés inorganiques sur les filtres indiquait que les inorganiques totaux (Mg, 

Al, P, S, Cl, K, Ca, Ti, V, Cr, Mn, Fe, Ni, Cu, Zn, Se, Br et Pb) pour chacune des expériences 

étaient de 0,65 ng/m
3
 (groupe témoin), de 1,05 ng/m

3 
(diesel), de 1,43 ng/m

3 
(B50) et de 

0,80 ng/m
3 

(B100). L’analyse indiquait également que les gaz d’échappement de B50 avaient des 

concentrations supérieures de soufre, de magnésium, de potassium, de zinc, de cuivre, de 

calcium et de fer par comparaison avec les gaz d’échappement de diesel et de B100. 

 

Les COV totaux (aromatiques, alcanes, alcènes et alkadiènes) mesurés étaient de 769,77 µg/m
3
 

(groupe témoin), de 10 716,93 µg/m
3
 (diesel), de 2 253,08 µg/m

3
 (B50) et de 4 210,44 µg/m

3
 

(B100). Les HAP totaux contenus dans les PM2.5 étaient de 150,1 ng/m
3 

(groupe témoin), de 

8 019,55 ng/m
3
 (diesel), de 644,7 ng/m

3
 (B50) et de 95,8 ng/m

3
 (B100). 
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L’endothéline-1, un marqueur de la dysfonction endothéliale, n’a pas été mesurée dans le cadre 

de cette étude. Par contre, la pression sanguine, qui peut aussi être associée à une dysfonction 

endothéliale, l’a été. Les auteurs n’ont constaté aucune différence significative de la pression 

sanguine moyenne, 30 minutes et 60 minutes après la période de préexposition, pour les groupes 

témoin et de traitement diesel, B50 et B100. 

 

Prothrombose 

NBB (2000a)/Finch et coll. (2002) ont réalisé une étude d’exposition subchronique par 

inhalation (pour plus de détails, voir 7.2.1.1) chez des rats F344 afin d’établir la toxicité 

potentielle des émissions de gaz d’échappement de biodiesel (dérivé du soya). Trente rats, 

15 mâles et 15 femelles par groupe d’exposition, ont été utilisés pour l’examen hématologique 

(NBB 2000a). 

 

Des prélèvements sanguins ont été réalisés avant l’exposition et 30 et 90 jours après l’exposition. 

Les marqueurs de prothrombose analysés comprenaient les thrombocytes (ou plaquettes) et les 

leucocytes. L’exposition aux gaz d’échappement de biodiesel n’a pas eu d’incidences sur ces 

marqueurs. Bien que le nombre de thrombocytes et de leucocytes aient chuté avec le temps dans 

le cas de toutes les expériences, il n’y avait pas de différence entre les groupes (témoin et 

biodiesel) à l’intérieur de chacune des périodes de traitement (0, 30 et 90 jours). 

 

Brito et coll. (2010) ont analysé les prélèvements sanguins de souris exposées par inhalation aux 

gaz d’échappement de biodiesel, de diesel et à l’air filtré 24 heures après l’exposition. Les 

marqueurs de prothrombose comprenaient la numération des thrombocytes, la concentration de 

fibrinogène, la numération des leucocytes, le temps de céphaline activée (TCA), le temps de 

prothrombine (TP) et le temps de thrombine (TT). 

 

Les résultats ont indiqué qu’il y avait une augmentation significative du nombre moyen de 

thrombocytes dans le groupe B100 (903,73 ± 153,7 M/mm
3
) en comparaison avec le groupe 

diesel (605,60 ± 208,2 M/mm
3
) et le groupe témoin (608,67 ± 287,9 M/mm

3
). Il y a également eu 

une augmentation du nombre moyen de thrombocytes dans le groupe B50 (682,50 ± 181,52 

M/mm
3
) en comparaison avec le groupe témoin et le groupe diesel, quoique non significative. 

 

Il y a eu une légère augmentation non significative du nombre moyen de leucocytes (3,82 ± 1,22 

M/mm
3
) dans le groupe B50 par comparaison avec le groupe témoin (3,49 ± 0,92 M/mm

3
) et une 

diminution non significative a été observée dans les groupes diesel (2,66 ± 0,60 M/mm
3
) et B100 

(3,12 ± 0,95 M/mm
3
) par comparaison avec le groupe témoin. La différence entre les groupes 

B50 et B100 par comparaison avec le groupe diesel était non significative. 
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La concentration moyenne de fibrinogène semblait diminuer à mesure que la teneur en biodiesel 

augmentait. Cependant, il a été déterminé que les différences n’étaient pas significatives. Les 

concentrations moyennes de fibrinogène étaient de 131,54 ± 70,68 mg/dl pour le groupe témoin, 

de 125,58 ± 51,97 mg/dl pour le groupe diesel, de 113,00 ± 19,94 mg/dl pour le groupe B50 et de 

29,92 ± 9,99 mg/dl pour le groupe B100. Les auteurs de l’étude n’ont pas interprété ces niveaux. 

Il faut toutefois souligner que les nombres étaient bas pour tous les groupes et que ceux pour le 

groupe B100 ne sont pas compatibles avec la vie. 

 

Les valeurs moyennes du TCA, du TP et du TT n’étaient pas significativement différentes pour 

les groupes témoin, diesel, B50 et B100.  

 

Brito et coll. (2010) ont indiqué que l’exposition aux gaz d’échappement de B50 et de B100 et 

l’activation des leucocytes et des thrombocytes de la moelle osseuse sont une indication 

d’épisodes prothrombotiques et peuvent être semblables à la série d’effets associés à l’exposition 

à la fraction organique des particules de gaz d’échappement de diesel. Bien qu’il puisse en être 

ainsi, les résultats de la présente étude concernant les leucocytes ne corroborent pas 

nécessairement cette conclusion. Alors que les résultats concernant les thrombocytes indiquent 

une augmentation significative dans le cas du groupe B100 par comparaison avec le groupe 

diesel et le groupe témoin, il n’y avait pas d’augmentation significative du nombre de leucocytes 

des suites d’une exposition aux gaz d’échappement de biodiesel. Il faut souligner que les 

données hématologiques du NBB (2000b) n’indiquaient aucune augmentation du nombre de 

thrombocytes ou de leucocytes. 

 

Inflammation systémique et athérosclérose 

Le NBB (2000a, 2000b)/Finch et coll. (2002) ont analysé des marqueurs d’inflammation, tels 

que les thrombocytes, les leucocytes et les lymphocytes. Des échantillons sanguins ont été 

prélevés avant l’exposition, après 30 jours et à la fin de l’exposition (90 jours). L’exposition aux 

gaz d’échappement de biodiesel n’a pas eu d’effet sur le nombre de thrombocytes ni de 

leucocytes (voir la sous-section Prothrombose). De la même manière, le nombre de lymphocytes 

n’a pas varié significativement entre le groupe témoin et les groupes d’exposition faible, 

intermédiaire ou élevée au cours de chacune des périodes de traitement (NBB 2000b). 

 

Brito et coll. (2010) ont étudié les effets cardiovasculaires aigus chez les souris et ont constaté 

que les gaz d’échappement de B50 et B100 suscitaient une réponse inflammatoire systémique, y 

compris la libération de leucocytes (non significative) et de thrombocytes de la moelle osseuse, 

par comparaison avec le groupe exposé aux gaz d’échappement de diesel et le groupe témoin. 

Les auteurs ont indiqué qu’une telle réponse hausse l’inflammation pulmonaire et modifie le 

phénotype des plaques athérosclérotiques, les rendant plus susceptibles à une rupture (Van Eeden 

et Hogg 2002, dans Brito et coll. 2010). Une inflammation systémique est hypothétiquement le 

résultat d’une chaîne d’événements comprenant l’activation de voies de transmission cellulaire et 
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la libération de médiateurs pro-inflammatoires. D’après Brito et coll. (2010), cette cascade est 

démontrée par l’activation de la moelle osseuse, des macrophages alvéolaires dans le LLBA, des 

leucocytes, des lymphocytes et des thrombocytes dans le sang (Brito et coll. 2010). 

 

L’analyse de la moelle osseuse 24 heures après l’exposition a révélé une augmentation 

significative du nombre moyen de cellules totales dans les groupes B100 (92,51 cellules/ml x 

10
4
), B50 (97,9 cellules/ml x 10

4
) et diesel (121,9 cellules/ml x 10

4
) par comparaison avec le 

groupe témoin (55,54 cellules/ml x 10
4
). Le pourcentage moyen des métamyélocytes a augmenté 

de façon significative dans les groupes B50 (7,64%) et B100 (7,8%) par comparaison avec le 

groupe diesel (4,55%). La valeur pour le groupe témoin était de 5,14%. Le pourcentage moyen 

des monocytes avait diminué de façon significative dans le groupe B50 (2,18 %) par 

comparaison avec les groupes diesel (3,91%) et B100 (3,9%). La valeur pour le groupe témoin 

était de 3,42%. Le pourcentage moyen des plasmocytes a été réduit de façon significative dans le 

groupe B50 (0,09%) par comparaison avec le groupe B100 (1,7%) et le groupe témoin (1,37%). 

La valeur pour le groupe diesel était de 1%. Les auteurs n’ont constaté aucune différence 

significative pour les autres cellules de la moelle osseuse, dont les myélocytes, les cellules 

bastonets,
74

 les cellules segmentées, les éosinophiles, les lymphocytes, les macrophages et les 

érythrocytes (Brito et coll. 2010). 

 

Il y a eu une augmentation significative du nombre moyen des macrophages alvéolaires dans le 

LLBA dans le cas des groupes exposés au diesel, au B50 et au B100 par comparaison avec le 

groupe témoin. Il y a aussi eu une augmentation significative du nombre de neutrophiles dans le 

LLBA pour les groupes diesel et B50 par comparaison avec le groupe témoin. 

 

Les résultats pour les leucocytes et les thrombocytes ont été présentés dans la section précédente 

sur la prothrombose. L’analyse du sang a révélé que le nombre de lymphocytes était 

significativement différent pour le groupe B50 (3,02 ± 1,10 M/mm
3
) par rapport au groupe diesel 

(1,97 ± 0,58 M/mm
3
). Le nombre de lymphocytes du groupe témoin et du groupe B100 s’élevait 

à 2,69 ± 0,90 M/mm
3
 et à 2,45 ± 0,72 M/mm

3
, respectivement. Aucune différence significative 

n’a été constatée dans les niveaux de neutrophiles (cellules segmentées), d’éosinophiles ou de 

basophiles dans les groupes expérimentaux. 

 

Effets hématologiques 

NBB (2000a)/Finch et coll. (2002) ont réalisé une étude d’exposition subchronique par 

inhalation avec des rats F344 afin de déterminer la toxicité des gaz d’échappement de biodiesel. 

Du sang a été prélevé pour l’analyse de paramètres hématologiques: nombre de globules rouges, 

hémoglobine (Hgb), pourcentage d’hématocrite (HCTPCT), nombre de thrombocytes, nombre de 

leucocytes (cellules segmentées, granulocytes neutrophiles à noyau en bâtonnet, lymphocytes, 

monocytes, éosinophiles et basophiles) et la numération de la formule hémoleucocytaire. Les 

                                                 
74

 Terme non traduit, voir Brito et coll. (2010) 
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échantillons sanguins ont été prélevés avant l’exposition, après 30 jours et à la fin de l’exposition 

(90 jours). 

 

Les nombres totaux de globules blancs (principalement des lymphocytes et des monocytes) ont 

diminué chez les rats de tous les groupes d’exposition pendant pendant la période d’exposition 

de 13 semaines. Les auteurs ont indiqué que cette observation (les nombres moindres de 

lymphocytes) était conforme avec des rapports antérieurs sur des rats Sprague-Dawley plus agés 

(Wolford et coll. 1987, dans NBB 2000a). 

 

Les résultats n’indiquent aucune différence significative en ce qui concerne les nombres de 

thrombocytes (voir la sous-section Prothrombose) et de lymphocytes (voir la sous-section 

Inflammation systémique et athérosclérose), ainsi que tous les autres paramètres pour chaque 

groupe (témoin et expositions faible, intermédiaire et élevée) avant l’exposition, puis après  

30 jours et 90 jours d’exposition. Les auteurs de l’étude ont conclu que, biologiquement parlant, 

aucune différence significative n’a été observé quant aux données hématologiques pour tous les 

groupes étudiés (NBB 2000a; Finch et coll. 2002). Santé Canada a examiné les données (NBB 

2000b) et était d’accord avec cette conclusion. 

 

Brito et coll. (2010) ont enquêté sur les effets cardiovasculaires induits par l’inhalation de gaz 

d’échappement de diesel, de gaz d’échappement de biodiesel et d’air filtré. L’analyse des 

paramètres hématologiques 24 heures après l’exposition comprenait: le volume globulaire moyen 

(VGM), la concentration corpusculaire moyenne en hémoglobine (CCMH), les réticulocytes, les 

thrombocytes, les leucocytes, les lymphocytes, les érythrocytes, l’Hb, l’hématocrite, la teneur 

corpusculaire moyenne en hémoglobine (en masse) (TCMH), l’indice de distribution des 

globules rouges avec coefficient de variation, l’indice de distribution des globules rouges avec 

distribution par taille, les neutrophiles (cellules segmentées), les éosinophiles, les basophiles, les 

monocytes et le fibrinogène. Il y avait une augmentation significative du VGM dans le groupe 

B100 (45,54 ± 0,66 fl) par comparaison avec les groupes diesel (44,07 ± 0,88 fl), B50 (42,90 ± 

0,73 fl), et le groupe témoin (43,38 ± 0,91 fl). 

 

Les CCMH étaient: B50 (35,40 ± 1,65 g/dl), groupe témoin (34,37 ± 0,60 g/dl), diesel 

(33,74 ± 0,75 g/dl) et B100 (33,25 ± 0,50 g/dl). La CCMH a diminué significativement dans le 

groupe B100 par rapport aux groupes B50 et témoin, mais cette différence n’était pas 

significative par rapport au groupe diesel. La valeur pour le groupe B50 était significativement 

plus élevée que les groupes diesel et B100. Les réticulocytes ont augmenté de façon significative 

pour le groupe B50 (3,87 ± 0,44%) par comparaison avec les groupes B100 (3,10 ± 0,80%), 

diesel (2,83 ± 0,45%) et le groupe témoin (2,87 ± 0,39%). 

 

Aucune différence n’a été constatée entre les groupes expérimentaux pour les érythrocytes, l’Hb, 

l’hématocrite, la TCMH, l’indice de distribution des globules rouges avec coefficient de 
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variation, l’indice de distribution des globules rouges avec distribution par taille, les neutrophiles 

(cellules segmentées), les éosinophiles, les basophiles et les monocytes. 

 

Les résultats de Brito et coll. (2010) pour le nombre moyen de thrombocytes et de leucocytes 

ainsi que de fibrinogène sont présentés à la sous-section Prothrombose. Les résultats pour le 

nombre moyen de lymphocytes sont présentés à la sous-section Inflammation systémique et 

athérosclérose. 

 

Incidents cardiaques 

L’étude de Brito et coll. (2010) porte sur les effets cardiovasculaires induits par une exposition 

par inhalation aux gaz d’échappement de diesel, aux gaz d’échappement de biodiesel et à l’air 

filtré. Les marqueurs d’incidents cardiaques qui ont été analysés comprenaient la fréquence 

cardiaque (FC), la variabilité de la fréquence cardiaque (VFC) pour le domaine de temps 

(caractérisée par l’écart-type des battements normaux du cœur (ETBNC) et la moyenne 

quadratique de l’ETBNC (MQET)) et le domaine de fréquence (caractérisé par une fréquence 

faible (FF), une fréquence élevée (FE) et le ratio fréquence faible-fréquence élevée (FF/FE)). La 

pression sanguine a également été mesurée et aucune différence significative n’a été constatée 

pour les différents traitements (voir la sous-section Dysfonction endothéliale). Tous les 

paramètres ont été mesurés à 30 et 60 minutes relativement à la période de préexposition. 

 

D’importantes différences ont été constatées pour les paramètres FC et VFC des groupes (MQET 

et FF). Cependant, aucun effet du temps (30 et 60 minutes) ni aucune interaction entre le temps 

et le groupe n’a été observé. La FC moyenne a augmenté de façon significative après 30 et 

60 minutes pour le groupe B100 (43,84 ± 63,96 battements/min; -1,49 ± 50,58 battements/min) 

par comparaison avec les groupes témoins (-6,08 ± 52,93 battements/min et -48,42 ± 67,79 

battements/min). Il n’y avait aucune différence significative après 30 et 60 minutes pour la FC 

moyenne entre le groupe témoin (ci-dessus) et les groupes diesel et B50. En ce qui a trait à la 

VFC, la MQET moyenne a augmenté de manière significative après 30 et 60 minutes dans le 

groupe diesel (0,34 ± 19,98 ms; 11,44 ± 26,17 ms) par comparaison avec le groupe témoin (-

17,07 ± 16,55 ms, -10,11 ± 26,27 ms). Par ailleurs, la FF moyenne a augmenté de façon 

significative après 30 et 60 minutes dans les groupes diesel (22,88 ± 59,88 ms
2
; 23,87 ± 84,41 

ms
2
) et B100 (1,28 ± 41,20 ms

2
; 35,15 ± 130,78 ms

2
) par comparaison avec le groupe témoin (-

61,75 ± 71,17 ms
2
; -39,52 ± 98,33 ms

2
). Aucune différence significative n’a été constatée pour 

l’ETBNC, la FE et le ratio FF/FE dans les groupes témoin, diesel, B50 et B100. 

 

Résumé et conclusion 

Des expériences d’exposition aux gaz d’échappement de diesel, aux particules de gaz 

d’échappement de diesel et/ou aux particules dans l’air ambiant par différentes voies sur les 

animaux et les humains ont démontré des incidences quant à la dysfonction endothéliale 

(Bouthillier et coll. 1998; Mills et coll. 2005; Peters 2005; Tornqvist et coll. 2007; Peretz et coll. 
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2008), à la prothrombose (Nemmar et coll. 2004a; Nemmar et coll. 2004b), à l’inflammation 

systémique et à l’athérosclérose (Peters et coll. 1997; Pekkanen et coll. 2000; Peters et coll. 

2001a; Peters et coll. 2001b; Schwartz 2001; Suwa et coll. 2002; Sørensen et coll. 2003; Sun et 

coll. 2005; Van Eeden et coll. 2005), au profil hématologique (Wiester et coll. 1980; Brightwell 

et coll. 1986; Peters et coll. 1997; Pekkanen et coll. 2000; Peters et coll. 2001a; Peters et coll. 

2001b; Schwartz 2001) et aux incidents cardiaques (Liao et coll. 1999; Pope et coll. 1999a; Pope 

et coll. 1999b; Gold et coll. 2000; Nadziejko et coll. 2001; Holguin et coll. 2003; Liao et coll. 

2004; Pope et coll. 2004a; Pope et coll. 2004b; Campen et coll. 2005; Luttmann-Gibson et coll. 

2006; Wheeler et coll. 2006; Adar et coll. 2007; Mills et coll. 2007).  

 

Quant aux gaz d’échappement de biodiesel, Brito et coll. (2010) n’ont constaté aucune différence 

significative entre les expériences avec le biodiesel et le diesel en ce qui a trait à la dysfonction 

endothéliale et les incidents cardiaques. Dans le cas de la dysfonction endothéliale, un seul effet 

pertinent a été mesuré, la pression sanguine. Pour ce qui est des incidents cardiaques, les effets 

comprenaient la FC, VFC et la pression sanguine. Comme cette étude était la seule disponible 

qui examinait l’effet du biodiesel sur ces résultats cardiovasculaires, il n’a pas été possible de 

tirer des conclusions quant aux comparaisons entre les gaz d’échappement de biodiesel et 

de diesel. 

 

En ce qui concerne les résultats pour l’inflammation systémique, l’athérosclérose et les effets 

hématologiques, Brito et coll. (2010) ont constaté que l’exposition aiguë de souris aux gaz 

d’échappement de B100, de B50 et de diesel a mené à un nombre plus élevé de cellules de la 

moelle osseuse totales dans le cas des groupes B50 et B100 par comparaison avec le groupe 

témoin, mais pas par rapport au groupe diesel. Pour certains paramètres, des différences 

significatives entre les groupes biodiesel et diesel ont été remarquées. Le pourcentage moyen des 

métamyélocytes (voir la sous-section Inflammation systémique et athérosclérose) était plus élevé 

pour les groupes B50 et B100 comparativement au groupe diesel, le pourcentage moyen de 

monocytes (voir la sous-section Inflammation du systémique et athérosclérose) était moindre 

pour le groupe B50 en comparaison avec les groupes B100 et diesel et le pourcentage moyen de 

réticulocytes (voir la sous-section Effets hématologiques) était plus élevé dans le groupe B50 en 

comparaison avec tous les groupes. Une augmentation significative des nombres de 

thrombocytes (voir la sous-section Prothrombose) dans le cas du groupe B100 par comparaison 

avec le groupe diesel ainsi qu’un nombre plus élevé de lymphocytes (voir la sous-section 

Inflammation systémique et athérosclérose) dans le groupe B50 par comparaison avec le groupe 

diesel semblent indiquer la présence d’effets inflammatoires causés par les gaz d’échappement 

de biodiesel. Les changements hématologiques incluaient un VGM plus important et une CCMH 

moindre pour le groupe B100 par comparaison avec tous les autres groupes étudiés. Les 

changements à ces paramètres hématologiques expriment possiblement les effets inflammatoires 

mentionnés. 
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Brito et coll. (2010) ont calculé que les gaz d’échappement de B50 avaient augmenté les 

émissions de PM2.5 (21,88%), de carbone noir (57,85%), de particules inorganiques (37,64%) et 

de CO (21,55%), mais présentaient des émissions plus faibles d’HAP (91,77%) et de COV 

(78,98%) par comparaison avec les gaz d’échappement de diesel. Les gaz d’échappement de 

B100 présentaient des émissions réduites de PM2.5 (45,93%), de carbone noir (38,65%), de 

particules inorganiques (32,81%), de CO (60,78%), d’HAP (97,81%) et de COV (60,71%) par 

comparaison au diesel. 

 

Il faut souligner que les calculs qui ont généré les chiffres ci-haut mentionnés reposent sur des 

moyennes (PM2.5, carbone noir et particules inorganiques) et des totaux (HAP et COV) et ne 

tiennent pas compte des écarts-types, c.-à-d. de la signification statistique. Par exemple, 

l’augmentation des PM2.5 du groupe B50 (21,88%) semble douteuse étant donné que les 

écarts-types pour les groupes B50 et diesel indiquaient qu’ils n’étaient pas statistiquement 

différents. Les écarts-types n’étaient pas fournis pour les particules inorganiques, les HAP et les 

COV. Il est donc impossible d’apprécier la signification des changements signalés. 

  

Bien que la raison exacte pour la hausse de certains paramètres d’inflammation, c.-à-d. les 

cellules de la moelle osseuse, les thrombocytes et les lymphocytes, résultant des expériences 

avec le biodiesel (B100 et B50) ne soit pas évidente, cette augmentation pourrait être liée à la 

présence et/ou à la combinaison de contaminants qui provoquent l’inflammation, dont les PM2.5, 

le carbone noir, les HAP, le CO, les composés inorganiques et les COV. Dans le cas de B50, une 

augmentation de certains marqueurs d’inflammation peut être causée en partie par des niveaux 

plus élevés de PM2.5, de carbone noir, de certains composés inorganiques, de CO ainsi que de 

certains contaminants et/ou caractéristiques physicochimiques qui n’ont pas été mesurés dans 

cette étude. Étant donné que les PM2.5, le carbone noir, les composés inorganiques, le CO, les 

HAP et les COV dans les gaz d’échappement de biodiesel étaient tous inférieurs que dans les gaz 

d’échappement de diesel, d’autres contaminants et/ou facteurs physicochimiques qui n’ont pas 

été mesurés dans le cadre de l’étude, dont les NOx, des COV spécifiques, la FOS des PM et des 

tailles spécifiques de particules peuvent contribuer aux hausses de certains marqueurs 

d’inflammation. 

 

Les résultats de Brito et coll. (2010) indiquent que l’exposition aux gaz d’échappement de 

biodiesel (B100 et B50) entraîne des augmentations de certains marqueurs d’inflammation par 

comparaison avec les gaz d’échappement de diesel. Toutefois, puisque ces observations 

proviennent d’une seule étude, il est impossible de tirer des conclusions définitives quant aux 

effets cardiovasculaires. Il faut également souligner que cette étude reposait sur l’utilisation 

d’une génératrice et non d’un moteur de véhicule doté de dispositifs de contrôle des émissions. 

Brito et coll. (2010) n’ont pas identifié de contaminants spécifiques responsables des 

augmentations des marqueurs d’inflammation à l’étude. La seule autre étude analysée (NBB 

2000a/Finch et coll. 2002) n’a pas rapporté d’effets significatifs pour les paramètres 
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cardiovasculaires mesurés et elle ne comportait pas un groupe de traitement avec le diesel. Une 

comparaison des effets cardiovasculaires avec le biodiesel n’était donc pas possible. 

7.2.4 Cancérogénicité  

7.2.4.1 Échappement de biodiesel 

Le texte qui suit analyse la littérature publiée sur les effets reliés à l’initiation de la carcinogenèse 

suite à l’exposition aux gaz d’échappement de biodiesel et traite spécifiquement des principaux 

résultats suivants: les effets clastogènes in vivo et in vitro, les processus biochimiques associés à 

l’instabilité génétique, les effets cytotoxiques sur les cellules de mammifères en milieu de culture 

et les effets mutagènes sur la bactérie Salmonella. 

 

Effets clastogènes in vivo et in vitro 

Parmi les publications examinées par les pairs, seulement une étude in vivo et une étude in vitro 

ont évalué les effets clastogènes des gaz d’échappement de biodiesel (NBB 2000a/Finch et coll. 

2002; Eckl et coll. 1997). 

 

NBB (2000a)/Finch et coll. (2002) ont réalisé une étude sur l’exposition subchronique par 

inhalation (pour plus de détails, voir la Section 7.2.1.1) avec des rats F344 afin de déterminer la 

toxicité des émissions de gaz d’échappement de biodiesel. Cinq rats mâles et cinq rats femelles 

ont été utilisés par groupe d’exposition dans le cadre du volet clastogène de l’étude, lequel 

comprenait les tests du micronucléus et d’échange de chromatides sœurs. 

 

Les  micronucléus ont été examinés dans la moelle osseuse prélevée de fémurs et les échanges de 

chromatides sœurs ont été évalués dans les lymphocytes du sang périphérique au terme de 

13 semaines (sans période de récupération après l’exposition). Les deux épreuves ont été 

réalisées sur les rats du groupe témoin 7,12-diméthylbenzanthracène (DMBA) et des quatre 

groupes d’exposition après le sacrifice final. Aucun effet statistiquement significatif lié à 

l’exposition aux gaz d’échappement de biodiesel sur l’induction de micronucleus de la moelle 

osseuse et l’échange de chromatides sœurs dans les lymphocytes du sang périphérique n’a été 

observé (NBB 2000a/Finch et coll. 2002).  

 

L’étude du NBB (2000a)/Finch et coll. (2002) était la seule disponible qui portait sur 

l’évaluation des effets clastogènes associés à l’exposition par inhalation aux gaz d’échappement 

de biodiesel. L’étude ne comprenait pas une exposition aux gaz d’échappement de diesel, 

limitant ainsi toute comparaison des effets clastogènes entre les gaz d’échappement de biodiesel 

et de diesel. 

 

Eckl et coll. (1997) ont recouru au test d’Ames (TA98 et TA100) et à des hépatocytes primaires 

de rats métaboliquement compétents afin d’examiner les effets clastogènes d’extraits de PM et 

de condensats de gaz d’échappement de carburant diesel et d’EMC générés par un moteur de 
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tracteur à cinq régimes de charges différentes (p. ex., 0 à 100% de charge à des tours par minute 

variables). Les résultats du test d’Ames ont indiqué un potentiel mutagène supérieur pour les gaz 

d’échappement de diesel par rapport à l’EMC. Dans le cas du modèle expérimental avec les 

hépatocytes de rat, aucune différence statistiquement significative n’a été constatée selon les 

mesures de l’induction de micronucleus et les échanges de chromatides sœurs. Les auteurs ont 

attribué cette différence à la plus grande capacité métabolique des hépatocytes par rapport aux 

souches de Salmonella et à la plus grande sensibilité des bactéries aux HAP nitrés.  

 

Processus biochimiques associés à l’instabilité génétique 

L’association entre l’inflammation et le développement de cancers est bien établie. 

L’inflammation a été liée à la prolifération et à la survie de cellules malignes, à la production de 

DRO, à la détérioration de l’ADN et à un déséquilibre de la capacité antioxydante. De plus, 

l’inflammation a été liée à l’instabilité génétique, laquelle peut entraîner la formation de cellules 

cancéreuses (Colotta et coll. 2009). Quatre études ont examiné la réponse inflammatoire, la 

détérioration de l’ADN ou la réponse antioxydante aux gaz d’échappement ou aux extraits de 

PM provenant des gaz d’échappement de biodiesel et de diesel dans le cadre d’expériences in 

vitro (Jalava et coll. 2010; Le Prieur et coll. 2000; Swanson et coll. 2009; Kooter et coll. 2011). 

 

Dans une étude réalisée en 2010, Jalava et ses collègues ont évalué les DRO, la production de 

cytokines et la génotoxicité dans des macrophages RAW267.4 exposés à 15, 50, 150 et 

300 µg/ml d’extrait de PM provenant des gaz d’échappement d’EMC, de EN590 et de HVH 

générés par un moteur diesel hors-route à injection indirecte (opéré selon plusieurs modes [de 

2,22 à 22,2 kW] et avec ou sans catalyseur) pendant 24 heures. Aucune différence 

statistiquement significative de la production de DRO n’a été décelée entre les trois groupes 

expérimentaux soumis à différents carburants ou à des concentrations différentes d’extraits de 

PM. Une augmentation statistiquement significative de la production de DRO en fonction de la 

dose a toutefois été constatée au cours de chacune des expériences (Jalava et coll. 2010). Les 

auteurs ont également remarqué que l’extrait de PM des gaz d’échappement d’EMC était le 

moins puissant pour activer certains marqueurs d’inflammation, comme le TNF-α et la MIP-2. 

Cependant, les différences entre les expériences n’étaient pas significatives. Par ailleurs, la 

détérioration de l’ADN, telle qu’évaluée au moyen du test de Comet, était comparable selon les 

extraits de PM des gaz d’échappement des trois carburants. S’appuyant sur ces analyses, les 

auteurs ont conclu que le pouvoir toxique des extraits de PM des gaz d’échappement d’EMC, de 

diesel et d’HVH, tel qu’évalué par la détérioration de l’ADN, les réponses inflammatoires et la 

production de DRO, était comparable. Aucune corrélation n’a été déterminée entre les niveaux 

de chacun des polluants contenus dans l’extrait de PM des gaz d’échappement des différents 

carburants, les DRO et la réponse des marqueurs d’inflammation. 

 

En 2000, Le Prieur et ses collaborateurs ont évalué le pouvoir antioxydant et la réponse 

inflammatoire dans des coupes de poumons de rat exposées in vitro aux gaz d’échappement 
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entiers (100%) ou filtrés (10, 15, 25, 60 et 85%) de diesel, d’EMC à 100% ou d’EMC à 30% 

(30% d’EMC et 70% de diesel) (générés par un moteur Robin 5 CV à cylindre unique 

fonctionnant à un régime de 3 000 tr/min avec une charge correspondant à une sortie de 

puissance de pression hydraulique d’un bar) pendant trois heures. L’indice de fumée Bosch et la 

teneur en hydrocarbures et en CO ont diminué dans les gaz d’échappement d’EMC, alors que les 

niveaux de NOX ont augmenté légèrement avec l’EMC à 100% par rapport aux gaz 

d’échappement de diesel. Les niveaux totaux de glutathion, un marqueur du stress oxydatif ou du 

pouvoir antioxydant, ont diminué à la suite des expositions aux trois gaz d’échappement, mais 

les différences n’étaient pas statistiquement significatives entre les trois différents types de 

carburants. L’expérience avec les gaz d’échappement de diesel a produit une augmentation 

statistiquement significative des niveaux de protéines TNF-α en fonction de la concentration, 

alors que le fait de suppléer avec de l’EMC ou la filtration des gaz d’échappement a empêché 

une hausse des niveaux de TNF-α (Le Prieur et coll. 2000). 

 

En 2009, Swanson et ses collègues ont eu recours à un modèle in vitro de cellules épithéliales de 

bronches humaines (BEAS-2B) afin d’analyser les effets inflammatoires d’extraits organiques de 

PM du SRM 1975 (un extrait de PM de diesel), d’EES, d’EMS, de diesel Phillips N
o
 2 (D2) et 

d’un solvant témoin (pour plus de détails, voir la sous-section 7.2.1.1 Inflammation). Une 

analyse de la réaction médiane de l’IL-8 a révélé une augmentation statistiquement significative 

des niveaux de protéines IL-8 après un traitement avec l’extrait de PM des gaz d’échappement de 

biodiesel par comparaison au diesel dans l’une des trois expériences (Swanson et coll. 2009). 

 

Kooter et coll. (2011) ont utilisé la lignée cellulaires RAW264.7 de macrophages de souris dans 

le cadre du test dithiothréitol (DTT) afin de vérifier l’activité d’oxydoréduction (formation de 

DRO) d’extraits de particules de diesel EN590, de biodiesel EN14214, de mélanges (B5, B10 et 

B20) et d’huile végétale brute (HVB). L’utilisation d’un filtre à particules diesels (FPD) avec le 

diesel EN590 a également été testée. Un moteur de camion six-cylindres Euro III de 12 litres et 

de 355 kW a été utilisé. Le moteur a été testé en fonction de l’European Transient Cycle sur un 

dynamomètre transitoire pour moteur. L’utilisation de B100, d’HVB et d’un FPD a diminué la 

masse et le nombre de matières particulaires de plus de 80%. Une diminution significative du EC 

(90%) et des HAP oxygénés (70%) a également été constatée. Cependant, il n’y a eu aucune 

réduction significative des HAP nitrés. L’utilisation de B100 et d’HVB a entraîné une 

augmentation des NOX d’environ 30%. Le potentiel oxydant des carburants B100, HVB et 

diesel+FPD a diminué de 95% par comparaison avec le diesel. Les auteurs ont indiqué que la 

réduction de l’activité d’oxydoréduction était corrélée avec la réduction des niveaux de EC et 

d’HAP totaux. 

 

D’après Jalava et coll. (2010) et Le Prieur et coll. (2000), le traitement avec les gaz 

d’échappement ou les extraits de PM des gaz d’échappement de biodiesel et de diesel ont des 

incidences comparables en termes de réponse au stress oxydatif et de détérioration de l’ADN. En 
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revanche, Kooter et coll. (2011) ont constaté une diminution significative de la formation de 

DRO pour le biodiesel par rapport au diesel. L’exposition aux gaz d’échappement ou aux extraits 

de PM de gaz d’échappement de biodiesel ont entraîné une réponse inflammatoire qui était égale 

ou inférieure comparativement à l’ED. Jalava et coll. (2010) ont constaté une diminution faible, 

mais non significative, alors que Le Prieur et coll. (2000) ont décelé une réduction significative 

lorsque le diesel a été remplacé par de l’EMC. Swanson et coll. (2009) ont observé une hausse 

significative de la réponse inflammatoire à la FOS des gaz d’échappement de biodiesel par 

comparaison avec la même fraction dans le cas des gaz d’échappement de diesel, mais seulement 

dans une expérience sur trois. 

 

Il faut souligner que la méthode d’extraction employée dans les différentes études présentait des 

variantes. Dans l’étude de Jalava, les échantillons de gaz d’échappement ont été extraits avec du 

méthanol, alors que l’étude de Swanson a employé du dichlorométhane. Il a été démontré que le 

dichlorométhane est un solvant plus efficace pour extraire les composés organiques mutagènes 

des gaz d’échappement de diesel (Petersen et coll. 1982; Montreuil et coll. 1992). Les études 

équivalentes n’ont toutefois pas été réalisées pour les émissions de gaz d’échappement de 

biodiesel. Outre les différences entre les méthodes d’extraction, des différences aux niveaux des 

types de moteur et d’états de marche utilisés pour générer les échantillons de gaz d’échappement 

peuvent également avoir contribué à la variabilité des résultats entre les études. 

 

Effets cytotoxiques sur des cellules de mammifères en milieu de culture 

Plusieurs études de la littérature scientifique portent sur le potentiel cytotoxique et apoptotique 

du biodiesel dans le cadre d’expérimentations in vitro (Bünger et coll. 1998a; Bünger et coll. 

1998b; Bünger et coll. 2000a; Jalava et coll. 2010; Le Prieur et coll. 2000; Liu et coll. 2009; 

Kooter et coll. 2011). Ackland et coll. (2007), Liu et coll. (2008) et Swanson et coll. (2009) ont 

également effectué des recherches sur la cytotoxicité ou l’apoptose de cellules exposées à des 

extraits de diesel et de biodiesel (voir la sous-section Histopathologie et fonction pulmonaire à la 

Section 7.2.1.1). 

 

Certains chercheurs n’ont signalé aucune différence quant à la cytotoxicité ou l’induction de 

l’apoptose après l’exposition de cellules ou des tissus à de l’extrait de PM provenant des gaz 

d’échappement de diesel ou de biodiesel (c.-à-d., EMC, EMS et EES). Bünger et coll. (1998a) 

n’ont trouvé aucune différence statistiquement significative quant à la cytotoxicité des extraits de 

PM de gaz d’échappement (générés par une Volkswagen Vento 1,9L TDI dotée d’un moteur 

diesel avec turbocompresseur à injection directe et d’un convertisseur catalytique à oxydation, 

opéré selon les cycles d’essai MVEG-A européen et FTP-75 des États-Unis) de diesel, d’EMC et 

d’EMS dans des cellules L929. Par ailleurs, Bünger et coll. (1998b) n’ont pas constaté de 

différence statistiquement significative de la cytotoxicité dans les cellules L929 entre les extraits 

de PM des gaz d’échappement d’EMC ou de diesel (générés par un moteur diesel Farymann à 

cylindre unique à injection directe et doté d’un convertisseur catalytique et opéré selon un cycle 
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de 5 modes). Enfin, Jalava et coll. (2010) ont examiné la cytotoxicité d’extraits de PM des gaz 

d’échappement de diesel, d’HVH et d’EMC (générés par un moteur diesel hors route à injection 

indirecte) et n’ont observé aucune différence entre les trois types de carburants. D’autres études 

ont toutefois trouvé que tant le diesel que le biodiesel peuvent être de puissants inducteurs 

d’apoptose et/ou de cytotoxicité (Bünger et coll. 2000a; Le Prieur et coll. 2000; Liu et coll. 2009; 

Kooter et coll. 2011). 

 

Le Prieur et coll. (2000) ont constaté une diminution statistiquement significative de la viabilité 

(méthode du dosage de l’adénosine triphosphate) des coupes de poumons de rats à la suite de 

l’exposition à des concentrations croissantes de gaz d’échappement filtrés (10, 15, 25, 60 et 

85%) ou non filtrés (100%) de carburants B30 et B100 d’EMC (générés par un moteur Robin 

5 CV à cylindre unique), alors qu’aucune des concentrations de gaz d’échappement de diesel n’a 

diminué significativement la viabilité. Bien qu’une concentration de 10% de gaz d’échappement 

du mélange B30 d’EMC ait induit de façon significative la libération de nucléosomes (marqueur 

de l’apoptose), toutes les concentrations de gaz d’échappement de diesel ont induit la libération 

de nucléosomes et les gaz d’échappement d’EMC à 100% ont mené à  une libération minime de 

nucléosomes. Les auteurs ont remarqué que, bien que la plus forte réaction apoptotique ait été 

produite par les gaz d’échappement de diesel, les gaz d’échappements d’EMC à 100% et à 30% 

ont déclenché une réponse cytotoxique (viabilité cellulaire) plus forte que les gaz d’échappement 

de diesel. Il a été remarqué que la filtration des gaz d’échappement des deux carburants menait à 

une réponse variable quant à l’apoptose et la libération de nucléosomes (Le Prieur et coll. 2000). 

 

Liu et ses collègues (2009) ont analysé la cytotoxicité (telle que mesurée par le test MTT) de 

l’extrait de PM provenant des gaz d’échappement de diesel et de B10 (d’ester méthylique d’acide 

gras d’huile de palme), produit par une génératrice diesel à quatre cylindres à des charges de 10, 

33 et 55%. Ils ont observé qu’un traitement avec l’extrait de PM provenant des gaz 

d’échappement de B10 a provoqué une cytotoxicité plus forte dans des cellules BEAS-2B par 

comparaison avec l’extrait de PM des gaz d’échappement de diesel (bien qu’aucune signification 

statistique n’ait été présentée). Les résultats du test Microtox ont également indiqué une toxicité 

plus importante avec l’exposition à l’extrait de PM des gaz d’échappement de B10 par 

comparaison au diesel. Toutefois, aucune comparaison statistique des deux types de carburant 

n’a été présentée. La plus forte toxicité de l’extrait de PM provenant des gaz d’échappement de 

diesel était associée aux émissions de carbonyles les plus élevées (à une charge de 10% par 

rapport aux charges de 33 et de 55%). Cependant, ce n’était pas le cas pour l’extrait de PM des 

gaz d’échappement de B10, dont la toxicité ne présentait pas une corrélation avec les niveaux 

d’émissions de carbonyles. Les auteurs ont suggéré que les carbonyles ne sont pas les principaux 

polluants associés à la cytotoxicité de l’extrait de PM provenant des gaz d’échappement de B10. 

De plus, les émissions de CO2, de CO et de NOX ont augmenté en fonction du régime du moteur 

lorsqu’il était alimenté au diesel, alors qu’une tendance similaire a été constatée avec le 

carburant B10, sauf dans le cas des émissions de CO qui diminuaient à mesure que le régime du 
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moteur augmentait. Une corrélation entre les émissions de chacun de ces polluants et la toxicité 

n’a pas été évaluée (Liu et coll. 2009). 

 

Le groupe de Bünger a utilisé un tracteur disponible sur le marché doté d’un moteur diesel à 

quatre temps et à injection directe (Fendt 306 LSA, 52 kW) alimenté avec de l’EMC et du diesel 

et conduit selon le cycle d’essai standard européen (13 modes) (ECE R49). Des extraits 

d’émissions de particules ont été testés pour la cytotoxicité en utilisant l’essai de fixation du 

colorant rouge neutre dans des fibroblastes L929 de souris. Lors de la marche au ralenti (à l’état 

stationnaire), l’extrait de PM des gaz d’échappement d’EMC s’est avéré plus puissant à induire 

une cytotoxicité par comparaison avec l’extrait de PM des gaz d’échappement de diesel (teneur 

en soufre de 370 ppm). Cet effet a été attribué à des quantités supérieures de composés 

carbonylés, comme l’adéhyde toxique acroléine, et le carburant imbrûlé (esters méthyliques 

d’acide gras) dans les extraits durant la marche au ralenti. De plus, les émissions provenant du 

moteur alimenté en EMC contenaient moins de petites particules par rapport au diesel à des 

modes correspondant à la marche au ralenti (modes 1, 7 et 13). Les différences en cytotoxicité à 

la puissance nominale (mode 8: vitesse et charge de 100 %) se sont avérées limitées et la 

répartition des particules par taille et les nombres maximaux de particules émises étaient très 

semblables pour les deux carburants (Bünger et coll. 2000a). 

 

Kooter et coll. (2011) ont utilisé le test de LDH pour vérifier la cytotoxicité des extraits de 

particules de diesel EN590, de biodiesel EN14214, de mélanges (B5, B10 et B20) et d’HVB. La 

cytotoxicité de B100 (40%) était significativement supérieure au diesel (20%). 

 

Les gaz d’échappement ou l’extrait de PM des gaz d’échappement de biodiesel et de mélanges 

de biodiesel se sont avérés aussi puissants (Bünger et coll. 1998a; Bünger et coll. 1998b; Jalava 

et coll. 2010) ou plus puissants (Bünger et coll. 2000a; Le Prieur et coll. 2000; Liu et coll. 2009; 

Kooter et coll. 2011) que le diesel en ce qui a trait à l’induction de l’apoptose ou de la 

cytotoxicité. Il faut souligner que dans Le Prieur et coll. (2000), les résultats indiquent des 

réponses apoptotiques plus faibles, mais une cytotoxicité supérieure après l’exposition de coupes 

de poumons aux gaz d’échappement d’EMC. Des recherches sur les réponses apoptotiques et 

cytotoxiques à la suite d’expositions aux gaz d’échappement et à des extraits de PM des gaz 

d’échappement de biodiesel par comparaison au diesel ont démontré une dépendance au type de 

carburant (Le Prieur et coll. 2000; Liu et coll. 2009; Kooter et coll. 2011) et à la charge du 

moteur (Bünger et coll. 2000a; Liu et coll. 2009). Il n’y a toutefois pas suffisamment de données 

pour tirer une conclusion sur la cytotoxicité des gaz d’échappement ou des extraits de PM des 

gaz d’échappement de biodiesel. Enfin, il faut souligner que chacune des études mentionnées ont 

employé des moteurs différents et des conditions d’essais différentes. 
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Effets mutagènes sur les bactéries Salmonella 

Entre 1997 et 2011, plusieurs études ont évalué la mutagénicité d’extraits de PM provenant des 

gaz d’échappement de biodiesel en s’appuyant sur des modifications de l’essai biologique sur le 

potentiel mutagène de la bactérie Salmonella typhimurium en présence de microsomes (ou test 

d’Ames) (Bagley et coll. 1998; Bünger et coll. 1998a; Bünger et coll. 1998b; Bünger et coll. 

2000a; Bünger et coll. 2000b; Bünger et coll. 2006; Carraro et coll. 1997; Eckl et coll. 1997; 

Kado et coll. 2003; Kooter et coll. 2011; Krahl et coll. 2001; Krahl et coll. 2002a; [Schroder et 

coll. 1999; Krahl et coll. 2002b; Munack et coll. 2001]; Krahl et coll. 2003a; Krahl et coll. 

2003b; [Krahl et coll. 2003c; Krahl et coll. 2003d (en allemand)]; Krahl et coll. 2005; Krahl et 

coll. 2008; Krahl et coll. 2009a; Krahl et coll. 2009b; Turrio-Baldassarri et coll. 2004).
75

 Les 

études ont eu recours au test d’Ames (ou une version modifiée de celui-ci) avec les souches 

TA100, TA98, TA98NR, TA98DNP et/ou YG1024 de Salmonella typhimurium. La plupart des 

études ont été réalisées par le groupe de Bünger. L’analyse portera en premier sur les études 

effectuées par d’autres chercheurs. 

 

La plupart des études réalisées par des chercheurs autres que ceux du groupe de Bünger ont 

constaté que les extraits de PM provenant des gaz d’échappement de biodiesel étaient moins ou 

aussi mutagènes que les extraits de PM des gaz d’échappement de diesel. La recherche de Bagley 

et coll. (1998) consistait principalement en une évaluation de l’utilisation de biodiesel en 

combinaison avec un COD comme stratégie pour une réduction efficace des émissions de PM 

totales (TPM) en milieu clos, comme lors d’une opération minière. Un moteur diesel à injection 

indirecte disponible sur le marché et couramment utilisé dans les mines a été opéré avec du 

carburant d’EMS et du diesel. Des échantillons de PM ont été prélevés avec ou sans COD et la 

mutagénicité des extraits de PM a été évaluée au moyen du test d’Ames, soit le test biologique 

conventionnel pour la détection de cancérogènes et mutagènes. Le COD sert à réduire les 

émissions d’hydrocarbures et de COV en phase particulaire. L’utilisation du COD a permis de 

réduire les émissions de diesel et d’EMS et d’abaisser la mutagénicité (révertants/kW-h) des 

extraits de PM provenant des gaz d’échappement de diesel et d’EMS. L’extrait de PM des gaz 

d’échappement d’EMS a généré environ 50% moins de mutations que le diesel avec et sans 

COD. L’extrait du condensat des gaz d’échappement d’EMS n’a pas été associé à une 

mutagénicité lorsqu’un COD était utilisé. Les auteurs ont souligné que la présence d’HAP nitrés 

dans les gaz d’échappement de diesel a contribué à son plus grand effet sur la mutagénicité par 

comparaison avec le biodiesel. Les émissions de ces composés ont été réduites dans le biodiesel, 

indépendamment de l’utilisation d’un COD (Bagley et coll. 1998). 

 

Dans le cadre d’une recherche similaire, Carraro et ses collègues (1997) ont démontré que les 

extraits de PM des gaz d’échappement de biodiesel (type non précisé) ont entraîné moins de 

mutations (révertants/kW-h) au cours du test d’Ames que l’extrait de PM des gaz d’échappement 

                                                 
75

 Les articles qui consistent en des rapports rédigés pour des organismes, des données rééditées ou inédites et des 

traductions de documents originaux en allemand sont mentionnés entre crochets. 
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de diesel. Les échantillons de gaz d’échappement ont été prélevés de deux moteurs légers au 

diesel (un moteur à injection directe de 1930 cm
3
 et un moteur à injection indirecte de 1930 cm

3
) 

sur un dynamomètre de châssis selon le cycle d’essai de conduite normalisé Exhaustion Driving 

Cycle (EUDC) de la CEE. Le type de moteur et conséquemment les gaz d’échappement qui lui 

est associé ont influencé la mutagénicité. L’extrait de PM provenant des gaz d’échappement du 

moteur de 1930 cm
3
 à injection directe a généré une mutagénicité supérieure que le moteur de 

1 930 cm
3
 à injection indirecte avec les deux carburants. La mutagénicité des extraits de PM des 

gaz d’échappement des deux carburants (diesel et biodiesel) a été corrélée ([r] > 0,9) avec la 

teneur en HAP et en HAP nitrés. Par ailleurs, les niveaux d’HAP et d’HAP nitrés étaient plus 

faibles dans le cas du biodiesel. Aucune autre information n’a été présentée au sujet des 

émissions caractéristiques du diesel et du biodiesel (Carraro et coll. 1997). 

 

Dans une étude de Kado et Kuzmicky (2003), la mutagénicité des extraits de PM des gaz 

d’échappement de plusieurs types de biodiesel par rapport au diesel (diesel Philips n
o
 2, teneur en 

soufre de 300 ppm) a été comparée dans des conditions de démarrage à chaud et à froid (avec un 

moteur diesel Detroit de modèle 1991, 6-cylindres, 4-temps, contrôle électronique, injection 

directe, turbocompresseur avec étalonnage à refroidissement intermédiaire) en appliquant un 

procédé de microsuspension, qui constitue une modification du test d’Ames. L’indice du 

potentiel mutagène et les données d’émissions de particules recueillies par les auteurs ont permis 

de calculer un taux d’émission de mutagènes dans les gaz d’échappement du moteur générés par 

chacun des types de carburant. Les extraits de PM provenant des gaz d’échappement de diesel 

avait les taux d’émissions de mutagènes les plus élevés (révertants/BHP-H x 10
5
) par 

comparaison avec l’EMC, l’ester méthylique de graisse de porc, l’ester méthylique d’huiles 

usées et l’ester méthylique de suif de bœuf, mais la signification statistique des résultats n’était 

pas claire. Par ailleurs, le diesel a généré le plus d’émissions de particules en condition de 

démarrage à chaud et à froid (Kado et Kuzmicky 2003). 

 

Turrio-Baldassarri et coll. (2004) ont examiné la mutagénicité (révertants/kW-h) de l’extrait et 

du condensat de PM provenant des gaz d’échappement de diesel (teneur en soufre < 300 ppm) et 

de B20 d’EMC (générés par un moteur lourd au diesel EURO 2 IVECO 8360.46R, 6-cylindres, 

suralimenté par turbocompresseur, sous le cycle permanent européen ECE R49 à 13 modes). Ils 

n’ont signalé aucune différence significative entre la mutagénicité des extraits et des condensats 

de gaz d’échappement des carburants. Ils ont remarqué que la mutagénicité était généralement 

plus faible dans la souche TA98/1,8 DNP6 résistante aux pyrènes nitrés après l’exposition à des 

extraits et des condensats de PM provenant de gaz d’échappement de diesel et de B20, suggérant 

un rôle possible pour les aromatiques nitrés génotoxiques (Turrio-Baldassarri et coll. 2004). 

 

Eckl et coll. (1997) ont enquêté sur la mutagénicité des extraits et des condensats de gaz 

d’échappement de diesel et d’EMC générés par un moteur de tracteur Steyr WD 411/87 à 

cinq charges (100% à 2 150 tr/min, 50% à 2 150 tr/min, 100% à 1 600 tr/min, 50% à 1 600 tr/min 
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et 0% à 900 tr/min). Les conditions d’essais ont déjà été décrites à la sous-section Effets 

clastogènes in vivo et in vitro. Ils ont constaté que le potentiel mutagène de l’extrait et du 

condensat de PM des gaz d’échappement de diesel était statistiquement plus significatif 

(révertants par lame) que l’extrait et le condensat des gaz d’échappement d’EMC à un volume de 

gaz d’échappement d’un litre (Eckl et coll. 1997). 

 

Kooter et coll. (2011) ont utilisé le test d’Ames avec les souches TA98 et YG1024 pour évaluer 

la mutagénicité des extraits de particules de diesel EN590, de biodiesel EN14214, de mélanges 

(B5, B10 et B20) et d’HVB. Les résultats indiquent une mutagénicité accrue (YG1024) pour le 

biodiesel (B100) et l’HVB par comparaison avec le diesel en l’absence de la fraction S9. 

YG1024 est un dérivé de TA98 et est très sensible aux amines aromatiques et aux nitroarènes. 

Les auteurs ont suggéré que la plus forte mutagénicité pourrait être reliée à la formation d’HAP 

nitrés. 

 

La plupart des études publiées qui ont évalué la mutagénicité du biodiesel ont été réalisées par le 

même groupe de recherche en Allemagne sous la direction du Dr Jürgen Bünger. De ces études, 

treize correspondaient à des articles renfermant des données originales, alors que les autres 

documents étaient des rapports rédigés pour le compte d’organismes (le NREL aux États-Unis), 

des données rééditées ou inédites ou des traductions de documents originaux en allemand. Dans 

le présent rapport, ces documents de référence sont présentés entre des crochets, le cas échéant. 

Les chercheurs ont analysé les effets des différents moteurs (diesel, tracteur, modes [charges] et 

formules de carburant [diesel, V-Power, 10% d’EMC]) dans leurs études. Les concentrations 

précises des extraits ou des condensats de PM n’étaient pas indiquées. Au lieu de cela, les 

chercheurs ont eu recours à des dilutions relatives des gaz d’échappement pour définir les  

traitements. Dans les cinq sections qui suivent, la mutagénicité des différentes formules de 

carburants des études du groupe de Bünger est comparée et résumée. 

 

Comparaison du carburant diesel et d’ester méthylique de colza 

Quatre études qui comparaient des extraits ou des condensats de PM provenant des gaz 

d’échappement d’EMC à 100% et de diesel à 100% ont trouvé que les extraits ou les condensats 

de PM de diesel étaient plus mutagènes que l’EMC et cela a été attribué à la quantité inférieure 

de composés aromatiques polycycliques dans les gaz d’échappement d’EMC. Dans ces études, le 

groupe a utilisé différents moteurs (un moteur diesel à injection directe suralimenté par 

turbocompresseur, un moteur diesel à quatre temps à injection directe et un moteur diesel à 

cylindre unique et à injection directe), ainsi que différents modes d’essai. En règle générale, le 

diesel a produit des émissions d’HAP plus élevées et des PM de diamètre moindre par 

comparaison avec l’EMC (Bünger et coll. 1998a; Bünger et coll. 1998b; Bünger et coll. 2000a). 

 

Un moteur diesel de type Farymann 18D à cylindre unique de quatre temps de 4,2 kW, à 

refroidissement par air et à injection directe fonctionnant selon un cycle agricole à cinq modes 
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allemand développé par Welschof (1981), a été utilisé pour étudié le potentiel mutagène d’un 

carburant d’EMC et d’un diesel avec une teneur en soufre de 370 ppm. Il a été démontré que 

l’extrait de PM des gaz d’échappement de diesel générés à une charge de moteur équivalent à 

environ 60% de la vitesse maximale du moteur, avait le potentiel mutagène relatif le plus élevé 

par comparaison avec l’extrait de PM des gaz d’échappement d’EMC. Cependant, les différences 

entre le potentiel mutagène des extraits de PM des gaz d’échappement de diesel et d’EMC 

étaient d’une amplitude beaucoup moindre sous d’autres modes (p. ex., régime nominal ou 

partiel, marche au ralenti) d’un cycle d’essai à cinq modes (Krahl et coll. 2002a [Schroder et 

coll. 1999; Krahl et coll. 2002b; Munack et coll. 2001]). 

 

Comparaison du carburant diesel avec l’ester méthylique de colza et l’ester méthylique de soya 

La mutagénicité des extraits de PM des gaz d’échappement d’EMC à 100%, d’EMS à 100% et 

de diesel 100% (teneur en soufre de 0,022 %) (générés par un moteur diesel à cylindre unique 

Farymann de type 18D à quatre temps, de 4,2 kW, à refroidissement par air et à injection directe, 

fonctionnant selon un cycle agricole à cinq modes allemand développé par Welschof (1981)) a 

été évalué avec et sans COD (Krahl et coll. 2001). L’extrait de PM provenant des gaz 

d’échappement de diesel s’est avéré radicalement plus mutagène (révertants par lame) que 

l’EMC et l’EMS, mais la signification statistique n’était toutefois pas évidente. Avec l’utilisation 

d’un COD, des réductions des mutations ont été observées pour chaque type de carburant. Par 

ailleurs, sans l’utilisation d’un COD, l’augmentation de la teneur en EMC (dans ce cas-ci, 

plusieurs mélanges d’EMC et de diesel ont été utilisés, contrairement au volet de l’étude sur la 

mutagénicité où le diesel, l’EMC et l’EMS étaient utilisés à l’état pur) a diminué les émissions 

d’hydrocarbures. De plus, une hausse des émissions de CO a été constatée lorsque le COD 

n’était pas utilisé. L’utilisation d’un COD a réduit les émissions d’hydrocarbures pour tous les 

types de carburants, mais n’a eu presque pas d’effet sur les émissions de NOX (Krahl et coll. 

2001). Selon cette expérience, il a été déterminé que l’extrait de PM des gaz d’échappement de 

diesel était plus mutagène que ceux d’EMC et d’EMS. D’autre part, l’utilisation d’un COD a 

réduit la mutagénicité de tous les types de carburants. 

 

Comparaison du carburant diesel avec l’ester méthyliques de colza, l’ester méthylique de soya, le 

diesel à faible teneur en soufre et d’autres types de diesel 

Cette section présente une synthèse de trois recherches qui ont porté sur l’étude des différences 

de mutagénicité entre des extraits de PM des gaz d’échappement de biodiesel et de divers types 

de diesel, dont le diesel à faible teneur en soufre (DFTS). 

 

La mutagénicité des extraits de PM des gaz d’échappement d’EMC, d’EMS, de diesel (teneur en 

soufre de 370 ppm) et de DFTS (générés par un moteur diesel à cylindre unique Farymann de 

type 18D à quatre temps, de 4,2 kW, à refroidissement par air et à injection directe, fonctionnant 

selon un cycle agricole à cinq modes allemand développé par Welschof (1981) a été comparée 

(Bünger et coll. 2000b). Les extraits de PM des gaz d’échappement de diesel ont produit plus de 
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mutations (révertants x 1 000 à l’heure) par comparaison avec les trois autres carburants, 

particulièrement à des modes qui représentent des moteurs à la vitesse maximale, qui de l’avis 

des auteurs produisent davantage de composés mutagènes. L’étude a démontré qu’il n’y avait pas 

de différence statistiquement significative entre la mutagénicité de l’extrait de PM des gaz 

d’échappement des trois autres carburants (EMC, EMS et DFTS). Notamment, l’EMC, l’EMS et 

le DFTS ont généré moins de carbone noir et de composés aromatiques multinucléaires totaux. 

La mutagénicité plus faible de l’extrait de PM des gaz d’échappement de DFTS a été attribuée à 

la teneur inférieure en soufre et en composés aromatiques. 

 

En 2003, Krahl et ses collègues ont évalué les différences quant au potentiel mutagène des 

extraits de PM des gaz d’échappement de diesel (teneur en soufre de 0,032 mg/kg), d’EMC et de 

carburant à faible teneur en soufre de la Suède (MK 1) générés par un moteur OM 904 LA à 

quatre-cylindres de Daimler-Chrysler en fonction du cycle d’essai à 13 modes ECE R49. En 

mode de marche au ralenti, les extraits de PM des gaz d’échappement de diesel étaient de deux à 

trois fois plus mutagènes (révertants x 1 000 à l’heure) que les extraits de PM des gaz 

d’échappement des autres carburants, mais les extraits de carburant étaient comparables au 

couple maximal (Krahl et coll. 2003a). Avec le même moteur et le même cycle d’essai, Bünger 

et ses collègues ont enquêté subséquemment les différences de potentiel mutagène des extraits de 

PM des gaz d’échappement de MK 1, d’EMC et de diesel (teneur en soufre de 41 mg/kg) et d’un 

carburant à faible teneur en soufre avec un contenu élevé en composés aromatiques et des 

caractéristiques d’ébullition inférieures (DF05). L’extrait de PM des gaz d’échappement d’EMC 

a produit le moins de mutations, suivi des carburants MK 1, DF05 et diesel, lesquels ont produit 

entre quatre et cinq fois plus de mutations que le carburant d’EMC. L’induction de mutations 

plus nombreuses des extraits de PM de gaz d’échappement de DF05, MK 1 et de diesel a été 

attribuée à une teneur plus élevée en composés aromatiques. Par ailleurs, le carburant d’EMC a 

produit les plus faibles émissions d’hydrocarbures et de CO par comparaison avec les autres 

carburants (Krahl et coll. 2003b [Krahl et coll. 2003c, 2003d]). 

 

Dans une étude similaire (voir Bünger et coll. 2000b) publiée en 2006 par Bünger et coll., les 

auteurs ont analysé l’extrait de PM des gaz d’échappement d’EMC et d’EMS générés par un 

moteur diesel Farymann de type K 54 à cylindre unique et injection directe, de 3,5 kW, 

fonctionnant selon 5 différents modes de charges qui simulent les conditions d’opération de 

véhicules lourds. Cet essai a été dérivé de l’essai ECE R49 de 13 modes. De manière inattendu, 

les carburants d’EMC et d’EMS ont produit des nombres élevés de mutations dans les bactéries 

TA98 avec l’utilisation d’un COD. L’extrait de PM des gaz d’échappement d’EMC a produit des 

augmentations statistiquement significatives des nombres de mutations (révertants x 1 000 à 

l’heure) dans les bactéries TA100 avec l’utilisation d’un COD (par comparaison avec les 

échantillons témoins sans COD). Malgré ces augmentations, les niveaux de mutagénicité des 

carburants d’EMC et d’EMS étaient encore inférieurs à ceux générés par les extraits de PM de 

gaz d’échappement de diesel (teneur en soufre de 370 ppm). L’extrait de PM des gaz 
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d’échappement de DFTS (avec et sans COD) a induit généralement des mutations (révertants x 

1 000 à l’heure) à des niveaux comparables à l’EMC. Dans toutes les expériences, l’extrait de 

PM des gaz d’échappement d’EMC, d’EMS et de DFTS, avec ou sans COD, a induit moins de 

mutations que le diesel. Toutefois, il n’y a aucune mention de la signification statistique. Les 

auteurs ont conclu que l’utilisation d’un COD a haussé la formation de mutagènes à action 

directe dans le biodiesel sous certaines charges de moteur (à 0 et à 84%), par la réaction des NOX 

avec les HAP, entraînant ainsi la formation d’HAP nitrés. La production accrue d’HAP avec 

l’utilisation d’un COD à des charges de 0% et de 84% a été attribuée à une augmentation des 

mutations après l’exposition aux extraits de PM des gaz d’échappement de diesel. De plus, les 

émissions totales de PM d’EMC et d’EMS étaient plus élevées que celles de diesel et elles ont 

été réduites avec l’utilisation d’un COD (Bünger et coll. 2006). 

 

Comparaison du carburant diesel avec l’ester méthylique de colza, l’ester méthylique de soya, le 

carburant de synthèse dérivé du gaz naturel et d’autres types de diesel et de mélanges de 

biodiesel 

La mutagénicité de l’EMC a été comparée à celle des extraits de PM des gaz d’échappement de 

diesel (teneur en soufre de 35 mg/kg), de carburant de synthèse dérivé du gaz naturel (GTL), 

d’Ultimate d’Aral (Ultimate) et de V-Power de Shell (V-Power) (générés par un moteur 

Mercedes-Benz OM 906 de six-cylindres et de 205 kW, selon l’essai européen de cycle 

stationnaire de 13 modes) (Krahl et coll. 2005). L’extrait de PM des gaz d’échappement de diesel 

a induit la hausse la plus élevée de mutations (mutations par m
3
 de gaz d’échappement), alors 

que l’EMC en a induit le moins. Particulièrement, les extraits de PM des gaz d’échappement des 

carburants Ultimate et V-Power ont induit des mutations plus élevées, mais comparables à celles 

induites par le carburant d’EMC. L’ajout de la fraction S9 a légèrement réduit la réponse 

mutagène dans le cas de tous les carburants. Les gaz d’échappement d’EMC contenaient moins 

d’hydrocarbures, de CO et de PM, mais les émissions de NOX ont augmenté par rapport au 

diesel. Cette étude indique qu’il est possible de réduire la mutagénicité en apportant des 

modifications techniques aux paramètres des carburants puisque la diminution des niveaux de 

mutations générées par l’extrait de PM des gaz d’échappement des carburants Ultimate et V-

Power approchait celle constatée avec le carburant d’EMC (Krahl et coll. 2005). 

 

Krahl (2008) a analysé l’extrait de PM des gaz d’échappement de différents carburants générés 

par: un moteur Mercedes-Benz Euro III OM 906 LA de six cylindres avec système de 

refroidissement intermédiaire et turbocompresseur, fonctionnant selon le cycle stationnaire 

européen à 13 modes; un moteur Euro IV MAN D08 36 LFL51 avec turbocompresseur, système 

de refroidissement intermédiaire et dispositif de RGE, fonctionnant selon le cycle transitoire 

européen pour l’étude de la mutagénicité et selon le cycle stationnaire européen pour la 

détermination des émissions réglementées; ainsi qu’un moteur expérimental 502.019 à cylindre 

unique échantillonné à puissance nominale seulement. L’extrait de PM des gaz d’échappement 

de B20 (un mélange de 80% de diesel, d’Ultimate ou de V-Power et de 20% d’EMC) a produit le 
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nombre le plus élevé de mutations (mutations par lame) par comparaison avec l’extrait de PM 

des gaz d’échappement de diesel (teneur en soufre de <1-3.0 mg/kg), d’Ultimate, de V-Power, de 

GTL et de divers mélanges de biodiesel. L’effet a diminué avec l’ajout de la fraction S9. Le 

potentiel mutagène des extraits de PM des gaz d’échappement de B10 et de B30 était également 

supérieur à celui du diesel, à l’exception de l’extrait du condensat de diesel. L’auteur de l’étude 

n’a pas donné d’explication au sujet des niveaux plus élevés des mutations de B20 (Krahl 2008). 

 

Dans une autre étude, Krahl et ses collègues (2009b) ont examiné la mutagénicité (mutations par 

m
3
 de gaz d’échappement) de l’extrait de PM et de condensats de gaz d’échappement de diesel 

(teneur en soufre <1 mg/kg), d’EMC, de V-Power et de B5Ult (5% d’EMC et 95% d’Ultimate) 

(générés par un moteur expérimental Mercedes-Benz OM 906 LA Euro III, à six cylindres, avec 

système de refroidissement intermédiaire et turbocompresseur, en faisant appel au cycle 

stationnaire européen en 13 modes) pour déterminer la mutagénicité. Bien que l’extrait de PM 

des gaz d’échappement de diesel ait été le plus mutagène, aucune différence statistiquement 

significative n’a été constatée entre les divers extraits des carburants. Cependant, l’ajout d’un 

COD a abaissé les niveaux de mutagénicité de l’extrait de diesel à ceux de l’EMC dans la souche 

TA98. Aucune différence statistiquement significative n’a été constatée entre les effets 

mutagènes des condensats de carburant et l’utilisation d’un COD a réduit considérablement le 

potentiel mutagène des condensats obtenus des PM de gaz d’échappement pour tous les 

carburants. Soulignons qu’avec l’utilisation d’un COD, les émissions de CO et d’hydrocarbures 

ont diminué substantiellement avec tous les carburants (Krahl et coll. 2009b). 

 

Comparaison du carburant diesel avec l’ester méthylique de colza, le carburant de synthèse 

dérivé du gaz naturel et l’huile de colza 

Krahl et coll. (2009a) ont étudié les effets mutagènes de l’huile de colza. Ils ont testé la 

mutagénicité (mutations par litre de gaz d’échappement) des extraits de PM et des condensats 

générés par les émissions de gaz d’échappement d’un moteur Euro III Mercedes Benz OM 906 

LA, avec turbocompresseur et système de refroidissement intermédiaire, selon le cycle 

stationnaire européen à 13 modes et alimenté en diesel (teneur en soufre conforme à la norme 

EN590 de l’UE), en EMC, en GTL et en huile de colza. Les extraits et les condensats de PM des 

gaz d’échappement d’huile de colza étaient significativement plus mutagènes que ceux du diesel, 

du GTL et de l’EMC, alors que peu de différences quant à la mutagénicité ont été observées 

entre les extraits et condensats de PM des gaz d’échappement de diesel, de GTL et d’EMC. Pour 

tous les carburants, les émissions d’hydrocarbures totaux et de CO étaient bien en deçà des 

limites Euro III. Alors que l’huile de colza présentait les émissions de PM les plus élevées, 

celles-ci étaient quand même en deçà de la limite Euro III, tout comme les autres carburants. Les 

émissions de NOX étaient plus élevées dans le cas de l’huile de colza, suivi de l’EMC et les deux 

carburants dépassaient légèrement la limite Euro III (5 g/kWh). Les auteurs ont suggéré que le 

niveau plus élevé de mutations induites par des extraits d’huile de colza pourrait découler de la 

présence du groupement glycérol dans les triacylglycérols (Krahl et coll. 2009a). 
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Résumé et conclusion 

En s’appuyant sur l’analyse de la littérature actuellement disponible sur les effets sur la santé des 

émissions de biodiesel relativement à l’initiation de la carcinogenèse (clastogénicité, événements 

biochimiques associés à l’instabilité génétique, cytotoxicité et mutagénicité), plusieurs 

observations ont été faites. Premièrement, les effets clastogènes entre les expositions aux gaz 

d’échappement ou à des extraits de gaz d’échappement de diesel et de biodiesel dans le cadre 

d’expériences in vitro étaient similaires dans l’étude analysée. Dans le cas de l’étude in vivo 

analysée, aucune exposition aux gaz d’échappement de diesel n’était comprise, empêchant toute 

comparaison. Deuxièmement, les événements biochimiques associés à une instabilité génétique, 

comme la réponse au stress oxydatif et l’altération de l’ADN, ont été affectés de façon similaire 

par l’exposition aux gaz d’échappement ou à des extraits de PM des gaz d’échappement de 

biodiesel et de diesel. Toutefois, une étude a rapporté une réduction de la formation de DRO 

pour le biodiesel par comparaison avec le diesel. La réponse inflammatoire avait tendance à être 

égale ou inférieure dans le cas des gaz d’échappement de biodiesel. Dans une étude, une légère 

diminution de la réponse aux gaz d’échappement de biodiesel par comparaison avec le diesel a 

été observée, alors qu’une réduction significative a été notée avec l’ajout d’EMC dans une 

seconde étude. Une troisième étude a indiqué que la réponse inflammatoire était supérieure pour 

la FOS des gaz d’échappement de biodiesel, mais seulement dans l’une des trois expériences. 

Troisièmement, la cytotoxicité était comparable entre les expositions au biodiesel et celles au 

diesel dans trois études, alors que dans quatre autres études le biodiesel démontrait une 

cytotoxicité plus forte. Le type de carburant et la charge du moteur semblaient être des facteurs 

importants de la cytotoxicité; mais seulement quelques études ont abordé ces questions. 

Dernièrement, la plupart des essais sur la mutagénicité ayant eu recours au test d’Ames ont 

démontré que l’extrait de PM des gaz d’échappement de biodiesel est potentiellement moins 

mutagène que l’extrait des gaz d’échappement de diesel. 

 

Bien que la majorité des ouvrages disponibles portant sur l’initiation de la carcinogenèse 

semblent indiquer que les gaz d’échappement de biodiesel est moins nocif que les gaz 

d’échappement de diesel, il y a plusieurs faiblesses dans l’ensemble de données. L’absence de 

normalisation dans la conception des études, dont les doses administrées, les types de carburants 

(diesel et biodiesel) et les types et charges des moteurs, complique la comparaison des résultats. 

Le fait que la plupart des études aient été réalisées soit avec des tests d’Ames ou des épreuves in 

vitro de courte durée est également un facteur limitant (c.-à-d. un manque d’études in vivo). En 

outre, plusieurs des études existantes n’indiquaient pas si les différences entre types de 

carburants étaient statistiquement significatives. 

 

Malgré ces problèmes, un certain nombre de variables semblaient jouer un rôle dans le 

déclenchement d’une réponse mutagène et/ou cytotoxique aux gaz d’échappement de biodiesel 

par comparaison avec celui de diesel. Certains mélanges de biodiesel ont déclenché de plus 
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fortes réponses mutagènes (B20 d’EMC) et cytotoxiques (B10 d’ester méthylique de palme) que 

d’autres. Par contre, faute de données, il n’a pas été possible de déterminer le mélange précis 

(ratio de biodiesel et de diesel) qui produirait un effet maximal ou minimal. D’autres facteurs qui 

semblaient influer sur la cytotoxicité et/ou la mutagénicité étaient le type de biodiesel, la charge 

et le mode du moteur, les éléments chimiques des émissions de carburant et l’utilisation de 

technologies de réduction des émissions (p. ex., les COD). En ce qui concerne le type de 

carburant, l’huile de colza pressée à froid (non traitée) était toujours plus mutagène que les autres 

carburants, même le diesel. Par ailleurs, les plus faibles émissions d’hydrocarbures (y compris 

les HAP) constatées dans les gaz d’échappement de biodiesel semblaient corrélées avec sa 

mutagénicité inférieure comparativement au diesel. Enfin, il a été démontré que l’utilisation d’un 

COD réduit les émissions chimiques (p. ex., de PM et d’hydrocarbures) et contribue donc à 

réduire le potentiel mutagène. Toutefois, il a aussi été démontré que l’utilisation d’un COD sous 

certaines charges de moteur augmente la formation d’HAP nitrés. En règle générale, étant donné 

le manque de données et l’absence d’uniformité de la conception des études, il n’a pas été 

possible de définir les effets spécifiques de chacun des paramètres de moteurs ou des 

caractéristiques physicochimiques des gaz d’échappement. 

 

Même si les données disponibles semblent indiquer que les gaz d’échappement de certains 

mélanges de biodiesel (sous certaines conditions de charges ou modes de moteurs et contrôle des 

émissions) sont moins mutagènes que les gaz d’échappement de diesel, des généralisations quant 

à la cancérogénicité du biodiesel en fonction d’un seul type de mode de moteur ou de mélange de 

carburants devraient être évitées. Plus de recherches appliquant des méthodes normalisées sont 

nécessaires afin de mieux comprendre la toxicité comparative du biodiesel en relation aux 

événements qui pourraient potentiellement mener à l’initiation de la cancérogénicité. Cela dit, 

compte tenu des résultats à ce jour sur la mutagénicité, il semblerait que les gaz d’échappement 

de biodiesel présentent un risque cancérogène moindre que les gaz d’échappement de diesel. 

7.2.5 Effets sur la reproduction et sur le développement 

7.2.5.1 Gaz d’échappement de biodiesel 

Le texte qui suit analyse les données relatives aux effets sur la reproduction et sur le 

développement de l’exposition aux gaz d’échappement de biodiesel et se penche 

particulièrement sur les principaux résultats: les effets tératogènes, la capacité de reproduction 

réduite et les anomalies gonadiques, la réduction du poids corporel et du poids à la naissance, la 

naissance prématurée, le retard de croissance intra-utérin, la diminution de la survie fœtale ou 

postnatale et l’activité œstrogénique. 

 

Effets tératogènes 

NBB (2000a)/Finch et coll. (2002) ont réalisé une étude d’exposition subchronique par 

inhalation de 13 semaines (pour plus de détails, voir la sous-section Inflammation à la Section 

7.2.1.1) avec des rats F344 afin d’établir la toxicité potentielle des émissions de gaz 
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d’échappement de biodiesel. Vingt-cinq femelles ont été utilisées par groupe d’exposition pour le 

volet de l’étude portant sur la toxicité sur la reproduction (NBB 2000a). 

 

Les tractus reproducteurs des animaux du volet sur la toxicité sur la reproduction (comportant 

des lésions macroscopiques ou des échecs de reproduction), l’histopathologie générale (groupes 

d’exposition élevée et témoin) et l’histologie spéciale (tous les groupes d’exposition) de l’étude 

ont été examinés. Aucune lésion liée à l’exposition n’a été observée dans les tractus 

reproducteurs des rats et aucune différence statistiquement ou biologiquement significative n’a 

été constatée entre le groupe témoin et les groupes exposés en ce qui a trait au nombre de 

malformations fœtales. Par conséquent, les auteurs ont conclu que le biodiesel n’est pas 

tératogénique (NBB 2000a; Finch et coll. 2002).  

 

La recherche menée par le NBB (2000a)/Finch et coll. (2002) était la seule étude qui a évalué la 

toxicité pour l’appareil reproducteur induite par une exposition par inhalation aux gaz 

d’échappement de biodiesel. Il faut souligner que ladite étude ne comportait pas d’animaux 

exposés à des concentrations équivalentes de gaz d’échappement de diesel, limitant ainsi une 

comparaison des résultats de reproduction. 

 

Capacité de reproduction réduite et anomalies gonadiques 

Lors de l’étude d’exposition subchronique par inhalation de 13 semaines réalisée par le NBB 

(2000a)/Finch et coll. (2002), l’exposition aux émissions de biodiesel n’a pas eu d’incidence sur 

les taux de conception, qui étaient de 21/22, 18/23, 22/23 et 25/25 chez le groupe témoin, 

d’exposition faible, d’exposition intermédiaire et d’exposition élevée, respectivement. De plus, il 

a été établi qu’il n’existait aucune différence statistiquement ou biologiquement significative 

entre le groupe témoin et les groupes exposés en ce qui concerne le nombre de corps jaunes, 

d’implantations, de résorptions précoces, tardives ou totales et les ratios du sexe fœtal.  

 

La recherche menée par le NBB (2000a)/Finch et coll. (2002) était la seule qui a étudié le 

potentiel des gaz d’échappement de biodiesel d’affecter la capacité de reproduction. Bien que 

cette étude ne comprenne pas d’exposition semblable aux gaz d’échappement de diesel, 

l’exposition aux gaz d’échappement de biodiesel n’a pas causé d’effet indésirable dans le cas des 

paramètres retenus par rapport à l’air pur. Cependant, l’incidence de l’exposition aux gaz 

d’échappement de biodiesel sur le développement du système reproducteur des fœtus n’a pas été 

clairement établie.  

 

Réduction du poids corporel, réduction du poids à la naissance, naissance prématurée et retard de 

croissance intra-utérin 

Lors de l’étude d’exposition subchronique par inhalation de 13 semaines réalisée par le NBB 

(2000a)/Finch et coll. (2002), les poids fœtaux moyens (en grammes) pour les différents groupes 

sous exposition étaient les suivants: 3,14 (témoin), 3,14 (faible), 3,07 (intermédiaire) et 3,21 
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(élevé). Les résultats indiquaient qu’aucune différence statistiquement ou biologiquement 

significative n’avait été observée entre les groupes exposés et le groupe témoin en ce qui 

concerne les poids fœtaux. Les résultats ont contribué à établir que les gaz d’échappement de 

biodiesel ne sont pas fœtotoxiques. 

 

L’étude du NBB (2000a, 2000b)/Finch et coll. (2002) était la seule qui ait examiné l’effet de 

l’exposition par inhalation aux gaz d’échappement de biodiesel sur les poids corporels. Les 

paramètres de reproduction tels que la naissance prématurée des fœtus n’ont pas été considérés 

dans cette étude (puisque les rats ont été extraits par césarienne). 

 

Réduction de la survie fœtale ou postnatale 

Lors de l’étude d’exposition subchronique par inhalation de 13 semaines réalisée par le NBB 

(2000a, 2000b)/Finch et coll. (2002), le nombre moyen de fœtus viables par femelle pour chacun 

des groupes d’exposition était le suivant: 7,1 (groupe témoin), 7,6 (faible), 8,2 (intermédiaire) et 

8,0 (élevé). Les résultats indiquaient qu’aucune différence statistiquement significative ou 

biologiquement valable n’avait été observée entre les groupes exposés et le groupe témoin en ce 

qui concerne la viabilité des fœtus. Les auteurs ont conclu que les gaz d’échappement de 

biodiesel n’est pas fœtotoxique. Cette étude était la seule ayant analysé la réduction de la survie 

fœtale induite par une exposition par inhalation aux gaz d’échappement de biodiesel.  

 

Activité œstrogénique 

Aucune étude parmi la littérature n’a été trouvée en ce qui a trait à l’impact sur l’activité 

oestrogénique de l’exposition aux gaz d’échappement de biodiesel.  

 

Résumé et conclusion 

La recherche menée par le NBB (2000a)/Finch et coll. (2002) a indiqué qu’il est peu probable 

qu’une exposition subchronique aux gaz d’échappement de biodiesel provoque des effets sur la 

reproduction ou sur le développement selon les paramètres retenus. Cependant, il n’est pas clair 

si l’exposition aux gaz d’échappement de biodiesel a des incidences sur d’autres paramètres, tels 

que le développement du système reproducteur fœtal et la naissance prématurée des fœtus.  

 

Aucune information n’a été trouvée quant à des effets sur le système endocrinien provoqués par 

une exposition aux gaz d’échappement de biodiesel. 

 

Étant donné l’absence de données sur les gaz d’échappement de biodiesel, il n’a pas été possible 

de déterminer si les gaz d’échappement de biodiesel mènent à des incidences similaires, plus 

importantes ou moins importantes sur les effets sur la reproduction et sur le développement par 

rapport aux gaz d’échappement de diesel. 
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7.2.6 Effets neurologiques 

7.2.6.1 Gaz d’échappement de biodiesel 

Le texte qui suit examine l’information sur les effets neurologiques d’une exposition aux gaz 

d’échappement de biodiesel et se penche particulièrement sur les principaux résultats: les effets 

sur le comportement ainsi que la neuropathologie et la neurodégénérescence anormale. 

 

Effets sur le comportement 

Aucune étude sur l’examen des effets sur le comportement des suites d’une exposition aux gaz 

d’échappement de biodiesel chez les humains ou les animaux n’a été recensée. 

 

Neuropathologie et neurodégénérescence anormales 

NBB (2000a)/Finch et coll. (2002) ont réalisé une étude sur l’exposition subchronique par 

inhalation (voir la sous-section Inflammation à la Section 7.2.1.1) avec des rats F344 afin 

d’établir la toxicité potentielle des émissions de gaz d’échappement de biodiesel (NBB 2000a). 

Les auteurs ont examiné le tissu cérébral provenant de cinq mâles et cinq femelles par groupe 

d’exposition et l’ont analysé pour des hausses des concentrations de la protéine acide fibrillaire 

gliale (GFAP) – un marqueur de lésion neuronale (astrogliose). Les résultats ont démontré une 

légère augmentation de la GFAP dans le groupe d’exposition élevée par rapport aux témoins, 

mais la hausse n’était pas statistiquement significative. Les niveaux de la GFAP dans le groupe 

d’exposition le plus faible ont été réduits significativement par rapport au groupe témoin, bien 

que ceci n’ait pas été considéré comme une mesure de la toxicité. 

 

Au cours de cette étude, de nombreux animaux ont été assujettis à des observations cliniques et 

des examens histopathologiques. Aucun changement absolu ou relatif du poids corporel ou du 

poids du cerveau, ou bien des lésions dans les tissus nerveux ou les nerfs tibiaux, n’a été observé 

chez le groupe d’exposition élevée aux gaz d’échappement par rapport au groupe témoin. Étant 

donné que le groupe d’exposition la plus élevée n’a montré aucune preuve histologique de 

toxicité du tissu nerveux, les groupes d’exposition intermédiaire et faible n’ont pas été évalués. 

Les auteurs ont conclu qu’étant donné l’absence de signes cliniques de neurotoxicité ou de 

toxicité cérébrale, les différences constatées entre les groupes en termes de niveaux de la GFAP 

n’étaient pas biologiquement significatives (NBB 2000a). 

 

L’étude du NBB (2000a)/Finch et coll. (2002) était la seule étude recensée qui portait sur le 

potentiel de neuropathologie et de neurodégénérescence anormales. L’exposition aux gaz 

d’échappement de biodiesel n’a pas causé d’effet indésirable dans le cas des paramètres retenus. 

 

Résumé et conclusion 

Quoique l’étude du NBB (2000a)/Finch et coll. (2002) ait indiqué qu’il est improbable que 

l’exposition subchronique aux gaz d’échappement de biodiesel mène à des effets 

neuropathologiques ou de neurodégénérescence selon les paramètres retenus, un manque 
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d’information empêche de tirer des conclusions concernant les effets sur le comportement. Étant 

donné le manque de données comparables (les gaz d’échappement de biodiesel par rapport au 

diesel selon des scénarios d’exposition comparables), il n’est pas certain si les émissions de 

biodiesel ont un impact similaire, plus important ou moins important par rapport aux émissions 

de diesel. 

7.2.7 Effets systémiques 

7.2.7.1 Gaz d’échappement de biodiesel 

Le texte qui suit examine les données sur les effets systémiques d’une exposition aux gaz 

d’échappement de biodiesel et se penche particulièrement sur les changements suivants: poids 

corporel, poids des organes, ratio du poids des organes au poids corporel, consommation 

alimentaire et mortalité. Les résultats des études d’exposition cutanée et orale sont également 

présentés. Les études relatives à l’exposition cutanée ont été comprises à cause d’une exposition 

possible lors du ravitaillement en carburant. Les résultats des études portant sur l’exposition 

orale ont été compris parce que les renseignements sont généralement limités en termes d’effets 

systémiques. 

 

Poids corporels 

NBB (2000a)/Finch et coll. (2002) ont réalisé une étude d’exposition subchronique par 

inhalation (voir la sous-section Inflammation à la Section 7.2.1.1) avec des rats F344 afin 

d’établir la toxicité potentielle des émissions de gaz d’échappement de biodiesel. 

 

Les poids corporels ont été mesurés à deux reprises lors de la phase pré-étude, deux fois par 

semaine tout au long de l’étude suivant les expositions quotidiennes et au moment de l’autopsie. 

Les rats de tous les niveaux d’exposition ont pris du poids durant l’étude. À l’exception de deux 

femelles exposées à la dose élevée qui pesaient moins que les témoins, il n’y avait aucune 

différence significative entre le poids corporel des groupes exposés et les témoins (NBB 2000a). 

 

Peterson et Moller (2005) ont évalué un ensemble d’études réalisées par l’University of Idaho qui 

portaient sur l’effet d’une exposition aiguë cutanée sur des lapins albinos et d’une exposition 

aiguë orale sur des rats albinos à de l’EMC à 100%, à de l’ester éthylique de colza (EEC) à 

100%, à du carburant DFTS 2-D de Phillips à 100% (témoin), à un mélange B50 d’EMC et de 

DFTS 2-D, à un mélange B50 d’EEC et de DFTS 2-D, à un mélange B20 d’EMC et de DFTS 2-

D et à un mélange B20 d’EEC et de DFTS 2-D. 

 

Dix lapins albinos, 5 mâles et 5 femelles, ont reçu une dose orale unique d’EMC à 100%, d’EEC 

à 100% ou de DFTS 2-D à 100% à un niveau de 2 000 mg/kg. Les poids corporels ont été 

mesurés et ont été enregistrés au début de l’étude (jour 0), au jour 7 et au jour 14. Les auteurs ont 

conclu que l’exposition cutanée à l’EMC à 100%, à l’EEC à 100% et au DFTS 2-D à 100% n’a 

causé aucune modification des poids corporels des lapins (Peterson et Moller 2005). 
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Dix rats, cinq mâles et cinq femelles, ont reçu une dose orale unique de DFTS 2-D, d’EMC à 

100%, d’EEC à 100%, de B50 d’EMC, de B50 d’EEC, de B20 d’EMC ou de B20 d’EEC à un 

niveau de 5 000 mg/kg. Des poids corporels ont été enregistrés au début de l’étude (jour 0), après 

7 jours et au terme de l’étude (14 jours). Les auteurs de cette étude ont établi que l’exposition 

orale à de l’EMC à 100%, de l’EEC à 100%, du B50 d’EMC, du B50 d’EEC, du B20 d’EMC, du 

B20 d’EEC ou du DFTS 2-D ne s’est pas soldée par une variation significative des poids 

corporels  (Peterson et Moller 2005). 

 

Un des trois biodiesels suivants a été administré à  35 rats Sprague-Dawley mâles (7 animaux par 

groupe) lors d’une étude d’exposition orale de 4 semaines par Poon et coll. (2007): de l’ester 

méthylique d’huile de canola (EMCA), de l’EMS ou de l’ester méthylique d’huile de poisson 

(EMF) à 500 mg/kg. Des rats ont également été exposés à du DFTS ou de l’huile de maïs 

(contrôle) à 500 mg/kg. Les poids corporels finaux pour l’EMCA, l’EMS, l’EMF et le DFTS  

n’étaient pas significativement différents de ceux du groupe témoin (Poon et coll. 2007). 

 

Lors d’une autre étude de 4 semaines par Poon et coll. (2009), des doses de 5, 50 et 500 mg/kg 

ont été administrées à 77 rats Sprague-Dawley pour un des trois biodiesels d’EMS, d’EMCA ou 

d’ester méthylique d’huile animale de friture. Des rats ont également été exposés au DTFTS à 

500 mg/kg ou à l’huile de maïs (contrôle) à 500 mg/kg. Les courbes de croissance et le poids 

corporel final de tous les groupes expérimentaux n’étaient pas significativement différents de 

ceux du groupe témoin (Poon et coll. 2009). 

 

Poids des organes 

Dans le cadre de l’étude d’exposition subchronique par inhalation du NBB (2000a)/Finch et coll. 

(2002), les poids des organes ont été mesurés pour les groupes expérimentaux (exposition faible, 

intermédiaire et élevée) et témoin. Le poids moyen du foie dans le groupe d’exposition élevée 

était significativement inférieur à celui des témoins chez les mâles (10,7 g comparativement à 

11,6 g) et les femelles (5,5 g comparativement à 6,2 g). Les auteurs ont conclu que la différence 

du poids du foie n’avait probablement pas de valeur biologique et n’était pas reliée au niveau 

d’exposition étant donné qu’aucune lésion n’a été observée. Une hausse significative des poids 

des poumons chez les femelles du groupe d’exposition élevée a été observée, ce qui 

correspondait avec les changements histopathologiques. Aucune différence des poids absolus du 

cerveau n’a été observée entre les groupes d’exposition et témoin (Finch et coll. 2002). 

 

Lors d’une étude orale de 4 semaines par Poon et coll. (2007), des rats Sprague-Dawley ont reçu 

de l’EMCA, de l’EMS, de l’EMF, du DFTS ou de l’huile de maïs (groupe témoin). L’effet 

principal du traitement, engendré par l’administration par voie orale d’EMCA, d’EMS et DFTS 

était l’hépatomégalie. Les poids moyen de foie étaient les plus élevés dans le cas de l’EMS, suivi 
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du DFTS, de l’EMCA, de l’EMF et du groupe témoin. Cependant, il n’était pas clair si ces 

différences étaient significatives.  

 

Ratio du poids des organes au poids corporel 

Lors de l’étude sur l’exposition subchronique par inhalation de 13 semaines réalisée par le NBB 

(2000a)/Finch et coll. (2002), des ratios du poids des organes au poids corporel ont été mesurés 

pour les groupes expérimentaux (exposition faible, intermédiaire et élevée) et témoin. Les ratios 

du poids du foie au poids corporel étaient plus faibles chez les rats femelles du groupe 

d’exposition élevée (2,8%) et intermédiaire (3,0%) par rapport au groupe témoin (3,1%). Les 

ratios du poids des poumons au poids corporel chez les rats femelles du groupe d’exposition 

élevée étaient supérieurs à ceux du groupe témoin (0,52% et 0,49%, respectivement). 

Finalement, les ratios du poids des testicules au poids corporel chez les mâles du groupe 

d’exposition élevée étaient supérieurs à ceux du groupe témoin (0,91% et 0,86%, 

respectivement). Les auteurs ont conclu qu’étant donné qu’aucune lésion n’a été observée dans le 

foie et les testicules, la pertinence de légère différence de poids était biologiquement incertaine 

(Finch et coll. 2002). 

 

Lors d’une étude orale de 4 semaines par Poon et coll. (2007), des hausses significatives des 

ratios du poids du foie au poids corporel ont été constatées chez les groupes à l’étude exposés à 

l’EMCA (0,0384 ± 0,0014 grammes), à l’EMS (0,0457 ± 0,0021 grammes) et au carburant 

DFTS (0,0458 ± 0,0030 grammes) par rapport aux groupes témoins (0,0345 ± 0,0042 grammes). 

Une diminution significative du ratio du poids du thymus au poids corporel a aussi été observée 

chez les animaux recevant l’EMS (0,0012 ± 0,0002 grammes) par rapport au groupe témoin. 

Aucun changement significatif des ratios du poids des organes au poids corporel n’a été observé 

pour d’autres organes (Poon et coll. 2007). 

 

Lors d’une étude orale de 4 semaines par Poon et coll. (2009), des ratios à la hausse 

statistiquement significatifs ont été observés pour le ratio du poids du foie au poids corporel 

(DTFTS: 4,07 ± 0,18 g; témoin: 3,84 ± 0,34 g) et le ratio du poids du rein au poids corporel 

(DTFTS: 0,834 ± 0,048 g; témoin: 0,691 ± 0,053 g) chez le groupe expérimental auquel une dose 

de 500 mg/kg de DTFTS a été administrée comparativement au groupe témoin. Aucun 

changement significatif du ratio du poids de l’organe au poids corporel n’a été observé dans le 

cas du cerveau, du cœur, de la rate et des testicules (Poon et coll. 2009). Il faut noter que cette 

étude n’a pas présenté de résultats concernant les poids d’organes. 

 

Consommation alimentaire 

NBB (2000a)/Finch et coll. (2002) ont réalisé une étude d’exposition subchronique par 

inhalation de 13 semaines avec des rats F344 afin d’établir la toxicité potentielle des émissions 

de gaz d’échappement de biodiesel. La consommation de nourriture a été mesurée tout au long 

de l’étude pour les groupes d’exposition élevée, intermédiaire et faible, ainsi que le groupe 
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témoin. Les valeurs moyennes de groupe de la consommation alimentaire variaient entre 0,062 g 

et 0,066 g de nourriture consommée par gramme de rat par nuit. Les auteurs ont déterminé qu’il 

n’y avait aucune différence significative attribuable au niveau de traitement (NBB 2000a). 

 

Mortalité 

Dans l’étude subchronique par inhalation du NBB (2000a)/Finch et coll. (2002), les rats (120 

mâles et 220 femelles) ont été visuellement inspectés deux fois par jour pour la mortalité. À 

l’exception de trois animaux, tous les rats ont survécu jusqu’au moment prédéterminé de leur 

euthanasie. Deux rats, un du groupe témoin et un du groupe d’exposition intermédiaire, ont été 

euthanasiés en raison de traumatismes liés à la cage, alors qu’un troisième (du groupe témoin) a 

été euthanasié après une importante perte de poids, pour laquelle aucune cause n’a pu être 

établie. Les auteurs du rapport ont déterminé que les causes des décès n’étaient pas liées à 

l’exposition aux émissions de gaz d’échappement de biodiesel (NBB 2000a). 

 

Peterson et Moller (2005) ont résumé une étude portant sur l’effet de l’exposition aiguë par voie 

orale à de l’EMC et de l’EEC par rapport au diesel de référence (2-D) chez des rats albinos et de 

l’exposition aiguë par absorption cutanée à de l’EMC et de l’EEC par rapport au 2-D chez des 

lapins albinos. Les rats et les lapins ont été surveillés pour la mortalité à 1 heure, à 3 heures et à 

4 heures après l’exposition au jour 0 et deux fois par jour (matin et après-midi), tous les jours, 

pendant 14 jours. Les auteurs de l’étude ont trouvé que l’exposition aiguë par voie orale 

(5 000 mg/kg) aux biodiesels d’EMC à 100%, d’EEC à 100%, d’EMC à 50%, d’EEC à 50%, 

d’EMC à 20% et d’EEC 20% et au 2-D à 100% n’a pas mené à des décès. De même, l’exposition 

aiguë par absorption cutanée de lapins albinos (2 000 mg/kg) à l’EMC à 100%, à l’EEC à 100% 

et au 2-D à 100% n’a pas causé de mortalité (Peterson et Moller 2005). 

 

Résumé et conclusion 

L’exposition subchronique et chronique par inhalation d’animaux aux gaz d’échappement de 

diesel et aux particules de gaz d’échappement de diesel a été liée à des changements de poids 

corporels (Pepelko 1982; Schreck et coll. 1981; Heinrich et coll. 1986; Heinrich et coll. 1995; 

Nikula et coll. 1995; US EPA 2002c; Stinn et coll. 2005; US EPA 2009). Les poids corporels 

n’ont pas été affectés par l’exposition par inhalation au biodiesel (NBB 2000a; Finch et coll. 

2002), par l’exposition cutanée au biodiesel (Peterson et Moller 2005) ou par l’exposition orale 

au biodiesel (Peterson et Moller 2005; Poon et coll. 2007; Poon et coll. 2009). 

 

L’exposition par inhalation aux gaz d’échappement de diesel a provoqué des hausses des poids 

des poumons chez des animaux de laboratoire (Kaplan et coll. 1982; Vinegar et coll. 1981a, 

1981b; Brightwell et coll. 1986; Henderson et coll. 1988; Heinrich et coll. 1995; Nikula et coll. 

1995; US EPA 2002c; Stinn et coll. 2005; US EPA 2009). Les poids des organes ont été affectés 

par le biodiesel lors d’expositions par inhalation et orale. NBB (2000a)/Finch et coll. (2002) ont 

indiqué que l’exposition par inhalation au biodiesel a significativement augmenté les poids des 
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poumons chez les rats femelles (dose élevée) par rapport au groupe témoin. Poon et coll. (2007) 

ont indiqué que l’exposition orale au biodiesel (EMCA, EMS ou EMF) et au DFTS a augmenté 

les poids du foie par rapport au groupe témoin. Cependant, il n’était pas clair si les différences 

entre les traitements étaient significatives. 

 

Il a été observé que l’exposition subchronique et chronique par inhalation aux gaz 

d’échappement de diesel provoque des hausses significatives du ratio du poids des poumons au 

poids corporel (Kaplan et coll. 1982; Wiester et coll. 1980; US EPA 2002c). Différents ratios du 

poids des organes au poids corporel ont été affectés par exposition orale ou par inhalation au 

biodiesel. NBB (2000a)/Finch et coll. (2002) ont indiqué que les expositions par inhalation au 

biodiesel a eu un impact sur les ratios des poids du foie (c.-à-d., plus faibles chez les femelles des 

doses élevée et intermédiaire), des poumons (c.-à-d., accrus chez les femelles de la dose élevée) 

et des testicules (c.-à-d., accrus chez les mâles de la dose élevée) au poids corporel par rapport au 

groupe témoin. Poon et coll. (2007) ont indiqué que les expositions orales au biodiesel et au 

diesel augmentaient le ratio du poids du foie au poids corporel comparativement au groupe 

contrôle et qu’il y avait une réduction significative du ratio des poids du thymus au poids 

corporel chez les animaux exposés à l’EMS.  

 

Des études ont montré que l’exposition chronique par inhalation aux gaz d’échappement de 

diesel diminue la consommation de nourriture chez les rats (Stinn et coll. 2005; US EPA 2009). 

Selon les résultats de l’étude du NBB (2000a)/Finch et coll. (2002), la consommation alimentaire 

n’a pas été affectée par l’exposition par inhalation au biodiesel.  

 

Les résultats de mortalité d’études d’exposition subchronique et chronique par inhalation de gaz 

d’échappement de diesel chez des animaux sont variés (Reed et coll. 2004; Kaplan et coll. 1982; 

Heinrich et coll. 1986; Nikula et coll. 1995; Karagianes et coll. 1981; Mauderly et coll. 1984; 

Mauderly et coll. 1987; Mauderly et coll. 1996; Lewis et coll. 1989; US EPA 2002c). Il est 

estimé que l’exposition subchronique et chronique aux PM ambiantes soit un facteur majeur de 

la mortalité chez les humains (Bunn et coll. 2004; Englert 2004; Valberg 2004; Englert 2007). La 

mortalité n’a pas été affectée par l’exposition au biodiesel par inhalation (NBB 2000a; Finch et 

coll. 2002), par voie cutanée ou par voie orale (Peterson et Moller 2005). 

 

L’exposition cutanée à court terme au diesel chez les animaux et les humains peut provoquer une 

irritation cutanée locale (Beck et coll. 1984; Koschier 1999; Health Protection Agency 2006). La 

seule étude sur l’absorption cutanée du biodiesel évaluée par Peterson et Moller (2005) n’a 

révélé aucun effet sur le poids corporel ou la mortalité lorsqu’une dose cutané unique de 

2 000 mg/kg d’EMC à 100%, d’EEC à 100% ou de D-2 à 100% avait été administrée à des 

lapins. Aucune information n’était disponible quant à l’irritation cutanée potentielle d’une 

exposition au biodiesel. 
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Étant donné que l’étude du NBB (2000a)/Finch et coll. (2002) ne comprenait pas un traitement 

avec du diesel et qu’aucune autre information pertinente n’était disponible, il était impossible de 

comparer les gaz d’échappement de biodiesel et de diesel en ce qui concerne des changements du 

poids corporel, des poids d’organes, des ratios du poids de l’organe au poids corporel, de la 

consommation alimentaire et de la mortalité à la suite d’une exposition par inhalation. 

7.2.8 Conclusions 
Premier objectif de l’évaluation: Déterminer si les gaz d’échappement de biodiesel ont un 

impact similaire, plus important ou moins important que les gaz d’échappement de diesel en 

termes d’effets et de conséquences spécifiques sur la santé. 

 

Les résultats provenant d’études in vivo et in vitro sur les effets respiratoires de l’exposition aux 

gaz d’échappement de biodiesel sont limités et disparates. Il est donc impossible d’émettre une 

conclusion définitive concernant la comparaison entre les gaz d’échappement de biodiesel et de 

diesel. Finalement, il semble peu probable que les gaz d’échappement de biodiesel aient 

davantage d'effets respiratoires que les gaz d’échappement de diesel. 

 

Aucune information n’était disponible concernant les effets immunologiques attribuables à 

l’exposition aux gaz d’échappement de biodiesel. Il est donc impossible de comparer les gaz 

d’échappement de biodiesel avec le diesel. 

 

Santé Canada a analysé deux études in vivo qui portaient sur l’examen des effets 

cardiovasculaires d’une exposition aux gaz d’échappement de biodiesel. Dans le cadre d’une 

étude d’exposition aiguë aux gaz d’échappement de biodiesel, des augmentations de certains 

marqueurs d’inflammation systémique ont été observées par comparaison avec les gaz 

d’échappement de diesel. Une étude subchronique qui ne comprenait pas une expérience 

comparative sur le diesel n’a révélé aucun effet significatif sur le système cardiovasculaire 

d’animaux exposés aux gaz d’échappement de biodiesel. La quantité limitée de données n’a pas 

permis de conclure quant à la comparaison entre les gaz d’échappement de biodiesel et de diesel 

en matière d’effets cardiovasculaires. 

 

Plusieurs résultats pertinents à l’initiation de la carcinogenèse ont été analysés (clastogénicité, 

incidents biochimiques liés à l’instabilité génétique, cytotoxicité et mutagénicité). À l’exception 

de la mutagénicité, seulement quelques études étaient disponibles pour chacun des résultats. En 

ce qui a trait aux effets clastogènes, d’après la seule étude in vitro évaluée, les extraits de gaz 

d’échappement de biodiesel et de diesel se ressemblaient. Selon trois études qui ont examiné 

l’instabilité génétique, la réponse au stress oxydatif a été affectée pareillement dans deux études 

après une exposition aux gaz d’échappement ou à l’extrait de PM de biodiesel et de diesel. La 

troisième étude a indiqué une réduction de la formation de DRO pour les gaz d‘échappement de 

biodiesel comparativement aux gaz d’échappement de diesel. La réponse inflammatoire était 

égale ou moindre dans le cas des gas d’échappement de biodiesel, à l’exception d’une étude qui a 
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comparé la FOS des gaz d’échappement de biodiesel et de diesel. La cytotoxicité des traitements 

de biodiesel et de diesel était similaire dans trois études évaluées, alors que dans quatre autres 

études, le biodiesel a démontré une cytotoxicité supérieure. L’ensemble limité de données 

indiquaient que les gaz d’échappement de biodiesel et de diesel est comparable en termes de 

clastogénicité, que les gaz d’échappement de biodiesel a des effets semblables ou moindres sur 

l’instabilité génétique (DRO, inflammation) et que le biodiesel surpasse le diesel sur le plan de la 

cytotoxicité. La majorité des études étudiant la mutagénicité ont démontré que l’extrait de PM 

provenant de gaz d’échappement de biodiesel est potentiellement moins mutagène que l’extrait 

provenant de gaz d’échappement de diesel. Étant donné que beaucoup des études portant sur la 

clastogénicité, l’instabilité génétique, la cytotoxicité et la mutagénicité aient été réalisées sous 

des conditions expérimentales différentes, des généralisations à propos de l’initiation de la 

carcinogenèse des suites d’une exposition aux gaz d’échappement de biodiesel par comparaison 

avec les gaz d’échappement de diesel en fonction d’un type de moteur ou de carburant devraient 

être évitées. 

 

Une étude d’exposition subchronique sur les effets sur la reproduction et sur le développement a 

été évaluée. Les résultats ont indiqué qu’il est peu probable qu’une exposition de rats aux gaz 

d’échappement de biodiesel (aucun traitement de diesel compris) engendre des effets sur la 

reproduction et sur le développement selon les paramètres retenus. Aucune information n’était 

disponible sur d’autres paramètres y compris le développement du système reproducteur fœtal, la 

naissance prématurée de fœtus ou les effets endocriniens. Étant donné le manque de données sur 

les gaz d’échappement de biodiesel et de diesel concernant les effets sur la reproduction et sur le 

développement, il n’a pas été possible de comparer ces deux carburants. 

 

Une étude d’exposition subchronique a révélé qu’il est improbable que l’exposition aux gaz 

d’échappement de biodiesel (aucun traitement de diesel compris) provoque de la neuropathologie 

et de la neurodégénérescence selon les paramètres retenus. Aucune information n’était disponible 

quant aux effets sur le comportement. Étant donné le manque de données comparables (les gaz 

d’échappement de biodiesel par rapport aux gaz d’échappement de diesel selon des scénarios 

d’exposition semblables) portant sur des effets neurologiques, il n’a pas été possible de 

déterminer si les émissions de biodiesel ont un impact similaire, plus important ou moins 

important par rapport aux émissions de diesel. 

 

En ce qui concerne les effets systémiques, une évaluation de quatre études a indiqué que 

l’exposition au biodiesel par inhalation, par voie cutanée ou par voie orale n’avait aucune 

incidence sur les poids corporels, la consommation alimentaire et la mortalité. Ces mêmes études 

ont également indiqué que l’exposition par inhalation et par voie orale ont eu une incidence sur 

le poids des organes et les ratios du poids des organes au poids corporel. Étant donné que l’étude 

d’inhalation ne comprenait pas de traitement avec du diesel, il n’a pas été possible de comparer 

le biodiesel et le diesel en ce qui a trait aux différents résultats systémiques. Un résultat possible 
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de l’exposition par absorption cutanée lors du ravitaillement en carburant (c.-à-d. l’irritation 

cutanée) n’a pas été considéré lors de l’étude sur l’exposition par voie cutanée au biodiesel. 

 

Deuxième objectif de l’évaluation: Attribuer toute différence de l’ampleur des effets sur la santé 

observés (entre les gaz d’échappement de biodiesel et les gaz d’échappement de diesel) à un 

changement du niveau de paramètres physicochimiques spécifiques. 

 

Les ouvrages publiés sur les incidences respiratoires, cardiovasculaires et liées à l’initiation de la 

carcinogenèse révèlent de plus en plus les efforts de recherche pour attribuer les différences des 

réponses biologiques entre les gaz d’échappement de biodiesel et de diesel aux différences des 

caractéristiques physicochimiques entre les deux carburants. Cependant, dans la majorité des 

études, les différences des niveaux de chaque polluant entre les gaz d’échappement de biodiesel 

et de diesel n’ont pas été clairement liées à des changements pour une réponse biologique 

donnée. 

 

Dans le cas des effets respiratoires, Swanson et coll. (2009) ont constaté que la FOS de biodiesel 

était liée à la réaction inflammatoire des cellules BEAS-2B. Liu et coll. (2008) ont constaté que, 

dans le cas des gaz d’échappement de biodiesel et des mélanges de biodiesel, les extraits semi-

volatiles avaient tendance à être plus toxiques que les extraits des particules, alors que le 

contraire a été observé avec les gaz d’échappement de diesel. Tzamkiozis et coll. (2010) et 

Jalava et coll. (2010) ont examiné l’association entre différents polluants (polluants 

inorganiques, polluants aromatiques et DRO) et la réponse inflammatoire, mais n’ont pas établi 

de relation causale précise. Brito et coll. (2010) ont caractérisé les niveaux de divers polluants 

(PM2.5, carbone noir, polluants inorganiques, CO, HAP et COV) dans les gaz d’échappement de 

biodiesel et de diesel, mais n’ont pas isolé les polluants responsables de l’augmentation des 

marqueurs d’inflammation. Dans les études sur la mutagénicité, plusieurs auteurs ont attribué les 

taux de mutagénicité plus faibles des extraits de biodiesel par rapport aux extraits de diesel à des 

niveaux d’HAP plus faibles. 

7.2.9 Incertitudes 
Madden et coll. (2011) ont conclu que le biodiesel peut induire des réponses biologiques et des 

effets sur la santé d’une puissance supérieure, moindre ou équivalente au diesel pétrolier. Cette 

conclusion correspond, jusqu’à un certain point avec les résultats de la présente analyse et peut 

refléter, à un certain degré, le niveau d’incertitude qui est inhérent à la comparaison des effets sur 

la santé des gaz d’échappement de biodiesel et de diesel. La plupart de l’incertitude est 

attribuable à une insuffisance d’information sur les effets du biodiesel sur la santé. Le texte qui 

suit présente certains aspects clés d’incertitude rencontrés dans le cadre de la présente analyse. 

 

La plupart de l’information sur les effets du biodiesel sur la santé ont été obtenues à des niveaux 

d’exposition in vitro relativement élevés ou aigus. La pertinence des études d’expositions élevées 

pour les études d’expositions chroniques de faible niveau, possiblement similaires aux 
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concentrations auxquelles la population générale est exposée, n’était pas toujours claire. La 

possibilité qu’à l’avenir davantage d’études in vitro à des niveaux d’exposition pertinents sur le 

plan environnemental ainsi que d’études in vivo portant sur l’exposition du corps entier 

d’animaux contribuera idéalement à l’établissement d’une base de données plus exhaustive. 

 

Les études existantes sur le biodiesel ne comprennent pas toujours des expositions aux gaz 

d’échappement de diesel, ce qui complique toute comparaison des effets sur la santé ou des effets 

sur la santé. De plus, la comparaison des résultats d’études sur le biodiesel et le diesel pose des 

défis en raison des différentes méthodologies appliquées lors des expériences, dont des variations 

des modèles animaux, des carburants, des niveaux de traitement, des types de moteur et des 

conditions d’opération, ainsi que de la méthodologie des études. Par ailleurs, plusieurs des études 

ne précisaient pas si les différences entre les types de carburants étaient statistiquement 

significatives. 

 

Un autre défi consiste à comparer la vaste documentation sur le diesel avec les données limitées 

sur le biodiesel. La variété de méthodologies (c.-à-d., de modèles animaux et de systèmes 

motorisés différents) utilisées dans les études sur le diesel est importante par rapport à la variété 

restreinte de permutations utilisées dans les études sur le biodiesel.  

 

Madden et coll. (2011) ont recommandé d’améliorer la reproductibilité de la méthodologie des 

études futures afin de pouvoir évaluer comment le biodiesel se compare au diesel pour différents 

effets sur la santé. Les méthodologies des études devraient tenter de restreindre le type de 

carburant utilisé (y compris la matière première), de réduire les impuretés dans les carburants, 

d’utiliser un moteur actuel et courant et de normaliser les conditions d’opération, afin que les 

données d’émissions des différentes études soient raisonnablement similaires (Madden et coll. 

2011). D’autres facteurs à considérer sont les modèles animaux, les méthodes d’extraction et les 

dispositifs de traitement des émissions de gaz d’échappement. 

 

Enfin, une meilleure reproductibilité de la méthodologie d’étude contribuerait à faciliter la 

caractérisation et la détermination de la toxicité des gaz d’échappement de biodiesel par rapport 

aux gaz d’échappement de diesel (c.-à-d., le rôle de la phase gazeuse par rapport à la phase 

particulaire dans les réponses biologiques) (Madden et coll. 2011).  

7.3 Biodiesel et encéphalopathie spongiforme bovine  

La présente section a pour objet d’examiner le risque que la population générale soit exposée par 

inhalation à l’agent infectieux de l’encéphalopathie spongiforme bovine (ESB) à la suite de la 

combustion de biodiesel produit à partir de graisses animales provenant de matières à risque 

spécifiées (MRS). En tenant compte du scénario de combustion, l’analyse porte également sur 

les conséquences que pourrait avoir l’utilisation de graisse animale comme matière première 

dont le niveau relatif aux impuretés insolubles est supérieur au niveau permis par la 
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réglementation et comment ceci pourrait influencer l’exposition humaine par inhalation à l’agent 

de l’ESB. 

 

La MRS comprend les parties de l’animal qui représentent le risque plus important d’infection à 

l’ESB. Selon l’Agence canadienne d’inspection des aliments (ACIA), ces matières comprennent 

le crâne, le cerveau, les ganglions de Gasser ou trigéminaux (nerfs reliés au cerveau), les yeux, 

les amygdales, la moelle épinière et les ganglions de la racine dorsale (nerfs reliés à la moelle 

épinière) des bovins âgés de 30 mois et plus, ainsi que l’iléon distal (partie de l’intestin grêle) des 

bovins de tous âges (ACIA 2011).  

 

Fréquemment appelée la maladie de la vache folle, l’ESB est une maladie à prions qui est le 

résultat de l’accumulation de protéines de formes anormales dans le cerveau de certains bovins. 

D’autres formes d’affections neurodégénératives (encéphalopathies spongiformes transmissibles 

(EST)) ont été constatées chez les mammifères, dont l’humain. Cette catégorie de maladie est 

unique en son genre, car c’est la seule connue à ce jour qui se propagerait exclusivement par une 

protéine (c.-à-d., aucune transmission d’ADN ou d’ARN. Les protéines-prions (PrP) se trouvent 

à l’état naturel dans le tissu cérébral sous l’une des deux formes suivantes : PrP
C 

(C - cellulaire) 

et PrP
Sc 

(Sc – tremblante ou scrapie) (aussi connue comme PrP
Res

). La forme PrP
Sc

 (PrP
Res

) est 

un agent infectieux qui est probablement responsable d’encéphalopathies spongiformes 

transmissibles, dont l’ESB (ATF Can 2005). 

7.3.1 Production de suif et de biodiesel 

7.3.1.1 Source des tissus d’origine animale  

Le risque de la présence d’ESB dans le biodiesel peut être atténué par une sélection prudente des 

matières premières. Les facteurs importants à retenir au moment de sélectionner les matières 

premières incluent: l’espèce, les parties anatomiques utilisées et le pays d’origine des animaux 

(ATF Can 2005).  

 

 Espèces: En ce qui a trait aux animaux élevés pour l’alimentation, les incidents d’ESB 

signalés se sont produits avant tout chez les vaches. Des cas d’infections ont toutefois été 

documentés chez des chèvres et des cas d’infections expérimentales ont été rapportés 

chez des moutons et des chèvres. Dans le cadre d’expériences, des cochons ont été 

infectés par les voies intracrânienne, intraveineuse et intrapéritonéale (CPSPH 2007). 

D’autres formes d’EST ont été signalées chez d’autres animaux d’élevage, des ruminants 

dans les zoos et des chats sauvages en captivité (Sigurdson et coll. 2003). 

 

 Parties anatomiques : L’emploi de tissus autres que des MRS atténue de beaucoup le 

risque d’exposition à des agents d’ESB et diminue par conséquent le risque d’infection. 

Étant donné l’utilisation de MRS, il faut souligner qu’en raison des longues périodes 

d’incubation de l’ESB, le tissu recueilli des bovins âgés de moins de 30 mois comporte 

une limite de détection réduite pour l’agent infectieux. À mesure que progresse 

l’infection, l’agent peut être détecté dans les différents tissus de l’organisme à des 
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concentrations variables. Des quantités détectables peuvent ne pas être présentes dans le 

tissu cérébral avant les stades ultérieurs de la maladie. Cependant, cela ne signifie pas que 

l’agent d’ESB n’est pas présent dans d’autres tissus (p. ex., l’iléon distal) dans des 

quantités importantes avant 30 mois (communications personnelles avec Dr Penny 

Greenwood 2009; Environnement Canada 2002; Espinosa et coll. 2007). 

 

 Origines géographiques : L’Organisation mondiale de la santé animale (OIE) a classé 

plusieurs pays en fonction du risque d’ESB et des mesures d’atténuation des risques 

d’ESB. Le système de classification qualifie un État selon le risque d’infection à l’ESB, 

soit négligeable, contrôlé ou indéterminé (OIE 2011). 

7.3.1.2 Production de graisse animale  

La production de biodiesel à partir de graisse de bovins comprend l’équarrissage de tissus de 

sous-produits de bovins pour en retirer le gras et la transestérification subséquente de cette 

graisse en biodiesel. Le risque d’infectiosité de l’ESB tout au long du procédé de production peut 

être atténué en sélectionnant des tissus provenant de sources plus sécuritaires. Toutefois, 

l’utilisation de MRS comme source de tissus est économiquement intéressante et représente 

probablement une solution de rechange plus sécuritaire aux méthodes habituelles d’élimination 

des MRS (ATF Can 2005). Cette pratique peut être vue comme plus sécuritaire puisqu’elle 

détruit l’agent d’ESB et limite la propagation de la maladie au cours du processus de production 

de graisse et du biodiesel. Cependant, si les méthodes appliquées lors de la production du 

biodiesel ne parviennent pas à enrayer l’agent pathogène d’ESB, le risque d’exposition humaine 

pourrait être accru par l’utilisation de biodiesel. 

 

L’équarrissage est le traitement par lequel les sous-produits d’animaux sont séparés par la 

cuisson. Les sous-produits sont cuits, ce qui stérilise le contenu microbiologique, l’eau est 

évaporée et la graisse est extraite par pression ou par centrifugation. Ce procédé génère de la 

graisse animale et un mélange riche en protéines appelé farine de viande osseuse (FVO). Dans le 

contexte de l’équarrissage des carcasses de ruminants, la graisse est connue sous le nom de 

suif.
76

 La plus grande partie de la matière protéique, y compris l’agent d’ESB si présent, se 

retrouve dans la fraction de FVO. Il est prévu que les concentrations de matières non solubles 

dans le suif, incluant les protéines, soient minimes (≤ 0,15% dans le suif après filtration, duquel 

entre 5 et 16% serait des protéines) (SCC 2001; ATF Can 2005). L’équarrissage est réalisé selon 

un système de transformation en continu ou par lot. Le système en continu repose sur un débit 

constant d’alimentation en matière à une extrémité de la chaudière et sur un débit constant de 

produit à l’autre extrémité. Dans un processus en continu, le temps de séjour des particules est 

variable. Le système par lot implique la cuisson d’un grand volume de matières à la fois, la 

vidange de la chaudière et, par la suite, le remplissage avec d’autres matières. Le système par lot 

chauffe toute la matière en même temps pour une période de temps identique (ACIA 2006). 

                                                 
76

 En anglais, le suif est appelé tallow. 
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Présentement, l’industrie de l’équarrissage en Amérique du Nord privilégie les méthodes de 

production en continu (AARI 2005). 

 

La politique de l’ACIA considère que le suif provenant de MRS et contenant au plus 0,15% 

d’impuretés insolubles représente un risque négligeable de contamination par des agents d’ESB 

et n’oblige pas les produits en aval (c.-à-d., le biodiesel) se conformant à cette norme à être 

classés comme MRS. Ainsi, le suif provenant de MRS qui respecte la norme du 0,15% n’est pas 

assujetti à des contrôles de permis, à la tenue de registres et à d’autres obligations mentionnées 

par le Règlement sur la santé des animaux (communication personnelle avec Sergio Tolusso 

2008, 2009, 2011a et 2011b; article 6.6 du Règlement sur la santé des animaux; ACIA 2007). 

L’ACIA applique cette norme sur la pureté du suif en s’appuyant sur la Loi sur la santé des 

animaux (alinéa 162(1)(e) du Règlement) et sur la Loi relative aux aliments du bétail (alinéa 

19(1)(d.3) du Règlement).  

 

La norme de l’ACIA relative à la pureté du suif est fondée sur la norme sanitaire appliquée au 

suif de l’OIE, c.-à-d. une teneur en impuretés insolubles d’au plus 0,15% (OIE 2010). Selon 

l’OIE, ce niveau représente un risque négligeable pour les produits destinés au marché mondial 

(OIE 2010). L’Union européenne a également instauré une norme régissant la teneur en 

impuretés insolubles (0,15%) pour le suif (provenant de sous-produits de ruminants, y compris 

de MRS) destiné à la production de biodiesel (ATF Can 2005). 

7.3.1.3 Production de biodiesel  

Les graisses et les huiles d’origine animale et végétale, dont le suif, sont composées de 

molécules triglycérides. Cette molécule comprend trois acides gras à longue chaîne (de 8 à 22 

atomes de carbone) fixés à une structure de glycérol. La transestérification fait référence au 

processus par lequel les triglycérides sont transformés en esters alkyliques (biodiesel), en 

glycérine et en acides gras libres au moyen d’une réaction catalysée par hydrolyse acide ou 

basique avec un alcool (habituellement du méthanol) (ATF Can 2005). 

 

L’industrie préfère les réactions catalysées par hydrolyse basique, car elles s’exécutent plus 

rapidement et sont moins onéreuses par comparaison avec les réactions catalysées par hydrolyse 

acide. Les réactions catalysées par hydrolyse acide s’effectuent plus lentement et nécessitent des 

températures et des pressions atmosphériques plus élevées, mais servent à prévenir la 

saponification d’acides gras libres que pourrait contenir la matière première. Les températures 

élevées appliquées au cours de l’équarrissage du suif augmentent la part d’acides gras libres dans 

la matière de base par comparaison avec les huiles végétales. Les bases utilisées au cours des 

réactions catalysées par hydrolyse basique (habituellement de l’hydroxyde de potassium ou de 

l’hydroxyde de sodium) réagiront avec ces acides gras pour former du savon, transformant ainsi 

la matière de base en une substance gélifiée et interrompant la conversion en biodiesel. Ainsi, la 

production efficace de biodiesel à partir de suif conjugue donc les deux procédés, c.-à-d. un 

procédé catalysé par une combinaison acide-base (ATF Can 2005). Le texte qui suit décrit un 
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procédé générique qui est appliqué mondialement par la plupart des producteurs de biodiesel 

(ATF Can 2005).  

 

Dans un premier temps, le suif subit un prétraitement sous catalyse acide afin d’abaisser les 

concentrations d’acides gras libres. Cette réaction a lieu entre 60 et 70°C à une pression entre 

140 et 400 kPa en présence d’un acide fort (≤ 0,5 M de H2SO4). La conversion des acides gras 

libres est habituellement complétée en moins de deux heures. Un ratio molaire de 20-40:1 

d’alcool à l’huile est utilisé durant ce stade, ce qui pourrait entraîner la fixation à l’alcool 

d’agents d’EST, menant à leur stabilisation et les protégeant ainsi d’une exposition ultérieure à la 

chaleur. Autrement, les acides forts à des températures élevées (> 60°C) semblent pouvoir 

réduire l’infectiosité des agents d’EST (ATF Can 2005). 

 

Le mélange prétraité comportant moins de 1% en poids d’acides gras libres est ensuite soumis à 

la transestérification au moyen d’une réaction catalysée par hydrolyse basique. Du méthanol est 

ajouté au mélange de triglycérides dans une proportion d’environ 6:1. La réaction pour produire 

des esters méthyliques d’acides gras nécessite entre 1 et 4 heures à une température de 60 à 

65 °C et une pression atmosphérique de 140 à 400 kPa. L’hydroxyde de sodium est le catalyseur 

le plus fréquemment utilisé et est ajouté à environ 0,5 à 2% en poids (de 0,09 à 0,36 M). Il est 

prévu que l’exposition d’agents d’EST dans le mélange en réaction à des réactifs basiques soit 

minime et ait peu d’effet sur la réduction de l’infectiosité de l’EST. Par ailleurs, les températures 

et les pressions atmosphériques utilisées au cours de cette étape du procédé n’auront aucun effet 

significatif sur la diminution de l’infectiosité des agents d’EST, notamment en ce qui a trait à la 

forme d’ESB (ATF Can 2005). 

 

Étant donné l’absence de données empiriques, il est difficile de confirmer si les réactions de 

transestérification provoquent une inactivation significative des agents d’ESB. Des recherches 

sont nécessaires afin de déterminer quels rôles jouent les combinaisons d’acides ou de bases, la 

température, la pression atmosphérique et le temps dans la réduction de l’infectiosité des agents 

d’ESB. Dans le même ordre d’idée, le rôle que jouent les alcools et les autres co-solvants doit 

être déterminé (ATF Can 2005). 

 

L’Autorité européenne de sécurité des aliments (AESA) a approuvé le procédé de production de 

biodiesel comme étant sécuritaire pour le traitement de graisses animales isolées de sous-produits 

animaux de catégorie 1 (risque élevé d’EST). Il faut toutefois souligner que cette approbation 

reposait sur de la recherche effectuée selon un procédé de production de biodiesel qui comportait 

une phase d’estérification, deux phases de transestérification, trois phases de lavage et une 

matière première qui avait subi un traitement d’équarrissage à des températures ≥ 133°C et à une 

pression atmosphérique de 300 kPa pendant 20 minutes (AESA 2004; Seidel et coll. 2006). 

Mittelbach et coll. (2007) ont calculé des coefficients de réduction pour les phases de pré-

estérification, de transestérification et de distillation sous vide et ont conclu que la contamination 
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par les prions serait détruite au cours du processus de production de biodiesel. La transposition 

de ces observations (AESA 2004; Seidel et coll. 2006; Mittelbach et coll. 2007) à la situation en 

Amérique du Nord pourrait ne pas convenir, étant donné que l’équarrissage par « cuisson sous 

pression » n’est pas pratiqué en Amérique du Nord et qu’il n’est pas évident non plus (étant 

donné l’absence d’information) que ce procédé particulier de production de biodiesel soit utilisé 

régulièrement en Amérique du Nord. Compte tenu de ce dernier point, l’ATF Can (2005) a 

recommandé dans son rapport que des recherches sont nécessaires afin d’examiner la capacité de 

désactivation de différents procédés commercialement rentables de production de biodiesel. 

7.3.1.4 Purification du biodiesel 

Il existe plusieurs options pour la purification du biodiesel, dont certaines consistent à passer le 

biodiesel au-dessus d’un absorbant puis à le filtrer, à passer le biodiesel à travers du charbon 

activé pour améliorer la couleur et à utiliser une distillation sous vide pour désodoriser le 

biodiesel. La plupart des installations emploient un filtre final d’environ 5 m. Étant donné la 

nature adhérente de l’agent d’EST, il est attendu que les phases d’absorbant ou de charbon activé 

diminuent de façon significative l’infectiosité résiduelle du biodiesel. Le procédé de distillation 

sous vide est utilisé pour retirer le méthanol et l’eau. Le biodiesel en soi n’est pas distillé et ainsi 

toute protéine qui pourrait être présente dans le biodiesel y demeurerait après la phase de 

distillation (ATF Can 2005). 

7.3.1.5 Combustion du biodiesel (provenant du suif) 

Le biodiesel de suif est prévu être utilisé dans des moteurs à allumage par compression. 

Toutefois, il n’y a pas de donnée expérimentale présentement disponible sur l’inactivation 

d’agents d’EST dans des moteurs à allumage par compression. Le carburant des moteurs à 

allumage par compression est exposé à des températures pouvant s’élever jusqu’à 3 327 °C et à 

une pression de 4 à 10 MPa, mais seulement pendant de très courtes périodes de l’ordre de 

millisecondes. Comme les différentes phases des moteurs à allumage par compression présentent 

un gradient thermique qui n’est pas uniforme et que les durées d’expositions sont plutôt courtes, 

tous les agents d’EST potentiels pourraient ne pas être exposés aux mêmes températures élevées 

requises pour les inactiver. En règle générale, 2% du carburant qui entre dans la chambre à 

combustion d’un moteur à allumage par compression n’est pas oxydé en CO2 et en eau, mais est 

transformé plutôt en suies et en hydrocarbures aromatiques polycycliques. Cet effet est amplifié 

lors de situations de démarrage à froid alors que les émissions peuvent renfermer jusqu’à 18% de 

produits de la pyrolyse (ATF Can 2005). En ce qui a trait aux nouvelles technologiques de 

traitement pour les moteurs à allumage par compression, c.-à-d. la recirculation des gaz  

d’échappement et le traitement des gaz d’échappement, l’efficacité de ces technologies à 

inactiver les agents pathogènes d’EST n’est pas claire puisqu’elles peuvent modifier la 

température du moteur (ATF Can 2005). 

 

En 2002, Cummins et ses collaborateurs ont mis au point en Irlande un modèle pour évaluer les 

risques à la santé humaine associés à la combustion de suif provenant de MRS. Les voies 
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d’exposition étudiées comprenaient l’inhalation directe, la consommation de récoltes après le 

dépôt d’agents d’ESB en suspension dans l’air, ainsi que l’infiltration d’agents d’ESB dans les 

réseaux des eaux de surface et des eaux souterraines. Le risque qu’un être humain contracte la 

variante de la maladie de Creutzfeldt-Jakob (vMCJ)
77

 à la suite d’une exposition à l’agent d’ESB 

dans l’air provenant de la combustion de suif de MRS a été calculé entre 10
-11,43

 et 10
-7,23 

par 

année/personne. Étant donné que le taux spontané de l’occurrence de la vMCJ chez l’humain est 

d’environ 10
-6

, les auteurs de l’étude ont conclu que les risques à la santé humaine associés à la 

présence d’agents pathogènes d’ESB en suspension dans l’air en raison des émissions de 

carburants produits à partir du suif sont négligeables (Cummins et coll. 2002). Cela dit, advenant 

une situation où du suif contenant plus de 0,15 % d’impuretés insolubles (et contenant des agents 

d’ESB) a été utilisé comme matière première pour produire du biodiesel et étant donné les 

limites de la combustion des moteurs à compression d’éliminer l’infectiosité de l’ESB, il n’est 

pas possible d’exclure une exposition à des agents d’ESB en suspension dans l’air. 

7.3.2 Conclusions et incertitudes 
Selon la présente analyse, le risque d’infection à l’ESB à la suite d’une utilisation de suif de 

MRS comme matière première pour le biodiesel peut être divisé en deux scénarios. Dans le 

premier, le risque est considéré négligeable, à la condition que les MRS et les produits en aval 

(c.-à-d., le suif destiné à la production de biodiesel) soient traités afin d’obtenir un suif dont la 

teneur en impuretés insolubles ne dépasse pas 0,15%. Cette norme est inspirée de la norme 

sanitaire de l’OIE pour le suif et est appliquée au niveau fédéral par l’ACIA par l’intermédiaire 

de la Loi sur la santé des animaux et de la Loi relative aux aliments du bétail. 

 

Dans un deuxième scénario où la teneur en impuretés insolubles du suif de MRS est supérieure à 

0,15% et que ces impuretés contiennent des agents pathogènes d’ESB, il est attendu que les 

différents processus, de l’équarrissage à la combustion, contribueront à une réduction du risque 

d’exposition par inhalation aux agents d’ESB à la suite de la combustion de biodiesel. Il est 

cependant difficile d’établir un niveau de risque d’infection négligeable étant donné les 

incertitudes qui persistent. Au cours de l’équarrissage, la plus grande partie de la matière 

protéique, y compris l’agent d’ESB (si présent) se sépare dans la fraction de FVO et non dans le 

suif. En ce qui a trait à la production de biodiesel, les acides forts et les températures élevées au 

cours de la phase de prétraitement sous catalyse acide, ainsi que la purification du biodiesel, 

contribueront à une réduction de l’infectiosité de l’ESB. Toutefois, il y a absence d’information 

empirique afin de quantifier cette réduction. Par ailleurs, il y a peu de renseignements quant au 

rôle que jouent les réactions de transestérification dans l’inactivation des agents d’ESB. Enfin, 

les données limitées dont font état Cummins et coll. (2002) étayent l’hypothèse selon laquelle 

l’infectiosité de l’ESB par inhalation de produits de la combustion de biodiesel de suif provenant 
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 La variante de la maladie de Creutzfeldt-Jakob (vMCJ) apparaît lorsqu’un humain est possiblement infecté par 

des prions d’origine animale, comme l’agent infectieux d’ESB (Dormant 2002). 
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de MRS est improbable. Néanmoins, il existe une certaine incertitude quant à savoir si les 

températures des moteurs à allumage par compression sont suffisamment élevées pour une durée 

suffisamment longue pour rendre inactifs les agents d’ESB. 

7.4 Biodiesel et allergénicité 

En Amérique du Nord, les matières premières pour la production de biodiesel les plus communes 

sont les huiles végétales (soya, canola), les graisses animales (suif) et les graisses et huiles 

recyclées. Étant donné que le soya est l’une des principales catégories d’aliments responsables de 

réactions allergiques, la possibilité de réactions allergiques dans la population générale des suites 

d’une exposition par inhalation aux gaz d’échappement de biodiesel à base de soya a été 

examinée. L’exposition cutanée au biodiesel n’a pas été étudiée puisque les réactions 

systémiques à la suite d’une exposition topique à des allergènes alimentaires sont considérées 

comme rares. Habituellement, l’exposition cutanée à des allergènes alimentaires entraîne des 

réactions cutanées locales et isolées (Metcalfe et coll. 2003). 

 

La prévalence exacte de l’allergie au soya dans la population générale n’est pas connue et varie 

probablement en fonction des habitudes alimentaires et d’exposition locales et courantes. 

Cependant, une prévalence de 0,3 à 0,4% a déjà été mentionnée (Becker et coll. 2004). Les 

estimations des niveaux seuils d’ingestion de soya permettant de déclencher une réaction 

indésirable chez les personnes allergiques au soya varient beaucoup, de 0,0013 mg à 500 mg 

(L’Hocine et coll. 2007). Les réactions sévères au soya sont exceptionnelles par comparaison 

avec les réactions aux arachides, aux noix, aux poissons et aux fruits de mer, bien que des décès 

aient été recensés des suites de l’ingestion de soya (L’Hocine et coll. 2007). 

 

D’après la majorité des rapports disponibles, il semblerait que l’ingestion d’huile de soya très 

raffinée ne représente pas un risque de provoquer des réactions allergiques chez les personnes les 

plus susceptibles (L’Hocine et coll. 2007). Cependant, les huiles destinées à la production de 

biodiesel ne sont pas toujours raffinées. L’information disponible semble indiquer qu’il soit plus 

probable que l’huile végétale non raffinée contienne des protéines et possiblement des protéines 

allergènes (Martin-Hernandez et coll. 2005). 

 

En ce qui a trait à la production de biodiesel, les procédés d’épuration, lorsqu’ils sont appliqués, 

diminueront probablement les niveaux de protéines dans le produit fini (ATF Can 2005). Par 

ailleurs, la transestérification peut causer la dénaturation (dépliement) et l’hydrolyse des 

protéines dépendamment des conditions ambiantes, c.-à-d. la température et le pH. Le potentiel 

d’allergénécité du produit final sera tributaire de l’application de ces procédés. 

 

Si des protéines allergènes devaient survivre au processus de production du biodiesel, il est très 

probable qu’elles seraient détruites à la suite du processus de combustion, compte tenu que la 

température des moteurs diesel varie de 500
o
C à plus de 2 000

o
C (Hountalas et coll. 2001). Bien 
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qu’il n’y ait pas de renseignement disponible sur l’effet de ces températures sur les protéines 

allergènes, l’information provenant du secteur de l’alimentation indique que même à des 

températures beaucoup plus faibles, la structure protéique subit d’importants changements. Il a 

été mentionné qu’une perte de la structure secondaire des protéines (entre 55 et 70 
o
C), une 

scission des liaisons disulfures (entre 70 et 80 
o
C), la formation de nouvelles interactions 

intramoléculaires et intermoléculaires, des remaniements des liaisons disulfures (entre 80 et 

90 
o
C) et la formation d’agrégats moléculaires (entre 90 et 100 

o
C) suivent la destruction de la 

structure tertiaire des protéines. Éventuellement, ces modifications entraînent la perte d’une 

structure organisée et une protéine dénaturée (Wal 2003 dans Wilson et coll. 2008). Par 

conséquent, il n’est pas prévu qu’une protéine présente dans le carburant survivre aux conditions 

thermiques du processus de combustion. 

 

En conclusion, le potentiel de réactions allergiques au sein de la population générale des suites 

d’une exposition par inhalation aux gaz d’échappement de biodiesel à base de soya est 

invraisemblable étant donné la probabilité que les protéines présentes dans les huiles végétales et 

le biodiesel soient détruites au cours de la combustion. 

7.5 Évaluation du danger – Additifs de biodiesel 

Cette section présente des renseignements généraux et sur la toxicité des principales catégories 

d’additifs de carburants (biocides, réducteurs de NOX, antioxydants et additifs pour l’écoulement 

par temps froid) qui seront probablement utilisés dans les différents biodiesels au Canada.
78

 

D’autres catégories existantes d’additifs de carburants, mais moins utilisées, n’ont pas été 

considérées dans la présente évaluation. Les incertitudes et le manque de données sur les additifs 

de carburants sont également abordés. Les additifs sélectionnés pour la présente analyse ont été 

identifiés en fonction de renseignements inclus dans l’évaluation multimédia du biodiesel 

réalisée par le California Air Resources Board (CARB), de renseignements obtenus de 

collaborateurs du Bureau de la science de la santé environnementale et de la recherche de Santé 

Canada et d’information de l’industrie. Ils représentent soit des additifs présentement utilisés 

dans les carburants ou plus probables d’êtres utilisés  dans un contexte canadien. 

 

Les scénarios d’exposition à des additifs utilisés dans le biodiesel comprennent l’inhalation 

(volatilisation, émissions de combustion), le contact cutané (p. ex. lors de l’approvisionnement 

en carburant) et l’ingestion (p. ex. par contamination de l’eau et du sol). 

7.5.1 Biocides 
Les biocides sont utilisés pour restreindre la croissance de moisissures et de bactéries qui 

peuvent se développer à l’interface carburant-eau. La prolifération de micro-organismes peut 

modifier la qualité du carburant et gêner le rendement du moteur (FTA 2007; CARB 2008). Les 
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 L’inclusion de tout additif commercial dans la présente évaluation ne représente pas un appui pour cet additif par 

Santé Canada. 
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biocides sont sélectionnés en fonction de leur efficacité dans différentes conditions, de leur 

polyvalence et de leur capacité d’agir à faible dose et selon une fréquence de traitement 

minimale. Il est prévu que les biocides utilisés habituellement dans le diesel fonctionneront tout 

aussi bien avec le biodiesel (NREL 2009). Un biocide commercial couramment utilisé dans les 

carburants est le Kathon FP1.5. 

 

Le Kathon FP1.5 est une formule de biocide industriel ayant comme ingrédients actifs le 5-

chloro-2-méthyl-(2H)-isothiazol-3-one (CMIT) et le 2-méthyl-(2H)-isothiazol-3-one (MIT), 

contenus dans une proportion de 1 à 1,3 % et de 0,3 à 0,4 %, respectivement, du produit.
79

 Un 

des mécanismes d’action proposés du CMIT est un procédé en deux étapes qui débute par 

l’inhibition de la prolifération cellulaire et qui est suivie par la production de radicaux libres 

menant à la mort cellulaire (Williams 2007). Afin de maîtriser la prolifération biologique dans 

les réservoirs de stockage de carburant, la dose curative proposée pour le Kathon FP1.5 est de 

204 à 522 ppm (de 1,6 à 7,8 ppm de CMIT) alors que la dose d’entretien est de 52 à 313 ppm (de 

0,8 à 4,7 ppm de CMIT) (Rohm et Haas 2007). Au Canada, le Kathon FP1.5 est enregistré auprès 

de l’Agence de réglementation de la lutte antiparasitaire (ARLA) en vertu de la Loi sur les 

produits antiparasitaires pour utilisation dans différents carburants et huiles d’hydrocarbures 

liquides. 

7.5.1.1 CMIT et MIT 

C’est en 1978 que le CMIT et le MIT ont été inscrits pour la première fois au Canada. Il existe 

92 produits enregistrés auprès de l’ARLA qui contiennent du CMIT/MIT comme matière active. 

En 2004, l’ARLA a réalisé une réévaluation du CMIT et du MIT et a établi que, sur la base de la 

réévaluation de ces deux produits par l’US EPA et tenant compte de l’utilisation et des enjeux 

dans le contexte canadien, le CMIT et le MIT sont admissibles au maintien de l’homologation 

pourvu que des mesures d’atténuation et de précaution soient adoptées (ARLA 2004). Le 

CMIT/MIT n’est pas nuisible à l’environnement ni à la santé humaine (c.-à-d., toxicité 

intrinsèque et plus important potentiel d’exposition chez l’humain) d’après les critères de 

catégorisation stipulés dans la LCPE applicables aux substances inscrites à la Liste intérieure des 

substances (LIS) (Environnement Canada 2010).
80

 De plus, l’US EPA a conclu que le 

méthylisothiazolinone ne comporte pas de risques déraisonnables ni d’effets indésirables pour 

l’humain ou pour l’environnement et que le CMIT/MIT peut être classé comme un cancérogène 

de groupe D (ne pouvant être classé sur le plan de la cancérogénicité pour l’humain) (US EPA 

1998a).  

 

Selon des essais d’exposition de rates gravides, le CMIT/MIT ne s’est pas avéré fœtotoxique, 

embryotoxique ou tératogénique (Weatherholtz et coll. 1980 et Thomas et coll. 1992, dans US 

EPA 1998a). 
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 Le CMIT et le MIT sont désignés par les sigles IST et ISL, respectivement, dans le document de réévaluation de 

l’ARLA (2004). 
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 Tel que stipulé à l’article 73 de la LCPE (1999). 
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7.5.2 Réducteurs de NOX  
L’augmentation du nombre de cétane d’un carburant est censée réduire les émissions de NOX.

81
 

Donc, des soi-disant réducteurs de NOX sont ajoutés aux carburants biodiesels pour augmenter la 

valeur de cétane. La plupart des réducteurs de NOX sont des nitrates d’alkyle (CARB 2008), tel 

qu’ORYXE LED+5510.
82

 La matière active dans l’ORYXE LED+5510 est un nitrate 

d’éthylhexyl (2-EHN), qui représente 45% du poids du produit fini (CARB 2008). Au Canada, 

l’ORYXE LED+5510 n’a pas fait l’objet d’une évaluation et il n’y a pas de donnée 

toxicologique disponible à propos de cet additif. Il existe cependant des données toxicologiques 

et sur la santé de la matière active 2-EHN. 

7.5.2.1 2-EHN 

Le 2-EHN ne rencontre pas les critères de catégorisation de la santé humaine pour les substances 

inscrites à la LIS (Environnement Canada 2010). Des DSENO et des doses minimales avec effet 

nocif observé (DMENO) ont été déterminées chez les rats et les lapins en appliquant différents 

protocoles expérimentaux (p. ex., aigu, subaigu et développemental) et différentes méthodes 

d’administration (p. ex., orale, inhalation, cutanée), mais aucune donnée humaine n’est 

disponible (American Chemistry Council 2006; Conseil européen de l’industrie chimique 2004; 

Poon 2010, 2011a, 2011b). 

 

Dans le cadre d’une étude sur la toxicité pour le développement, des rats mâles et femelles ont 

été exposés (avant l’accouplement, lors de l’accouplement et de la gestation et jusqu’à 5 jours 

après la naissance) par gavage au 2-EHN à des niveaux de dose de 20, 100 ou 500 mg/kg/jour. 

La DSENO de la toxicité parentale a été déterminé à 20 mg/kg/jour et la DSENO pour un effet 

toxique sur le rendement reproductif de la descendance était de 100 mg/kg/jour (American 

Chemistry Council 2006). 

 

Le 2-EHN n’était pas mutagène avec ou sans activation métabolique dans le test d’Ames et était 

également négatif en ce qui concerne l’induction d’aberrations chromosomiques à des doses qui 

ont induit des niveaux acceptables de toxicité dans l’épreuve d’aberration chromosomique in 

vitro (American Chemistry Council 2006).  

7.5.3 Antioxydants 
Des antioxydants synthétiques sont ajoutés aux carburants pour améliorer leur stabilité par le 

ralentissement des processus d’oxydation et de polymérisation et pour empêcher la formation de 

composés insolubles capables de bloquer les filtres et les tuyères à carburant (FTA 2007). 

Dinkov et coll. (2009) suggèrent que les antioxydants agissent en inhibant la formation de 

produits d’oxydation secondaires dans les carburants biodiesels, tels que les composés 
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 Toutefois, de faibles augmentations de NOX surviennent en utilisant un mélange de biodiesel comparativement au 

diesel. Les augmentations de NOX ne sont pas déterminées par une seule propriété de carburant, mais elles résultent 

de plusieurs mécanismes agissant l’un sur l’autre (Mueller et coll. 2009). [Voir le Chapitre 4] 
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 ORYXE LED+5510 est considéré dans l’évaluation multimédia du biodiesel de Tiers 1 du CARB (2008). Douze 

additifs ORYXE distincts sont enregistrés auprès de l’US EPA (Jim Caldwell, communication personnelle, 2009). 
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insolubles, qui ont une incidence négative sur la densité, la viscosité et l’indice d’acidité totale. 

Le tert-butylhydroquinone (TBHQ) est un antioxydant synthétique s’étant avéré capable de 

prolonger la stabilité du biodiesel pendant l’entreposage (Tang et coll. 2008; NREL 2005) et qui 

est la matière active du BioExtend-30.
83

 

 

Le BioExtend-30 est un antioxydant commercial formulé spécifiquement pour le biodiesel 

contenant 20% par volume de TBHQ. Au Canada, il n’y pas d’information sur l’utilisation ou la 

toxicité du BioExtend-30, mais tous ses composants (c.-à-d., le TBHQ, l’acétate de butyle, 

l’acide citrique et l’éther monobutylique de diéthylèneglycol) sont réglementés en vertu de la 

LCPE et se retrouvent sur la LIS. Aux États-Unis, les composants figurent tous au répertoire du 

Toxic Substances Control Act (Eastman 2008). De l’information toxicologique de la matière 

active TBHQ est présentée ici-bas. 

7.5.3.1 TBHQ 

Le TBHQ ne rencontre pas les critères de catégorisation de la santé humaine pour des substances 

inscrites à la LIS (Environnement Canada 2010). Des études sur des  modèles animaux, soit des 

rats et des souris, ont mené à des résultats contradictoires concernant la cancérogénicité 

(Eastman 2003; Altmann et coll. 1985, Hirose et coll. 1993 et Kawabe et coll. 1994, dans 

Ghavari et coll. 2007) et la génotoxicité ou la mutagénicité (Eastman 2003; Ghavari et coll. 

2007). L’exposition de rats femelles gravides au TBHQ à des concentrations aussi élevées que 

0,5% dans leur alimentation n’a pas provoqué d’effet tératogène (Eastman 2003). 

7.5.4 Aide à l’écoulement par temps froid  
À basse température, les carburants biodiesels peuvent se gélifier et empêcher le bon 

fonctionnement de l’équipement (p. ex., par l’obturation des filtres et des distributeurs de 

carburants). Le comportement du biodiesel dans des conditions climatiques froides peut varier 

selon le profil des acides gras et la quantité d’impuretés dans le carburant (CARB 2008; NREL 

2009). Des aides à l’écoulement par temps froid peuvent être ajoutées au biodiesel dans le but de 

prévenir, à basse température, la formation de cristaux de paraffine. La plupart de ces aides à 

l’écoulement sont des copolymères d’éthylène ou d’acétate de vinyle, mais le kérosène a 

également été utilisé par le passé pour corriger les problèmes d’écoulement par temps froid (FTA 

2007; CARB 2008). Actuellement, aucune aide à l’écoulement par temps froid qui satisfasse à la 

définition d’un additif n’est disponible au Canada.
84

 La recherche dans le domaine de tels 

additifs se poursuit et fait l’objet de brevets.
85
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 Le BioExtend-30 est compris dans l’évaluation multimédia du biodiesel de Tiers 1 du CARB (2008) et son 

utilisation est recommandée dans l’évaluation des risques à la santé de Tiers 2 du CARB (Tier II Health Risk 

Analysis, CARB 2009). 
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 Le kérosène peut être utilisé aux fins des spécifications des points de trouble en fonction des régions et des saisons 

(Stuart Porter, BBI Biofuels, communication personnelle, 8 janvier 2010). Cependant, il a été testé à des niveaux si 

élevés dans les mélanges de biodiesel (de 21 à 43 % pour le B2) qu’il ne peut être considéré comme un additif, mais 

plutôt comme un composant du carburant (ARDD 2009). 
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 Ken Mitchell, Shell Canada Limitée, communication personnelle, 2010. 
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7.5.5 Principales incertitudes et lacunes de données 
Étant donné l’évolution de l’industrie du biodiesel, aucun type d’additif n’a été retenu de façon 

définitive pour une utilisation au Canada. Comme les additifs aux carburants comprennent 

plusieurs composants utilisés à des fins spécifiques, soit régulièrement ou sporadiquement, il est 

impossible de prévoir quels additifs conviendront le mieux pour différents endroits au Canada et 

selon les variations saisonnières. De plus, la nature confidentielle des additifs et les 

développements en cours compliquent encore davantage l’évaluation des effets sur la santé des 

additifs de carburants nouvellement commercialisés. Finalement, les additifs utilisés 

actuellement dans les carburants conventionnels peuvent également être efficaces dans les 

mélanges de biodiesel, ce qui aura vraisemblablement une incidence sur le choix des additifs de 

carburants au Canada. 

 

En général, il y a un manque de données et d’études en ce qui a trait aux effets sur la santé 

d’additifs entiers en combinaison avec des mélanges de biodiesel provenant de différentes 

matières premières. Par exemple, les données toxicologiques disponibles pour les biocides 

provenaient des fiches de données de sécurité produites par Rohm et Haas (2006, 2007) et dans 

le cas du méthylisothiazolinone de l’US EPA (1998a). Cependant, les études desquelles les 

valeurs sur la toxicité ont été dérivées n’étaient pas publiquement disponibles. De plus, les 

conclusions de l’US EPA au sujet du CMIT ou du MIT ont été déterminées en s’appuyant sur le 

biocide Kathon 886, dont la composition diffère légèrement de celle du Kathon FP1.5.  

 

Quant aux réducteurs de NOX, il est difficile de prévoir leur utilité, leur efficacité et même la 

sélection d’un produit précis. Il semble que des études additionnelles soient requises afin de 

déterminer les additifs les plus efficaces dans des conditions canadiennes (p. ex., le climat, les 

matières premières, les technologies de véhicules et de moteurs) pour lesquelles il serait possible 

de développer des données toxicologiques. 

 

Le manque de données comparatives concernant les effets potentiels sur la santé de l’exposition 

par inhalation, cutanée ou orale aux différents additifs dans les mélanges de biodiesel est 

particulièrement important. Des études de toxicité orale réalisées récemment par Santé Canada 

ont examiné les effets sur la santé de l’exposition à des additifs (dont le CMIT, le 2-EHN et le 

TBHQ), individuellement. Toutefois, les résultats sont présentement préliminaires. 
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Chapitre 8. Effets de l’utilisation du biodiesel sur la santé 
L’évaluation des effets sur la santé de l’introduction d’un carburant nouveau ou modifié pour 

véhicule motorisé fait appel à une séquence de plusieurs étapes: l’estimation des changements 

aux émissions des véhicules et à l’inventaire global des émissions associés à l’introduction du 

carburant; l’estimation de l’impact de ces changements sur la qualité de l’air; et l’estimation des 

effets sur la santé qui découlent des changements de la qualité de l’air. Ce chapitre aborde cette 

dernière étape. 

 

Les effets de l’utilisation de carburants sur les émissions, sur la qualité de l’air et, par la suite, sur 

la santé peuvent varier de manière spatio-temporelle en raison de la répartition géographique des 

populations, de la croissance démographique, de la variabilité des paramètres météorologiques, 

des changements au fil du temps dans le parc de véhicules et des variations des émissions 

globales au fil du temps. L’analyse des effets sur la santé d’un carburant nouveau ou modifié 

nécessite une approche qui tienne compte de la nature dynamique de ces variables. 

 

Une estimation quantitative des effets différentiels sur la santé découlant de l’utilisation de 

biodiesel est présentée pour les effets liés à l’exposition aux principaux contaminants 

atmosphériques (PCA) suivants (puisqu’il existe des méthodologies robustes pour ce faire): 

PM2.5, O3, CO, NO2 et SO2. Par ailleurs, les effets possibles sur la santé des changements aux 

émissions de toxiques atmosphériques provenant de sources mobiles et des caractéristiques des 

PM (p. ex. la taille et le nombre des particules) sont discutés qualitativement en raison de 

l’incertitude liée à la compréhension de ces effets et à l’absence de données qui permettraient 

d’établir des estimations quantitatives. 

8.1 Estimations quantitatives des effets sur la santé 

Les véhicules au diesel sont une source d’émissions de polluants atmosphériques, en particulier 

dans les régions urbaines où les populations de véhicules sont importantes. Les effets sur la santé 

des PM2.5, de l’O3, du CO, du NO2 et du SO2, qui sont soit émis directement ou qui se forment 

secondairement dans l’atmosphère suite à la combustion du diesel et d’autres sources d’émission, 

sont clairement recensés dans les ouvrages scientifiques (voir la Section 7.1). Il est reconnu 

qu’aucun seuil d’exposition n’a été établi dans le cas de plusieurs de ces effets sur la santé et que 

ces polluants sont responsables d’effets majeurs sur la santé des populations au Canada et 

ailleurs dans le monde, dont la mortalité cardiorespiratoire, les hospitalisations et les 

consultations en salle d’urgence. Par exemple, des analyses ont permis d’estimer que l’exposition 

aux polluants atmosphériques était liée à environ 5 900 mortalités prématurées dans huit centres 

urbains au Canada en 2000 (Judek et coll. 2004) et, en 2008, à 21 000 mortalités prématurées, 

11 000 hospitalisations et 92 000 consultations en salle d’urgence dans l’ensemble du Canada 

(AMC 2008). 
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Les effets possibles sur la santé de la population liés aux changements des PCA attribuables à 

l’utilisation de biodiesel ont été chiffrés. Il faut souligner que les changements de la qualité de 

l’air attribuables à la production, au transport et à l’entreposage de biodiesel n’ont pas été 

abordés, faute de données. Aux fins de la présente analyse, les risques et les avantages 

différentiels sur la santé de la population canadienne liés à l’utilisation à l’échelle nationale soit 

de B5 (toute l’année) ou de B20 (l’été seulement), comparativement à l’utilisation du carburant 

diesel à très faible teneur en soufre (DTFTS) en 2006 et en 2020, ont été évalués en se servant de 

l’Outil pour évaluer les avantages d’une meilleure qualité de l’air.  

8.1.1 Méthodologie  
L’Outil pour évaluer les avantages d’une meilleure qualité de l’air (OEAQA) est un outil 

informatique de simulation mis au point par Santé Canada afin d’estimer les avantages et les 

préjudices à la santé et au bien-être liés aux variations des concentrations dans l’air ambiant des 

PCA au Canada. Il s’agit d’un modèle à échelle nationale comprenant tous les entrées propres 

aux régions géographiques du Canada et les calculs sont effectués sur une base annuelle. La 

méthode de base de l’OEAQA consiste à estimer les variations du risque moyen par habitant des 

effets spécifiques sur la santé qui se produiraient dans l’ensemble de la population de chacune 

des régions géographiques du Canada en raison de changements différentielles des 

concentrations dans l’air ambiant d’une liste des principaux contaminants atmosphériques, à 

interpréter ces variations des risques à la santé en termes économiques et, par la suite, à compiler 

les impacts nets sur la santé de la population et l’économie par régions. Aux fins de cette 

analyse, les changements différentiels des concentrations des polluants atmosphériques à l’étude 

sont équivalents aux différences entre les niveaux de polluants associés aux scénarios 

d’utilisation du DTFTS et du biodiesel. 

8.1.1.1 Exécutions des scénarios de l’OEAQA 

Exécutions du modèle à l’échelle nationale 

Aux fins de la présente analyse, l’OEAQA a été utilisé pour comparer les scénarios d’utilisation 

de biodiesel (soit B5 ou B20) au scénario de référence (B0), pour 2006 et 2020. Les suppositions 

retenues pour ces scénarios sont présentées en détail aux Chapitres 5 et 6. En bref, elles 

comprennent ce qui suit : 

 le DTFTS est le carburant de référence; 

 le canola est considéré comme la seule matière première pour la production de biodiesel; 

 l’utilisation de biodiesel est réservée aux véhicules lourds au diesel (VLD) routiers 

partout au Canada; 

 l’utilisation du biodiesel dans les véhicules légers au diesel ou les VLD de modèle 2010 

ou suivant n’entraîne aucun effet sur les émissions;  

 le carburant B5 est utilisé toute l’année et le B20 est utilisé uniquement pendant les mois 

d’été (de mai à septembre);  

 les émissions liées à la production, à l’entreposage et au transport du biodiesel ne sont pas 

prises en compte dans la modélisation, faute de données. 
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Chaque exécution de l’OEAQA compare deux scénarios pour lesquels les concentrations de 

polluants atmosphériques diffèrent et les effets sur la santé des populations qui leurs sont 

associés sont estimés pour chaque région géographique. Aux fins du présent rapport, quatre 

exécutions distinctes ont été effectuées à l’échelle nationale pour une période d’un an, tel 

qu’indiqué au Tableau 8-1. Pour chacun des scénarios, les données de concentrations des 

polluants atmosphériques pour chaque division de recensement au Canada ont été générées par 

AURAMS (un système de modélisation unifié à échelle régionale de la qualité de l’air), tel que 

discuté à la Section 6.2. Ces données ont servi d’entrées à l’OEAQA. Les scénarios de B5 et de 

B20 sont considérés distincts l’un de l’autre, c.-à-d. que leurs résultats sont présentés séparément 

et ne doivent pas être regroupés. 

 

Tableau 8-1 Exécutions de biodiesel avec l’OEAQA 

 

N
o
 de 

l’exécution 
Année Scénario de référence Scénario biodiesel Région géographique 

1 2006 B0 (DTFTS) B5 Canada 

2 2006 B0 (DTFTS) B20 Canada 

3 2020 B0 (DTFTS) B5 Canada 

4 2020 B0 (DTFTS) B20 Canada 

 

Exécutions du modèle urbain (Montréal) 

De plus, une analyse a été réalisée des effets sur la santé de l’utilisation de B5 ou de B20 à 

Montréal en 2006 et en 2020 en se servant des données d’émissions à haute résolution et des 

sorties de la modélisation atmosphérique à haute résolution, comme décrit à la Section 6.3 de ce 

rapport. Les exécutions propres à la modélisation à échelle urbaine figurent au Tableau 8-2. Les 

résultats des concentrations après pondération démographique tirés de la modélisation AURAMS 

ont été utilisés dans l’analyse portant sur Montréal (voir la Section 6.3.1.4). Il faut noter que la 

modélisation à haute résolution a été réalisée pour une période de 12 jours en juin qui incluait un 

épisode de pollution atmosphérique très élevée. Comme les exécutions se basaient sur une courte 

période, une population restreinte et des variations mineures de la qualité de l’air attribuables à 

l’utilisation de biodiesel, il est prévu que les effets sur la santé soient très faibles. De plus, les 

conditions météorologiques et atmosphériques d’un épisode de pollution atmosphérique ne 

représentent pas fidèlement une période plus longue (p. ex. la saison estivale) et, 

conséquemment, les résultats ne peuvent être extrapolés sur une période plus longue. 

 

Afin de contextualiser l’interprétation des effets mineurs sur la santé constatés dans l’analyse de 

Montréal, le changement en pourcentage des conséquences sur la santé lié à l’utilisation de 

biodiesel relativement à tous les effets sur la santé attribuables à des concentrations de polluants 

atmosphériques au-dessus des concentrations de fond a été calculé. Par exemple, pour le 

scénario B5, le changement en pourcentage des effets sur la santé (∆ ES en %) a été calculé 

comme suit: 
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∆ ES en % = effets différentiels sur la santé attribuables à B5 par rapport à B0                x 100 

effets de B0 sur la santé attribuables à la pollution atmosphérique  

au-dessus des concentrations de fond 

 

Les concentrations de fond des polluants atmosphériques ont été établies auparavant par Judek et 

coll. (2004). Elles sont définies comme la concentration d’un polluant qui se produirait s’il n’y 

avait aucune source anthropique de ce polluant et ses précurseurs en Amérique du Nord, c.-à-d. 

qu’il est supposé que seulement des sources naturelles de l’Amérique du Nord et des flux de 

l’extérieur de l’Amérique du Nord y contribuent. Des données de surveillance à long terme 

provenant d’endroits isolés ont servi à les dériver. Pour l’analyse portant sur Montréal, les 

concentrations de fond suivantes étaient supposées: PM2.5 = 1,80 µg/m
3
, O3 = 33,00 ppb, 

NO2 = 0,150 ppb, SO2 = 0,020 ppb, CO (1 heure) = 0,130 ppm et CO (24 heures) = 0,120 ppm. 

Celles-ci représentent les concentrations de fond propres au mois de juin dans le cas de l’O3, du 

SO2 et du CO, et des concentrations de fond moyennes au cours d’une année dans le cas des 

PM2.5 et du NO2. L’OEAQA a été utilisé pour estimer les effets sur la santé de B0 associés à la 

pollution atmosphérique au-dessus des concentrations de fond pour utilisation dans ces calculs. 

 

Tableau 8-2 Exécutions urbaines de biodiesel avec l’OEAQA pour une période de 12 jours 

 

N
o
 

d’exécution 
Année Scénario de référence Scénario biodiesel Région géographique 

5 2006 B0 (DTFTS) B5 Région de Montréal 

6 2006 B0 (DTFTS) B20 Région de Montréal 

7 2020 B0 (DTFTS) B5 Région de Montréal 

8 2020 B0 (DTFTS) B20 Région de Montréal 

8.1.1.2 Entrées de l’OEAQA : variations des concentrations de polluants  

Exécutions du modèle à l’échelle nationale 

Les sorties de la modélisation photochimique des concentrations des PCA des six scénarios à 

l’échelle du Canada au moyen d’AURAMS (c.-à-d. B0, B5 et B20 en 2006 et en 2020, tel que 

présenté au Chapitre 6) ont été utilisées comme données d’entrées pour les exécutions de 

l’OEAQA à l’échelle nationale. La modélisation photochimique a été réalisée pour l’ensemble 

du pays avec une résolution de 22,5 km x 22,5 km. Les résultats des concentrations de polluants 

pour chaque cellule de la grille ont été pondérés par la surface pour chaque division de 

recensement (DR) en s’appuyant sur les données du recensement du Canada de 2006, tel que 

décrit à la Section 6.2.1.6. Ces concentrations en fonction des DR pour chaque polluant ont été 

utilisées comme intrants à l’OEAQA pour les exécutions du modèle à l’échelle nationale. 

 

Exécutions du modèle urbain (Montréal) 

Les résultats de la modélisation photochimique à haute résolution (AURAMS) pour le domaine 

de Montréal (voir la Section 6.3) pour les six scénarios de la modélisation (c.-à-d. B0, B5 et B20 

en 2006 et 2020, tel que présenté au Chapitre 6) ont été utilisés comme les données d’entrées des 
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concentrations des PCA pour des analyses supplémentaires de l’OEAQA (Tableau 8-2). Cette 

analyse a été réalisée parce que la modélisation photochimique à haute résolution et la 

modélisation des émissions à haute résolution sur lesquelles elle repose représentent mieux la 

répartition spatiale des émissions des véhicules à moteur et leur proximité aux populations 

humaines. 

 

Les concentrations de polluants des cellules de la grille du modèle urbain (3 km x 3 km) ont été 

pondérées par la surface pour chaque DR du domaine, tel que décrit à la Section 6.3.1.4, pour un 

total de 19 DR. De plus, des concentrations de chaque polluant pondérées en fonction de la 

population, qui reflètent les concentrations moyennes où les gens habitent, ont été attribuées à 

chaque DR. La modélisation à haute résolution a été réalisée pour une période de 12 jours en juin 

qui comprenait des conditions de smog élevées et, en conséquence, elle n’est pas comparable aux 

estimations annuelles de la modélisation à plus faible résolution. 

8.1.1.3 Entrées de l’OEAQA : population canadienne 

L’OEAQA contient des fichiers de données historiques ainsi que prévisionnelles de la population 

canadienne. Pour le scénario de biodiesel de 2006, les données démographiques étaient basées 

sur les chiffres des DR du recensement du Canada de 2006 (288 DR dont la taille géographique 

et de la population varient). Les populations pour le scénario de biodiesel de 2020 étaient basées 

sur les prévisions démographiques élaborées par Statistique Canada (2005) par âge et par 

province ou territoire pour les années de 2005 à 2031 et appliquées à chacune des 288 DR. 

8.1.1.4 Entrées de l’OEAQA : effets sur la santé et les relations concentration-réponse 

Le modèle OEAQA comprend l’information sur les effets sur la santé pour plusieurs polluants 

atmosphériques sous la forme de relations concentration-réponse (RCR). Plus précisément, une 

RCR est une représentation quantitative de l’impact d’un polluant atmosphérique sur le risque 

moyen par habitant pour un effet sur la santé. Aucun de ces effets sur la santé ne comporte un 

seuil sans un effet, c.-à-d. les données scientifiques indiquent que des effets se produisent à 

n’importe quel niveau d’exposition. Par conséquent, les effets sur la santé sont définis comme le 

risque supplémentaire à la santé suite à la hausse d’une unité de la concentration d’un polluant 

dans l’air ambiant (p. ex. par 1 μg/m
3
). 

 

Les RCR employées dans l’OEAQA sont dérivées d’analyses scientifiques publiées après 

évaluation des pairs de données sur la population canadienne et d’autres populations, et peuvent 

reposées sur les résultats d’une seule étude ou sur les résultats regroupés de plusieurs études. Il 

existe une certaine incertitude inhérente aux RCR, qui sont incluses dans l’OEAQA comme une 

fonction de distribution. Basé sur ces distributions de probabilité, l’OEAQA génère l’estimation 

de la valeur centrale la plus probable des effets sur la santé, ainsi que des estimations aux 

extrémités de la distribution. Cependant, étant donné la variation relativement faible de la qualité 

de l’air entre les scénarios évalués dans le cadre de cette analyse (voir le Chapitre 6), il est prévu 

que les effets sur la santé seront plutôt faibles. Le présent rapport porte donc principalement sur 
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les estimations des valeurs centrales des résultats. De plus, l’OEAQA comprend les taux de 

référence d’incidence en fonction de l’âge pour chacun des effets sur la santé de la population 

cible. Ceux-ci permettent d’estimer le nombre d’effets sur la santé excédentaires associés à un 

risque accru des suites d’un changement de la concentration de la pollution atmosphérique. 

 

Tableau 8-3 PCA et leurs paramètres de santé connexes avec les RCR dans l’OEAQA 

 

Polluant* Période de moyenne Paramètre de la santé 
Ozone (O3) Maximum horaire  Mortalités d’une exposition aiguë 

Ozone (seulement l’été, de mai à 

septembre) 
Maximum horaire Mortalités respiratoires d’une exposition 

chronique 

Hospitalisations respiratoires 

Consultations respiratoires aux salles 

d’urgences  

Journées de symptômes respiratoires aigus 

Journées de symptômes d’asthme 

Journées d’activités restreintes mineures 

Particules fines (PM2.5) 24 heures Mortalités respiratoires d’une exposition 

chronique 

Mortalités cérébrovasculaires d’une 

exposition chronique 

Mortalités cardiaques ischémiques d’une 

exposition chronique  

Mortalités par cancer pulmonaire d’une 

exposition chronique  

Hospitalisations respiratoires 

Consultations respiratoires aux salles 

d’urgences  

Hospitalisations cardiaques 

Consultations cardiaques aux salles 

d’urgences  

Cas de bronchite chronique chez les 

adultes 

Épisodes de bronchite aiguë chez les 

enfants 

Journées de symptômes d’asthme 

Journées de symptômes respiratoires aigus 

Journées d’activités restreintes 

Monoxyde de carbone (CO) Maximum horaire Hospitalisations cardiaques de personnes 

âgées 

24 heures Mortalités d’une exposition aiguë 

Dioxyde d’azote (NO2)
# 24 heures Mortalités d’une exposition aiguë 

Dioxyde de soufre (SO2) 24 heures Mortalités d’une exposition aiguë 
*
Sauf indication contraire, les RCR s’appliquent à l’exposition au polluant à tout moment pendant l’année. 

#
Bien qu’une RCR pour la mortalité des suites d’une exposition aiguë au NO2 soit une composante de l’OEAQA, le 

NO2 est normalement interprété comme agissant en tant que substitut pour la combustion et peut ne pas être lié 

causalement à ce résultat. 
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Le Tableau 8-3 présente les polluants et les effets sur la santé associés qui ont été pris en compte 

dans l’analyse. Chacun des effets sur la santé est le résultat soit d’une exposition à court terme, 

soit d’une exposition à long terme. Ces paramètres de la santé, leur nature aiguë ou chronique, 

les RCR connexes et les groupes démographiques auxquels ils s’appliquent sont prédéfinis dans 

l’OEAQA et représentent des valeurs qui sont approuvées par Santé Canada et sont tirées de la 

littérature médicale. Il faut noter que, bien que l’OEAQA prenne en compte une RCR pour la 

mortalité suite à une exposition aiguë au NO2, elle n’est pas supposée refléter une relation 

causale. Plutôt, il se peut que le NO2 agisse comme un substitut pour un composant spécifique du 

mélange de pollution atmosphérique tel que de nouvelles émissions de combustion. 

 

Les effets sur la santé comparables sont agrégés dans la présentation des résultats. Plus 

précisément, les mortalités prématurées, les hospitalisations, les consultations aux salles 

d’urgences et les jours d’activité restreinte sont tous indiqués sous forme d’agrégats. Il devrait 

être noté que même si d’autres paramètres de la santé ont été étudiés dans la littérature et qu’un 

lien a été établi avec l’exposition à des polluants atmosphériques, ils n’ont pas fait l’objet 

d’évaluations quantitatives et n’ont pas été intégrés dans le cadre d’analyse de l’OEAQA. 

8.1.1.5 Entrées de l’OEAQA : estimations des valeurs économiques 

L’OEAQA comprend des estimations de la valeur économique des effets sur la santé qui sont 

évalués par le modèle. Ces estimations tiennent compte des conséquences possibles des effets sur 

la santé sur le plan social, le plan économique et le plan du bien-être public, y compris les coûts 

médicaux, une réduction de la productivité au travail, la douleur et la souffrance et les impacts 

d’une réduction du risque de mortalité. La somme des estimations de la valeur donne une 

indication de l’avantage relatif pour la collectivité, ou de la valeur, qui découle des risques 

réduits à la santé. Compte tenu de l’incertitude inhérente aux estimations de la valeur 

économique, celles-ci sont saisies comme une distribution statistique dans l’OEAQA. Les 

résultats liés aux estimations de la moyenne provenant des simulations de Monte Carlo sont 

indiqués ici et tous les résultats sont indiqués en dollars de 2009. Il faut noter que les estimations 

des valeurs de l’OEAQA pour les années à venir ne sont pas ajustées à l’inflation selon la 

croissance prévue du revenu et ne tiennent pas compte du décalage de mortalité dans la valeur 

des mortalités prématurées. Dans ce dernier cas, il est supposé que les RCR représentent un état 

d’équilibre et qu’elles conviennent à l’estimation des risques et des répercussions sur le bien-être 

qui en découlent à plus long terme. 

 

Il faut souligner que les estimations de la valeur des consultations aux salles d’urgences des 

suites d’une exposition à des PM2.5 et à l’O3 tiennent compte de la probabilité et de la valeur 

d’une hospitalisation ultérieure. Par exemple, si 70% des consultations aux urgences des suites 

d’une affectation cardiaque donnent lieu à une hospitalisation, la valeur des consultations aux 

urgences des suites de ces affections est pondérée en conséquence afin de refléter cette 

probabilité d’une hospitalisation et des coûts accrus qui y sont associés. Comme le modèle 
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comprend déjà la valeur associée au risque d’une hospitalisation en tant que composante de 

l’estimation des répercussions économiques des consultations aux urgences, le modèle attribue 

une valeur de zéro pour les hospitalisations proprement dites, pour éviter un double comptage 

des impacts. De plus, compte tenu du regroupement des paramètres de la santé semblables qui 

peuvent avoir des coûts différents (p. ex. des consultations respiratoires ou cardiaques aux salles 

d’urgences) dans la présentation des résultats, le coût moyen par consultation en salle d’urgence 

(ou d’autres effets sur la santé agrégés) peut être différent d’un scénario à l’autre. 

8.1.2 Estimations d’échelle nationale des effets de l’utilisation de biodiesel sur la 
santé 
Les résultats des analyses de l’OEAQA pour les scénarios d’utilisation de biodiesel à l’échelle 

nationale pour 2006 et pour 2020 sont présentés du Tableau 8-4 au Tableau 8-7. Plus 

précisément, les risques différentiels moyens à la santé sont présentés pour chaque polluant 

atmosphérique modélisé, représentant le rapport des coûts/avantages liés à l’utilisation du 

biodiesel par rapport à ceux liés à l’utilisation du diesel pétrolier. Les valeurs monétaires liées à 

ces risques et à ces avantages sont principalement influencées par les mortalités prématurées qui 

leurs sont associées. Les estimations des 2,5
e
 et 97,5

e
 percentiles des paramètres de la santé 

(agrégées pour tous les polluants) sont fournies à des fins de comparaison, reflétant le fait que les 

RCR contiennent de l’incertitude inhérente et qu’elles sont en fait des distributions statistiques 

plutôt que des valeurs uniques. 

8.1.2.1 Résultats pour 2006  

L’utilisation à l’échelle nationale de B5 par le parc des véhicules lourds au diesel (VLD) routiers 

est associée à une diminution nette d’environ cinq mortalités prématurées par an en raison de 

l’atténuation du risque de mortalité des suites d’une exposition aux PM2.5 et à l’O3 et malgré la 

faible hausse des mortalités prématurées associée a une exposition accrue au NO2 (Tableau 8-4). 

L’utilisation de B5 est également associée à des diminutions minimes des hospitalisations et des 

consultations aux salles d’urgences, ainsi qu’à des réductions du nombre de journées de 

symptômes respiratoires aigus, de journées de symptômes d’asthme, de journées d’activités 

restreintes, d’épisodes de bronchite aiguë chez les enfants et de cas de bronchite chronique chez 

les adultes. La valeur économique totale des effets sur la santé évités s’élève à environ 

33 000 000 $, principalement à cause des mortalités prématurées évitées. 

 

Il est estimé que l’utilisation de B20 à l’échelle nationale durant la période de mai à septembre 

2006 par le parc des VLD routiers résulte en un avantage net d’environ sept mortalités 

prématurées de moins (Tableau 8-5). Quatre et cinq mortalités prématurées évitées, 

respectivement, sont associées à une diminution de l’exposition aux PM2.5 et à l’O3, alors 

qu’environ trois mortalités prématurées sont attribuées à une hausse de l’exposition au NO2. De 

plus, des diminutions de l’exposition aux PM2.5 et à l’O3 sont liées à une réduction du nombre 

d’hospitalisations, de consultations aux urgences, de journées de symptômes respiratoires aigus, 

de journées de symptômes d’asthme, de journées d’activités restreintes, d’épisodes de bronchite 
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aiguë chez les enfants et de cas de bronchite chronique chez les adultes. La valeur économique 

nette des changements dans les effets sur la santé en 2006 s’élève à environ 48 000 000 $. 

8.1.2.2 Prévisions pour 2020  

Il est prévu que les avantages sur le plan des émissions découlant de l’utilisation de biodiesel 

diminuent au fil du temps en raison du renouvellement du parc des VLD et de l’arrivée sur le 

marché de véhicules moins polluants. Les prévisions des impacts de l’utilisation de B5 à 

longueur d’année par le parc des véhicules lourds routiers en 2020 révèlent une diminution des 

avantages par rapport aux estimations de 2006 (Tableau 8-6). Il est estimé que l’impact net sur 

les mortalités prématurées corresponde à une augmentation de moins d’une mortalité, en raison 

d’une hausse négligeable de l’exposition aux PM2.5 et au NO2. De même, il y a des impacts sur la 

morbidité très faibles, entraînant un coût économique net d’environ 4 000 000 $ pour 2020. 

 

Il est estimé que l’utilisation de B20 à l’échelle nationale par le parc des VLD routiers en 2020 

(de mai à septembre) ait pour résultat un risque net de deux mortalités prématurées de plus, en 

raison d’augmentations minimes et localisées de l’exposition aux PM2.5, à l’O3 et au NO2
 

(Tableau 8-7). Des augmentations mineures des résultats de morbidité à la suite d’expositions 

plus élevées aux PM2,5 et à l’O3 sont également prévues. Les raisons pour les concentrations 

élevées de polluants atmosphériques dans ce scénario sont liées à la formation secondaire de 

PM2.5 dans l’atmosphère et aux conditions favorables de formation d’ozone (voir les Sections 

6.2.3 et 6.2.4). Ce scénario est lié à un coût net d’environ 15 000 000 $ en 2020. Cependant, il 

est estimé que les variations des concentrations de polluant qui sous-tendent ces effets soient 

proches de la limite de détection du modèle AURAMS. 
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Tableau 8-4 Effets différentiels moyens sur la santé (et coûts, en dollars de 2009)
@

 liés à l’utilisation de B5 dans les VLD routiers en 2006 au Canada 

 

Polluant Mortalités 

prématurées 

Hospitalisa-

tions 
Consultations 

aux salles 

d’urgences 

Journées de 

symptômes 

respiratoires 

aigus 

Journées de 

symptômes 

d’asthme 

Journées 

d’activités 

restreintes 

Épisodes 

de 

bronchite 

aiguë chez 

les enfants 

Cas de 

bronchite 

chronique 

chez les 

adultes 

Total des 

coûts 

PM2.5 -4 

(-26 174 000 $) 

-<1 

(*) 

-2 

(-8 000 $) 

-13 263 

(-135 000 $) 

-239 

(-16 000 $) 

-5 446 

(-331 000 $) 

-34 

(-13 000 $) 

-5 

(-1 899 000 $) 

-28 576 000 $ 

 

O3 -2 

(-13 636 000 $) 

-<1 

(*) 

-3 

(-6 000 $) 

-5 357 

(-70 000 $) 

-719 

(-47 000 $) 

-1 226 

(-34 000 $) 

- - -13 795 000 $ 

CO -<1 

(-118 000 $) 

-<1 

(-3 000 $) 

- - - - - - -121 000 $ 

 

NO2 1 

(9 526 000 $) 

- - - - - - - 9 526 000 $ 

SO2 <1 

(45 000 $) 

- - - - - - - 45 000 $ 

Ensemble 

de tous 

les 

polluants 

-5 

[-2/-8]# 

 

(-30 357 000 $) 

-2 

[-1/-2] 

 

(-3 000 $) 

-5 

[-3/-7] 

 

(-15 000 $) 

-18 620 

[-5 132/-32 935] 

 

(-205 000 $)  

-959 

[-385/-1 556] 

 

(-63 000 $) 

-6 672 

[-3 203/-12 969] 

 

 (-365 000 $) 

-34 

[0/-73] 

 

(-13 000 $) 

-5 

[0/-10] 

 

(-1 899 000 $) 

 

 

 

-32 920 000 $ 

@ 
Les résultats des effets sur la santé ont été arrondis au nombre entier le plus proche et les valeurs entre 0 et 1 sont représentées par < 1. Les estimations de la 

valeur monétaire sont arrondies au 1 000 $ le plus proche et les valeurs entre 0 $ et 1 000 $ sont représentées par < 1 000 $. Par conséquent, il se peut que les 

sommes des colonnes et des lignes ne concordent pas exactement avec les valeurs présentées. 
* Les estimations de la valeur monétaire des consultations aux salles d’urgences associées avec l‘exposition aux PM2.5 ou à l’O3 tiennent compte de la probabilité 

et de la valeur monétaire des hospitalisations ultérieures, donc aucun coût n’est présenté uniquement pour les hospitalisations des suites d’une exposition aux 

PM2.5 ou à l’O3. 
# [2,5

e
%/97,5

e
%] indique les estimations des 2,5

e
 et 97,5

e
 percentiles pour les effets sur la santé agrégés de tous les polluants. 
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Tableau 8-5 Effets différentiels moyens sur la santé (et coûts, en dollars de 2009)
@

 liés à l’utilisation de B20 dans les VLD routiers en 2006 au Canada  

 

Polluant Mortalités 

prématurées 
Hospitalisa-

tions 
Consulta-

tions aux 

salles 

d’urgences 

Journées de 

symptômes 

respiratoires 

aigus 

Journées de 

symptômes 

d’asthme 

Journées 

d’activités 

restreintes 

Épisodes 

de 

bronchite 

aiguë chez 

les enfants 

Cas de 

bronchite 

chronique 

chez les 

adultes 

Total des 

coûts 

PM2.5 -4 

(-28 969 000 $) 

-<1 

(*) 

-3 

(-9 000 $) 

-14 426 

(-147 000 $) 

-260 

(-17 000 $) 

-5 977 

(-364 000 $) 

-35 

(-14 000 $) 

-5  

(-2 086 000 $) 

-31 607 000 $ 

 

O3 -5 

(-33 137 000 $) 

-2 

(*) 

-10 

(-25 000 $) 

-20 988 

(-275 000 $) 

-2 818 

(-184 000 $) 

-4 803 

(-135 000 $) 

- - -33 757 000 $ 

CO -<1 

(-171 000 $) 

-<1 

(-4 000 $) 

- - - - - - -175 000 $ 

 

NO2 3 

(17 116 000 $) 

- - - - - - - 17 116 000 $ 

 

SO2 0 

(0 $) 

- - - - - - - 0 $ 

Ensemble 

de tous 

les 

polluants 

-7 

[-3/ -11]# 

 

(-45 160 000 $) 

-3 

[-2/ -5] 

 

(-4 000 $) 

-13 

[-4/ -22] 

 

(-34 000 $) 

-35 414 

[-11 641/ -60 261] 

 

(-422 000 $) 

-3 078 

[-1 043/ -5 071] 

 

(-201 000 $) 

-10 780 

[-3 517/-20 700] 

 

(-499 000 $) 

-35 

[0/ -77] 

 

(-14 000 $) 

-5 

[0/ -11] 

  

(-2 086 000 $) 

 

 

 

-48 421 000 $ 

@ 
Les résultats des effets sur la santé ont été arrondis au nombre entier le plus proche et les valeurs entre 0 et 1 sont représentées par < 1. Les estimations de la 

valeur monétaire sont arrondies au 1 000 $ le plus proche et les valeurs entre 0 $ et 1 000 $ sont représentées par < 1 000 $. Par conséquent, il se peut que les 

sommes des colonnes et des lignes ne concordent pas exactement avec les valeurs présentées. 
* Les estimations de la valeur monétaire des consultations aux salles d’urgences associées avec l‘exposition aux PM2.5 ou à l’O3 tiennent compte de la probabilité 

et de la valeur monétaire des hospitalisations ultérieures, donc aucun coût n’est présenté uniquement pour les hospitalisations des suites d’une exposition aux 

PM2.5 ou à l’O3. 
# [2,5

e
%/97,5

e
%] indique les estimations des 2,5

e
 et 97,5

e
 percentiles pour les effets sur la santé agrégés de tous les polluants. 



 

223 

 

 

Tableau 8-6 Effets différentiels moyens sur la santé (et coûts, en dollars de 2009)
@

 liés à l’utilisation de B5 dans les VLD routiers en 2020 au Canada 

 

Polluant Mortalités 

prématurées 
Hospitalisa-

tions 
Consulta-

tions aux 

salles 

d’urgences 

Journées dec 

symptômes 

respiratoires 

aigus 

Journées de 

symptômes 

d’asthme 

Journées 

d’activités 

restreintes 

Épisodes de 

bronchite 

aiguë chez 

les enfants 

Cas de 

bronchite 

chronique 

chez les 

adultes 

Total des 

coûts 

PM2.5 <1 

(1 554 000 $) 

<1 

(*) 

<1 

(<1 000 $) 

794 

(8 000 $) 

14 

(<1 000 $) 

334 

(20 000 $) 

2 

(<1 000 $) 

<1 

(119 000 $) 

1 703 000 $ 

O3 <1  

(137 000 $) 

<1 

(*) 

<1 

(1 000 $) 

995 

(13 000 $) 

134 

(9 000 $) 

228 

(6 000 $) 

- - 166 000 $ 

CO -<1 

(-18 000 $) 

-<1 

(-<$1 000) 

- - - - - - -18 000 $ 

 

NO2 <1 

(2 182 000 $) 

- - - - - - - 2 182 000 $ 

 

SO2 -<1 

(-54 000 $) 

- - - - - - - -54 000 $ 

Ensemble 

de tous 

les 

polluants 

<1 

[<1/<1]
#
 

 

(3 801 000 $) 

<1 

[<1/-<1] 

 

(-<$1 000) 

<1 

[1/<1] 

 

(2 000 $) 

1790 

[3 029/591] 

 

(21 000 $) 

148 

[243/52] 

 

(10 000 $) 

562 

[1 456/197] 

 

(27 000 $) 

2 

[4/0] 

 

(<1 000 $) 

<1 

[<1/0] 

 

(119 000 $) 

3 979 000 $ 

@ 
Les résultats des effets sur la santé ont été arrondis au nombre entier le plus proche et les valeurs entre 0 et 1 sont représentées par < 1. Les estimations de la 

valeur monétaire sont arrondies au 1 000 $ le plus proche et les valeurs entre 0 $ et 1 000 $ sont représentées par < 1 000 $. Par conséquent, il se peut que les 

sommes des colonnes et des lignes ne concordent pas exactement avec les valeurs présentées. 
* Les estimations de la valeur monétaire des consultations aux salles d’urgences associées avec l‘exposition aux PM2.5 ou à l’O3 tiennent compte de la probabilité 

et de la valeur monétaire des hospitalisations ultérieures, donc aucun coût n’est présenté uniquement pour les hospitalisations des suites d’une exposition aux 

PM2.5 ou à l’O3. 
# [2,5

e
%/97,5

e
%] indique les estimations des 2,5

e
 et 97,5

e
 percentiles pour les effets sur la santé agrégés de tous les polluants. 
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Tableau 8-7 Effets différentiels moyens sur la santé (et coûts, en dollars de 2009)
@

 liés à l’utilisation de B20 dans les VLD routiers en 2020 au Canada 

 

Polluant Mortalités 

prématurées 
Hospitalisa-

tions 
Consultations 

aux salles 

d’urgences 

Journées de 

symptômes 

respiratoires 

aigus 

Journées de 

symptômes 

d’asthme 

Journées 

d’activités 

restreintes 

Épisodes de 

bronchite 

aiguë chez 

les enfants 

Cas de 

bronchite 

chronique 

chez les 

adultes 

Total des 

coûts 

PM2.5 <1 

(5 400 000 $) 

<1 

 (*) 

<1 

 (2 000 $) 

2 938 

(30 000 $) 

53 

(3 000 $) 

1 227 

(75 000 $) 

7 

(3 000 $) 

1 

(437 000 $) 

5 949 000 $ 

O3 <1 

 (5 819 000 $) 

<1 

(*) 

2 

(5 000 $) 

3 903 

(52 000 $) 

524 

(34 000 $) 

894 

(25 000 $) 

- - 5 934 000 $ 

CO -<1 

(-25 000 $) 

-<1 

(-<$1 000) 

- - - - - - -25 000 $ 

 

NO2 <1 

 (3 149 000 $) 

 

- - - - - - - 3 149 000 $ 

 

SO2 <1 

(<1 000 $) 

- - - - - - - <1 000 $ 

Ensemble 

de tous 

les 

polluants 

2 

[3/2]
#
 

 

(14 344 000 $) 

<1 

[<1/<1] 

 

(-<$1 000) 

2 

[4/<1] 

 

(6 000 $) 

6 841 

[11 600/2 247] 

 

(81 000 $) 

577 

[955/204] 

 

(38 000 $) 

2 121 

[5 589/722] 

 

(99 000 $) 

7 

[15/0] 

 

(3 000 $) 

1 

[2/0] 

 

(437 000 $) 

 

 

 

15 008 000 $ 
@ 

Les résultats des effets sur la santé ont été arrondis au nombre entier le plus proche et les valeurs entre 0 et 1 sont représentées par < 1. Les estimations de la 

valeur monétaire sont arrondies au 1 000 $ le plus proche et les valeurs entre 0 $ et 1 000 $ sont représentées par < 1 000 $. Par conséquent, il se peut que les 

sommes des colonnes et des lignes ne concordent pas exactement avec les valeurs présentées. 
* Les estimations de la valeur monétaire des consultations aux salles d’urgences associées avec l‘exposition aux PM2.5 ou à l’O3 tiennent compte de la probabilité 

et de la valeur monétaire des hospitalisations ultérieures, donc aucun coût n’est présenté uniquement pour les hospitalisations des suites d’une exposition aux 

PM2.5 ou à l’O3. 
# [2,5

e
%/97,5

e
%] indique les estimations des 2,5

e
 et 97,5

e
 percentiles pour les effets sur la santé agrégés de tous les polluants. 

. 
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8.1.3 Estimations à l’échelle urbaine des effets de l’utilisation de biodiesel sur la 
santé 
Les résultats de la modélisation à haute résolution de la qualité de l’air ont été utilisés pour 

estimer les effets sur la santé dans une région urbaine, spécifiquement Montréal et ses environs. 

Des concentrations de polluants atmosphériques après pondération démographique, tel que décrit 

à la Section 6.3.1.4, ont été utilisées pour le scénario de référence et les scénarios de biodiesel 

(B5 et B20). Il est important de noter que cette modélisation reflète l’incidence de l’utilisation du 

biodiesel pendant une courte période (niveau de pollution élevé, 12 jours) et sur la population 

(3 964 938) d’une seule région urbaine, qui représentait 12,5% de la population canadienne en 

2006. Il est donc prévu que les effets sur la santé soient proportionnellement moins importants. 

Les risques différentiels moyens pour la santé qui découlent de l’utilisation du biodiesel 

comparativement à l’utilisation du DTFTS ont été estimés (Tableau 8-8). Afin d’aider 

l’interprétation de ces résultats, la variation en pourcentage des effets sur la santé relativement à 

tous les effets sur la santé en fonction des concentrations de polluants atmosphériques au-dessus 

des niveaux de fond est également présentée. 

8.1.3.1 Résultats pour 2006 

L’utilisation de B5 par le parc des VLD routiers dans la région de Montréal entraîne une 

diminution généralisée des mortalités prématurées et de la morbidité dans la population, associée 

à un avantage d’ordre monétaire qui s’élève à environ 200 000 $. En tenant compte de 

l’ensemble des polluants, l’utilisation de B5 aura pour résultat une diminution de 0,02% à 0,04% 

de l’ensemble des cas de mortalité et de morbidité liés au dépassement des niveaux de fond de 

pollution atmosphérique des scénarios de référence. 

 

L’utilisation généralisée du B20 est associée à une diminution du nombre de mortalités 

prématurées  et de tous les résultats liés à la morbidité (sauf les hospitalisations), dont la valeur 

monétaire s’élève en 2006 à un total d’environ 140 000 $. Par rapport aux effets des 

concentrations de référence des contaminants atmosphériques supérieures aux niveaux de fond, 

celle-ci équivaut à des diminutions de 0,01% à 0,19% de la morbidité et de la mortalité et à une 

hausse de 0,21 % des hospitalisations. 

 

8.1.3.2 Prévisions pour 2020  

D’après les projections de 2020, l’utilisation du B5 par le parc des VLD routiers dans la région 

de Montréal est prévue mener à une augmentation minime des résultats de mortalités 

prématurées et de morbidité, avec un coût total d’environ 50 000 $ pour cette année, 

principalement en raison d’une hausse très légère du risque de mortalité. En regroupant tous les 

polluants, l’augmentation en pourcentage des effets sur la santé au-dessus du scénario de 

référence est de moins de 0,01% pour tous les résultats. 

 



 

226 

 

En 2020, l’effet total prévu de l’utilisation du B20 dans la région montréalaise est une hausse des 

cas de morbidité et de mortalités prématurées, associée à un coût supplémentaire d’environ 

650 000 $ qui est principalement attribuable aux estimations de mortalité des suites d’une 

exposition aux PM2.5, à l’O3 et au NO2. Tel que mentionné à la Section 6.3.2, la modélisation 

atmosphérique a prévu des hausses des PM2.5 pour l’île de Montréal et dans certaines régions 

avoisinantes et la raison pour ceci n’est pas claire. En tenant compte des polluants combinés, il 

est estimé que le B20 se traduise par une hausse de 0,07% des mortalités prématurées  et une 

hausse de 0,02% à 0,42% des résultats des cas de morbidité liés à des niveaux de pollution 

atmosphérique supérieurs aux niveaux de fond des scénarios de référence. 
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Tableau 8-8 Effets différentiels moyens sur la santé à Montréal provenant de tous les polluants (PM2.5, O3, CO, NO2, SO2) liés à l’utilisation de B5 ou de 

B20 dans les VLD routiers en 2006 ou en 2020 (période de 12 jours, concentrations après pondération démographique) et variation en pourcentage des 

effets sur la santé attribuables à l’utilisation de biodiesel par rapport aux effets sur la santé attribuables à des concentrations de polluants 

atmosphériques supérieures aux niveaux de fond du scénario de référence 

 

Polluant Paramètre Mortalités 

prématurées  
Hospitalisa-

tions 
Consultations 

aux salles 

d’urgences 

Journées de 

symptômes 

respiratoires 

aigus 

Journées de 

symptômes 

d’asthme 

Journées 

d’activités 

restreintes 

Épisodes 

de 

bronchite 

aiguë chez 

les enfants 

Cas de 

bronchite 

chronique 

chez les 

adultes 

Total des 

coûts 

B5 en 

2006 
∆ ES du BD -0,026 -0,014 -0,041 -132,1 -8,1 -45,8 -0,202 -0,031   

ES de CSCFSR  115,787 46,172 100,778 348 362,1 19 953,6 125 504,6 731,778 96,263   

∆ ES en % -0,022 -0,030 -0,041 -0,038 -0,041 -0,036 -0,028 -0,032   

Coûts différentiels (en 

$ de 2009)* 
-176 000 $ -<1 000 $ -<1 000 $ -1 000 $ -<1 000 $ -2 000 $ -<1 000 $ -12 000 $ -193 000 $ 

B20 en 

2006 
∆ ES du BD -0,013 0,098 -0,179 -490,2 -37,9 -157,5 -0,575 -0,09   

ES de CSCFSR 115,787 46,172 100,778 348 362,1 19 953,6 125 504,6 731,778 96,263   

∆ ES en % -0,011 0,212 -0,178 -0,141 -0,190 -0,125 -0,079 -0,093   

Coûts différentiels (en 

$ de 2009) 
-89 000 $ <1 000 $ -<1 000 $ -6 000 $ -2 000 $ -8 000 $ -<1 000 $ -35 000 $ -140 000 $ 

B5 en 

2020 
∆ ES du BD 0,007 0,002 0,010 23,2 2,6 6,2 0,010 0,002   

ES de CSCFSR 130,286 48,107 107,073 378 291,9 19 597,8 143 917,9 782,110 117,312   

∆ ES en % 0,005 0,004 0,009 0,006 0,013 0,004 0,001 0,002   

Coûts différentiels (en 

$ de 2009) 
47 000 $ -<1 000 $ <1 000 $ <1 000 $ <1 000 $ <1 000 $ <1 000 $ <1 000 $ 49 000 $ 

B20 en 

2020 
∆ ES du BD 0,094 0,201 0,082 212,0 19,7 63,2 0,172 0,029   

ES de CSCFSR  130,286 48,107 107,073 378 291,9 19 597,8 143 917,9 782,110 117,312   

∆ ES en % 0,072 0,418 0,077 0,056 0,101 0,044 0,022 0,025   

Coûts différentiels (en 

$ de 2009) 
631 000 $ 1 000 $ <1 000 $ 3 000 $ 1 000 $ 3 000 $ <1 000 $ 11 000 $ 650 000 $ 
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a : ∆ ES du BD = effet différentiel sur la santé attribuable au biodiesel b : ES de CSCFSR = effet sur la santé 

attribuable à une concentration supérieure à la concentration de fond du scénario de référence  
c :: ∆ ES en % = variation en pourcentage de l’effet sur la santé attribuable à l’utilisation du biodiesel par rapport à 

l’effet sur la santé attribuable à une concentration de polluants atmosphériques supérieure à la concentration de fond 

du scénario de référence 
* Les estimations monétaires sont arrondies à 1 000 $ près et les valeurs entre 0 $ et 1 000 $ sont représentées par 

<1 000 $. Par conséquent, il se peut que les sommes des colonnes et celles des rangées ne concordent pas 

exactement avec les valeurs affichées. 

8.2 Approche qualitative aux risques à la santé 

Outre les données quantifiables des effets sur la santé des émissions de PCA provenant de 

l’utilisation de biodiesel par le parc des véhicules lourds au diesel routiers mentionnés à la 

Section 8.1, il existe de nombreux aspects concernant les émissions de biodiesel pour lesquels 

les risques-avantages possibles en matière de santé ne peuvent être quantifiés. Ceci peut être dû à 

plusieurs facteurs: 1) la base de données des essais d’émissions n’est pas suffisamment 

développée pour pouvoir tirer des conclusions probantes sur l’effet de l’utilisation du biodiesel 

quant à une composante précise; 2) MOBILE6.2C ne dispose pas de la capacité nécessaire pour 

aborder une certaine composante; 3) AURAMS ne fournit pas expressément des estimations des 

concentrations dans l’atmosphère pour une composante précise; ou 4) l’OEAQA ne fait pas état 

d’une relation concentration-réponse d’une composante précise. La présente section porte sur un 

examen qualitatif de l’information sur les principales composantes des émissions d’échappement 

du biodiesel et ce qui peut être déterminé à propos des risques et des avantages en matière 

de santé. 

8.2.1 Toxiques atmosphériques de sources mobiles  
Les substances toxiques dans l’atmosphère qui émanent de sources mobiles sont des composés 

chimiques qui sont émis dans l’air par des sources mobiles, y compris les véhicules routiers et 

les véhicules hors route, et qui, individuellement, ne sont pas assujettis à la réglementation 

relativement aux normes d’émissions de véhicules motorisés. En outre, elles peuvent se former 

secondairement dans l’atmosphère à partir d’autres émissions mobiles (HEI Air Toxics Review 

Panel 2007). Les toxiques atmosphériques de sources mobiles abordés dans le présent texte sont: 

le benzène, le 1,3-butadiène, le formaldéhyde, l’acétaldéhyde, l’acroléine et les hydrocarbures 

aromatiques polycycliques (HAP). 

 

Une analyse littéraire des émissions et de l’impact du biodiesel sur les émissions de substances 

toxiques dans l’atmosphère est présentée au Chapitre 4. Au Chapitre 5, ces renseignements sont  

utilisés dans MOBILE6.2C afin de produire des estimations nationales du changement en 

pourcentage des émissions pour chacune des substances toxiques à la suite de l’utilisation de 

mélanges de biodiesel. Tel qu’examiné succinctement à la Section 7.1, ces composés sont 

associés à un certain nombre d’effets différents sur la santé, y compris des effets avec seuil et 

des effets sans seuil. Les sections qui suivent donnent un aperçu des impacts de ces composés 
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sur la santé et, d’après les chapitres précédents, de ce qui peut être possiblement déterminé à 

propos de l’exposition des êtres humains suite à l’utilisation du biodiesel. 

 

8.2.1.1 Benzène, 1,3-butadiène, formaldéhyde, acétaldéhyde et acroléine 

Effets sur la santé 

Comme il est sommairement indiqué à la Section 7.1, le benzène, le 1,3-butadiène, le 

formaldéhyde, l’acétaldéhyde et l’acroléine sont cinq des principales substances toxiques de 

sources mobiles qui sont associées à des incidences importantes sur la santé. 

 

L’acétaldéhyde est considéré toxique en vertu de la LCPE (1999), en raison de preuves de 

l’induction de tumeurs dans les voies respiratoires supérieures à la suite d’une exposition à cette 

substance par inhalation. Par ailleurs, une concentration tolérable de 390 µg/m
3
 (le niveau auquel 

un sujet peut être exposé tout au long de sa vie sans effets délétères) a été dérivée en vue de 

protéger des effets non néoplasiques sur les voies respiratoires (Environnement Canada et Santé 

Canada 2000; Santé Canada 2004). L’acétaldéhyde est également classé comme substance 

possiblement cancérogène pour l’humain par le Centre International de Recherche sur le Cancer 

(CIRC) (1999) et comme substance probablement cancérogène chez l’humain par l’US EPA 

(1991). 

 

L’exposition au formaldéhyde par inhalation peut à la fois entraîner des effets non cancérigènes, 

notamment sur le système respiratoire, et représenter un risque cancérogène chez l’humain 

(Environnement Canada et Santé Canada 2001). Il est estimé que la cancérogénicité a pour 

origine une inflammation ou une cytotoxicité suivie d’une prolifération des cellules et que le 

risque serait donc négligeable à des concentrations d’exposition suffisamment faibles (Santé 

Canada 2006). Une concentration tolérable de ≤ 120 µg/m
3
 a été dérivée en vue de protéger 

contre des effets avec seuil non-cancérogènes (Santé Canada 2004). De plus, Santé Canada a 

dérivé une limite d’exposition d’une heure de 123 µg/m
3
 et une limite d’exposition de 8 heures 

de 50 µg/m3 pour lignes directrices de qualité de l’air intérieure pour ce composé, afin de 

protéger contre des effets non cancérigènes (Santé Canada 2006). Le formaldéhyde a été classé 

par l’US EPA (1991) comme substance probablement cancérogène pour l’humain et est 

actuellement sous révision. Plus récemment, le CIRC (2006) a reclassé le formaldéhyde comme 

agent cancérogène pour l’humain (groupe 1). Ce reclassement reposait sur la conclusion de 

preuves « suffisantes » de cancérogénicité pour l’humain et l’animal, dont des preuves 

épidémiologiques « suffisantes » de cancers nasopharyngiens chez l’humain et un « fort » 

élément des preuves indiquant une association causale avec la leucémie chez l’humain (CIRC 

2006). 

 

Au Canada (Gouvernement du Canada 1993), aux États-Unis (US EPA 2000) et au CIRC 

(1987), le benzène est classé comme agent cancérogène pour l’humain. Plusieurs études 

épidémiologiques ont signalé un risque élevé de leucémie chez les groupes exposés au benzène 
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dans le cadre de leur travail, ainsi que la cancérogénicité du benzène dans des modèles animaux 

(Gouvernement du Canada 1993). 

 

L’exposition chronique au 1,3-butadiène a incité certaines organisations internationales à 

conclure que cette substance est vraisemblablement un agent cancérogène pour l’humain 

(Environnement Canada et Santé Canada 2000; CIRC 2008; US EPA 2002). 

 

L’acroléine est un composé réactif dont les effets par inhalation sont habituellement localisés 

dans les tissus des voies respiratoires supérieures. Santé Canada (2004) a dérivé une 

concentration tolérable de 0,4 µg/m
3
 pour l’acroléine. 

 

Émissions 

Du point de vue chimique, les toxiques atmosphériques de sources mobiles que sont le benzène, 

le 1,3-butadiène, le formaldéhyde, l’acétaldéhyde et l’acroléine sont des COV. En règle 

générale, les espèces de COV présentes dans les émissions de diesel ou de biodiesel sont 

semblables. Bien que certaines études rapportent des résultats variables en ce qui a trait à 

l’impact des mélanges contenant du biodiesel sur le niveau des émissions de chacun des COV 

(voir Section 4.3.4), l’évaluation de l’ensemble de la littérature sur les véhicules lourds au diesel 

a mené au calcul d’un coefficient d’émission unique pour les COV issus du biodiesel pour 

MOBILE6.2C (voir le Chapitre 5), faute de données suffisantes pour chacune des espèces. 

 

Selon le modèle MOBILE6.2C, l’utilisation du carburant B20 entraînerait une diminution des 

émissions de COV provenant du parc de VLD sur les routes canadiennes par rapport aux 

émissions de carburant DTFTS. Ainsi, les coefficients d’émission moyens du parc de VLD pour 

les cinq principaux toxiques atmosphériques de sources mobiles ont diminué de 18% avec 

l’utilisation du carburant B20 en 2006. En 2010 et en 2020, il est prévu que l’utilisation du 

carburant B20 entraîne des diminutions de la valeur des coefficients d’émission de ces composés 

par les VLD de l’ordre de 14% et de 3%, respectivement (Section 5.2). Selon le scénario de 

référence du carburant DTFTS, le parc de VLD représente une portion relativement restreinte de 

l’ensemble de l’inventaire des émissions de COV provenant des véhicules routiers: 4% en 2006 

et en 2010 et 6% en 2020. Par conséquent, bien qu’une réduction des émissions de COV soit 

prévue avec l’utilisation du biodiesel, il est probable que l’effet sur l’inventaire total des 

émissions soit négligeable. 

 

Concentrations dans l’atmosphère 

Il faut souligner que les estimations des concentrations ambiantes des substances toxiques et des 

COV dans l’atmosphère par AURAMS n’ont pas été validées systématiquement. Ainsi,  cette 

incertitude additionnelle est inhérente dans les données qui suivent.  
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Les données d’AURAMS pour l’ensemble des COV indiquent que l’utilisation de carburant B20 

(2006) est prévue réduire d’environ 0,01 à 0,05 ppbv les concentrations totales de COV pendant 

l’été dans les grands centres urbains comme Toronto et Montréal. Sauf dans le cas du 

formaldéhyde, AURAMS ne traite pas explicitement chacune des espèces de COV. Des 

réductions de concentrations sont estimées par AURAMS à Toronto et Montréal, 

respectivement, pour les groupes d’espèces de COV suivants (été 2006): de 0,6% et de 0,8% 

dans le cas du formaldéhyde, de 1,5% et de 2,0% dans celui des aldéhydes supérieurs (comprend 

l’acétaldéhyde), de 0,1% dans le cas des C3H8 dans les deux villes (comprend le benzène) et de 

0% dans celui des alcènes supérieurs (comprend le 1,3-butadiène) (Section 6.2.1.5). Ces 

améliorations mineures à la qualité de l’air attribuées à l’utilisation de biodiesel devraient 

diminuer dans le futur (2020) étant donné une réduction des avantages d’émissions du biodiesel 

au fil du temps.  

 

Comme l’exposition des humains aux COV dépend des activités humaines et des concentrations 

atmosphériques dans plusieurs microenvironnements (p. ex. à l’intérieur ou dans les véhicules), 

l’influence d’une faible diminution des niveaux ambiants de COV dont fait état la présente 

analyse sur l’exposition globale des humains sera probablement négligeable. 

 

Conclusion 

Il est attendu que l’utilisation de carburant biodiesel au Canada entraîne une légère réduction des 

émissions de benzène, de 1,3-butadiène, d’acétaldéhyde, de formaldéhyde et d’acroléine et que 

ces réductions diminueront au fil du temps. Il est prévu que l’incidence des changements des 

émissions sur l’exposition des humains soit minime. 

8.2.1.2 Hydrocarbures aromatiques polycycliques  

Santé 

Cinq hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) (le benzo[a]pyrène, le 

benzo[b]fluoranthène, le benzo[j]fluoranthène, le benzo[k]fluoranthène et 

l’indéno[1,2,3-cd]pyrène) ont été classés « probablement cancérogènes pour l’être humain » par 

Environnement Canada et Santé Canada (Gouvernement du Canada et coll. 1994). Plus 

récemment, le naphtalène a également été déclaré toxique en raison de sa cancérogénicité 

(Gouvernement du Canada et coll. 2008). De plus, l’US EPA a désigné les sept HAP qui suivent 

comme étant probablement cancérogènes pour l’être humain en 1994: le benzo[a]pyrène, le 

benzo[a]anthracène; le benzo[b]fluoranthène, le benzo[k]fluoranthène, le chrysène, le 

dibenz[a,h]anthracène et l’indéno[1,2,3-cd]pyrène (US EPA 1994a; US EPA 1994b; US EPA 

1994c; US EPA 1994d; US EPA 1994e; US EPA 1994f; US EPA 1994g). Le naphtalène a été 

classé comme étant possiblement cancérogène pour l’être humain par l’US EPA (1998). 

 

Émissions 

Les HAP sont généralement produits par la combustion ou la pyrolyse de matières organiques 

(Gouvernement du Canada et coll. 1994). Les émissions d’HAP provenant de sources mobiles 
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varient selon le type de moteur et de carburant et sont générés autant sous phase particulaire que 

gazeuse dans les émissions de diesel (HEI Air Toxics Review Panel 2007). La Section 4.3.2 

présente une revue des études d’essais sur les émissions qui ont analysé l’impact de l’utilisation 

du biodiesel sur les émissions d’HAP. En général, une réduction des émissions d’HAP et de 

d’HAP nitrés a été documentée, mais non dans toutes les études. 

 

Le modèle MOBILE6.2C utilisé dans le cadre de la présente analyse tient compte des 

changements moyens des coefficients d’émission des VLD suivants pour plusieurs HAP associés 

à l’utilisation du carburant B20 par rapport au DTFTS en 2006, en 2010 et en 2020, 

respectivement: -14%, -12% et -9% pour le benzo[a]pyrène, -12%, -13% et -11% pour le 

benzo[b]fluoranthène ou le benzo[k]fluoranthène, -12%, -23% et 0% pour l’indéno[1,2,3-

cd]pyrène, -13%, -12% et -9% pour le naphtalène, -13%, -12% et -10% pour le 

benzo[a]anthracène et -13%, -14% et -9% pour le chrysène (voir la Section 5.2). L’analyse de 

MOBILE6.2C utilisait des coefficients d’émission de référence par défaut intrinsèques au 

modèle pour chacun des HAP basés sur des ratios par défaut en fonction des coefficients 

d’émission de PM10 (US EPA et E. H. Pechan and Associates 2008). Par conséquent, les ratios 

d’HAP par défaut pertinents de MOBILE6.2C n’étaient pas modifiés par l’utilisation de 

biodiesel et il était supposé que le biodiesel ait uniquement un effet sur les émissions de PM. 

Certains HAP se présentent autant sous forme de particules que sous forme de gaz et, par 

conséquent, le calcul du coefficient d’émission seulement à partir d’une association à la phase 

particulaire peut contribuer à l’incertitude du modèle. Toutefois, cette supposition se fonde sur 

les valeurs par défaut du modèle MOBILE6.2, lesquelles ont été sélectionnées afin de refléter la 

phase prédominante dans laquelle les HAP sont probables de se retrouver. 

 

Les variations de ces coefficients d’émission correspondent à des réductions considérables de 

cette composante du parc de véhicules. Sous le scénario DTFTS, la contribution du parc de VLD 

à l’ensemble des émissions de véhicules mobiles routiers de ces composés varie et devrait 

diminuer avec le temps (Tableau 8-9). Par conséquent, même si une diminution des émissions de 

certains HAP à la suite de l’utilisation de biodiesel est prévue, il est probable que cet effet 

s’atténue d’ici l’an 2020. 

 

Tableau 8-9 Contribution en pourcentage des VLD routiers à l’ensemble des émissions routières d’HAP 

(scénario B0) 

 

Année Benzo[a]pyrène (%) Benzo[b]fluoranthène et 

benzo[k]fluoranthène (%) 
Indéno[1,2,3-cd]pyrène (%) 

2006 14,7 10,6 1,3 

2010 10,8 7,7 0,9 

2020 2,8 2,0 0,1 
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Concentrations dans l’atmosphère 

Le modèle AURAMS n’a pas la capacité de calculer les variations de la qualité de l’air en ce qui 

a trait aux HAP. Par conséquent, aucune estimation de l’impact des variations d’émissions 

d’HAP sur les concentrations ambiantes d’HAP au Canada suite à l’utilisation du biodiesel n’a 

été réalisée. Étant donné les changements estimés d’émissions d’HAP suite à l’utilisation du 

carburant B20, de faibles réductions des concentrations d’HAP dans l’atmosphère sont possibles, 

notamment dans les endroits ou les corridors très affectés par les VLD. Cependant, cet effet 

devrait être minime à l’horizon 2020. 

 

Conclusion 

L’utilisation de biodiesel au Canada est prévue entraîner de faibles réductions des émissions 

d’HAP de sources mobiles, qui devraient diminuer d’ici 2020 en raison du renouvellement du 

parc de VLD et de l’introduction de véhicules moins polluants. Il est possible que les réductions 

d’émissions se traduisent par une exposition moindre des êtres humains à certains HAP, 

notamment à proximité des routes à forte circulation de VLD. Cependant, à l’horizon 2020, il est 

prévu que cette incidence soit minime. 

8.2.2 Caractéristiques de la matière particulaire 

8.2.2.1 Dimension et nombre des particules 

Les matières particulaires dont le diamètre aérodynamique moyen en masse mesure moins de 

100 nm (PM0.1) sont dites des particules ultrafines (PUF) ou le mode noyau transitoire. Ces 

particules se forment au cours de la phase de combustion du carburant et de la phase de 

conversion des gaz en particules. Le transport routier participe de façon importante aux 

émissions de PUF, notamment dans les zones urbaines (Kumar et coll. 2010). Bien que les PUF 

ne représentent qu’une petite portion de la masse totale de matières particulaires ambiantes, 

celles-ci se caractérisent par un très grand nombre de particules et contribuent de manière 

importante à la surface totale des PM (Harrison et coll. 2000; HEI Panel on the Health Effects of 

Traffic-Related Air Pollution 2010). Compte tenu de leur réactivité, de leur nombre élevé et de 

leur dimension microscopique, les PUF ont une courte durée de vie et les concentrations chutent 

rapidement en fonction de l’éloignement de sources comme les axes routiers. En règle générale, 

la concentration en nombre de PUF diminue de moitié à l’intérieur des premiers 100 m des 

artères routières (bien que cela varie selon la stabilité de l’atmosphère du lieu) et s’approche des 

teneurs de fond à environ 300 m ou plus d’une artère (CRC 2008). 

 

La très petite taille des PUF leur permet de pénétrer profondément dans les poumons et leur 

déposition dans la région alvéolaire du poumon est supérieure à celle de particules plus grosses. 

Par exemple, il est estimé qu’environ 20 à 40% des PM0.01-0.1 se déposent dans les alvéoles chez 

un homme d’âge adulte (respiration par le nez et au repos), alors que la déposition dans les 

alvéoles de particules plus grossières (PM1-10) est estimée à environ 0-20% (US EPA 2009). À ce 

jour, relativement peu d’études ont porté sur l’analyse de la relation entre l’exposition aux PUF 
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et les effets sur la santé. L’US EPA (2009) a  conclu que l’ensemble des ouvrages à ce sujet 

suggère une relation causale entre l’exposition aux PUF et les résultats de fonctions 

cardiovasculaires et de fonctions respiratoires, bien qu’une incertitude considérable persiste. 

 

L’ensemble de la preuve indiquant une diminution des émissions de masse de PM associées à 

l’utilisation du biodiesel dans les moteurs lourds au diesel est important. Un nombre plus 

restreint d’études ont examiné les variations dans la répartition des particules par taille et par 

nombre de particules à la suite de l’utilisation du biodiesel. Comme indiqué à la Section 4.2.1, 

les résultats varient, mais il se dessine une tendance selon laquelle les émissions de biodiesel 

renferment un nombre moindre de particules en mode accumulation (c.-à-d. des PM2.5-0.1) et 

davantage de particules en mode noyau (c.-à-d. <PM0.1) relativement aux émissions de diesel 

conventionnel. 

 

Comme les concentrations de PUF sont plus élevées à proximité des sources (Zhu et coll. 2006), 

il se peut que l’utilisation généralisée de biodiesel provoque une augmentation des 

concentrations de PUF dans des environnements où la circulation de VLD est plus importante, 

comme c’est le cas le long de certaines routes. Il est estimé qu’en 2006, environ 6% et 32% des 

Canadiens vivaient à moins de 50 m et 250 m, respectivement, d’une route principale 

(Statistique Canada 2011). Cependant, le modèle MOBILE6.2C n’adresse pas les PUF et il était 

impossible d’effectuer une modélisation quantitative de leur impact. À ce stade-ci, l’impact 

potentiel sur la qualité de l’air est inconnu. 

8.2.2.2 Carbone organique et carbone élémentaire 

Les ouvrages traitant des émissions indiquent que l’utilisation du biodiesel entraîne une 

diminution de la fraction de carbone élémentaire et une hausse de la fraction de carbone 

organique dans les émissions de PM (voir la Section 4.3.3), qui s’expliquent en partie par une 

diminution de la masse de carbone élémentaire. Bien que les effets sur la santé des matières 

particulaires dans leur ensemble aient été bien étudiés et caractérisés, peu de choses ont été 

réalisées pour déterminer les éléments des PM qui sont spécifiquement responsables de certains 

effets sur la santé. L’US EPA (2009) signale qu’il y a des indices dans la littérature selon 

lesquelles le carbone élémentaire pourrait être associé à des effets cardiovasculaires et le carbone 

organique, à des effets respiratoires; mais à ce stade-ci les données restent limitées. Il est donc 

impossible d’interpréter la signification d’une possible diminution du ratio carbone élémentaire/ 

carbone organique associée à l’utilisation de carburants biodiesels par rapport à l’utilisation de 

carburants diesels conventionnels. 

8.2.3 Toxicité relative des émissions du biodiesel 
Plusieurs ouvrages scientifiques ont été publiés sur les effets toxicologiques de l’exposition aux 

émissions de diesel. Un nombre plus restreint d’études portent sur l’analyse des effets possibles 

sur la santé associés à l’exposition aux émissions de biodiesel. Le Chapitre 7 examine en détail 

leurs conclusions. En général, ces études traitent de la toxicité du mélange des gaz 
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d’échappement du biodiesel, souvent par rapport à la toxicité des gaz d’échappement du diesel 

pétrolier. En somme, il n’y a pas suffisamment de données qui permettent de tirer des 

conclusions au sujet de la toxicité des gaz d’échappement du biodiesel par rapport à celui du 

diesel pour différents systèmes d’organes, comme les systèmes cardiovasculaire, immunitaire et 

neurologique. Il a été conclu qu’il est peu probable que les gaz d’échappement de biodiesel 

soient plus toxiques pour le système respiratoire que les gaz d’échappement de diesel, mais qu’il 

y a un manque de données. En ce qui a trait aux résultats pertinents au développement de la 

carcinogenèse, la mutagénicité a été étudiée plus en détail et les données semblent indiquer que 

les extraits de PM provenant des gaz d’échappement du biodiesel pourraient être moins 

mutagènes que ceux des gaz d’échappement du diesel. Des données plus limitées semblent 

indiquer que les gaz d’échappement de biodiesel pourraient être comparables en ce qui concerne 

la clastogénécité, avoir des effets semblables ou moindres sur l’instabilité génétique et être plus 

cytotoxiques que les émissions du diesel conventionnel. Donc, dans leur ensemble, les données 

sur la toxicité des gaz d’échappement de biodiesel demeurent limitées, mais les résultats 

disponibles ne suggèrent pas une toxicité beaucoup plus importante que celle des gaz 

d’échappement de diesel. 

8.3 Études sur la surveillance de l’exposition au biodiesel 

Peu d’études ont mesuré les variations des expositions à des polluants atmosphériques dans des 

conditions précises fortement influencées par les émissions de biodiesel. Elles se sont 

concentrées sur des environnements de travail et, par conséquent, les expositions mentionnées ne 

sont pas nécessairement représentatives de scénarios d’exposition auxquels est assujettie la 

population générale. Les études en milieu de travail pour lesquelles les paramètres d’exposition 

ne s’appliquent pas à la population générale (p. ex, dans une mine) n’ont pas été examinées ici. 

 

En 2004, Traviss et coll. (2010) ont effectué un suivi limité de l’exposition chez les travailleurs 

d’un centre municipal de recyclage au cours duquel l’équipement (une grosse chargeuse frontale, 

une petite chargeuse frontale et une chargeuse à direction à glissement) était alimenté avec du 

carburant B20 ou du diesel (teneur en soufre ≤500 ppm), avec les habitacles ouverts. Les auteurs 

ont effectué un suivi pendant une seule journée pour chacun des carburants. Au site 

d’échantillonnage du centre, les niveaux moyens de PM2.5 au cours de la journée d’utilisation de 

diesel (95 µg/m
3
) étaient supérieurs à ceux de la journée où le biodiesel était utilisé (34 µg/m

3
). 

De même, à l’intérieur de l’habitacle de la chargeuse frontale, les niveaux de PM4 lors de 

l’utilisation de diesel comparativement au biodiesel étaient plus de cinq fois supérieurs 

(5 332 µg/m
3
 par rapport à 947 µg/m3). De plus, les niveaux de formaldéhyde et d’acétaldéhyde 

étaient nettement plus bas à deux emplacements du centre lorsque le biodiesel était utilisé. Les 

auteurs ont souligné la valeur potentielle du biodiesel en vue d’atténuer les expositions 

professionnelles dans un milieu de travail de ce genre. Cependant, il s’agissait d’une étude pilote 

comportant un échantillonnage restreint et les résultats pourraient être différents si une étude 

comparable était entreprise avec du DTFTS comme carburant de référence. 
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Vijayan et Kumar (2010) ont mesuré les PM à l’intérieur d’autobus publiques qui opéraient en 

parallèle sur du diesel ou du biodiesel (B20), à Toledo en Ohio. L’échantillonnage a été réalisé 

pendant trois semaines en juillet  2006.  Les tendances diurnes des concentrations étaient 

similaires pour les deux carburants.  Cependant, les concentrations de PM1 dans les autobus au 

diesel étaient deux à trois fois plus élevées que celles dans les autobus au biodiesel et les 

différences relatives étaient plus élevées durant les heures de matin.  Il faut noter que le DTFTS 

a été introduit aux États-Unis en 2006 et les auteurs mentionnent que les autobus roulaient tous 

sur le DTFTS à la fin de 2006.  Cependant, il n’est pas clair si les véhicules fonctionnaient  avec 

du DTFTS ou un diesel à plus haute teneur en soufre pendant l’échantillonnage. 

8.4 Comparaison avec d’autres analyses 

À la connaissance des auteurs, très peu d’analyses des répercussions de l’utilisation du biodiesel 

sur la santé des êtres humains ont été réalisées. 

 

Dans le cadre de l’étude d’impact de la réglementation (EIR) de son Renewable Fuel Standard 

Program (RFS2), l’US EPA (2010) a mené une analyse des impacts de l’ensemble du 

programme de biocarburants sur les polluants sans effet de serre. L’EIR portait sur la 

comparaison des impacts des normes du programme RFS2 en 2022 (sous la forme de volumes 

de carburants renouvelables à utiliser dans les transports, comme le stipule l’Energy 

Independence and Security Act adopté par le Congrès américain) à un scénario de référence dont 

l’utilisation de carburants renouvelables repose sur une perspective énergétique de 2007. 

Toutefois, l’analyse du programme RFS2 portait sur l’examen de l’utilisation de carburants à 

l’éthanol et au biodiesel de première et de deuxième génération et, bien que leurs effets 

individuels aient été rapportées en termes d’émissions, les analyses de la modélisation de la 

qualité de l’air et des effets sur la santé comprennent l’effet de tous les biocarburants combinés, 

en plus des émissions en aval et en amont. 

 

L’analyse du programme RFS2 supposait une utilisation annuelle globale de 0,85 milliard de 

gallons (3,22 milliards de litres) de biodiesel d’ester méthylique d’acide gras (EMAG) et de 

0,15 milliard de gallons (0,57 milliard de litres) de diesel renouvelable, d’un total de 35,3 

milliards de gallons (133,6 milliards de litres) de carburants renouvelables (le reste étant de 

l’éthanol). En ce qui a trait à l’analyse de l’EIR sur le biodiesel, l’US EPA a modélisé 

l’incidence de l’utilisation du biodiesel (généralement du B5 ou moins) sur les VLD routiers 

uniquement, ce qui est comparable à la supposition de la présente analyse de Santé Canada. 

 

En comparant les émissions des véhicules lourds qui fonctionnent avec du carburant B20 à celles 

des véhicules lourds fonctionnant avec du diesel conventionnel, il a été estimé que les émissions 

de NOX augmenteraient de 2,2%, que les émissions de PM diminueraient de 15,6%, que les 

émissions d’hydrocarbures (et de toxiques atmosphériques) diminueraient de 13,8% et que les 
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émissions de CO diminueraient de 14,1%. Ces valeurs sont comparables à celles calculées pour 

le présent rapport pour 2006-2010 (voir le Tableau 5-10). En somme, l’US EPA (2010) estimait 

qu’en 2022, le programme RFS2 (éthanol et biodiesel) entraînerait entre 33 et 85 cas 

supplémentaires de mortalités prématurées  chez les adultes attribuables aux PM2.5 et entre 36 et 

160 cas supplémentaires de mortalités prématurées  attribuables à l’O3 (les écarts reflètent des 

RCR variables des différentes études). Des augmentations de PM sont prévues dans certaines 

zones et les auteurs ont affirmé que celles-ci étaient probablement attribuables aux émissions des 

usines de production de carburants renouvelables et au transport de ces mêmes carburants. De 

plus, des diminutions de 0,0001 à 0,023 µg/m
3
 des expositions annuelles pondérées par la 

population aux toxiques atmosphériques sont prévues, qui représentent des diminutions de moins 

de 5%. Dans le cadre de l’analyse du programme RFS2, ces diminutions des expositions n’ont 

pas été traduites en effets sur la santé. En somme, étant donné que le biodiesel représente une 

part limitée du volume de carburant renouvelable imposé dans le cadre du programme RFS2 aux 

États-Unis et que la population américaine est environ dix fois plus importante que celle du 

Canada, les résultats appuient les conclusions de Santé Canada que l’utilisation du biodiesel est 

associée à de très minimes effets sur la santé. 

 

Le National Renewable Energy Laboratory a mené une analyse approfondie des effets du 

biodiesel sur la qualité de l’air et sur la santé (NREL 2003). Dans le cadre de cette analyse, le 

NREL a comparé une pénétration de 100% du carburant B20 dans le parc de VLD à un scénario 

de référence avec du diesel et a procédé à la modélisation des changements de la qualité de l’air 

pour l’O3, le CO, les PM2.5 et les PM10 dans des localités précises et au cours d’épisodes 

spécifiques de pollution atmosphérique. En somme, les auteurs ont estimé que l’utilisation de 

carburants B20 entraînerait une augmentation des émissions de NOX de l’ordre de 2,4% et des 

réductions de 8,9% des émissions de PM10, de 17,9% des émissions de COV, de 13,1% des 

émissions de CO et de 20% des émissions de SO2 (l’analyse a été réalisée avant l’instauration du 

carburant DTFTS dans les véhicules routiers au diesel). Ces valeurs ne diffèrent pas beaucoup de 

celles de Santé Canada pour 2006-2010, sauf dans le cas du SO2 (Tableau 5-10). Avec 

l’utilisation du carburant B20, les changements des niveaux d’O3 maximaux quotidiens (périodes 

moyennes de 1 heure et de 8 heures) dans tous les emplacements ont fluctué entre des réductions 

de ≤1,2 ppb et des hausses de ≤0,25 ppb. Également, des variations minimes, inférieures à 

2 µg/m
3
 (de -1,61 à +0,62 µg/m

3
), des concentrations maximales quotidiennes de PM2.5 ou de 

PM10 ont été relevées. Dans le cas du CO, des réductions de ≤0,03 ppm ont été signalées. 

 

De plus, les auteurs ont inclus une estimation relativement simpliste des changements quant aux 

risques à la santé que représentent les toxiques atmosphériques (PM de diesel, benzène, 1,3-

butadiène, formaldéhyde et acétaldéhyde) dans le bassin atmosphérique de la côte sud de la 

Californie, qui suggérait que l’utilisation de B20 au cours d’une année entraînerait une 

diminution de 5% du risque de mortalité des suites d’une exposition à des toxiques 
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atmosphériques. Cela s’explique en partie par la supposition que les PM produites par la 

combustion de B20 sont 5% moins toxiques que les PM issues du diesel conventionnel. 

 

L’Environmental Protection Agency de la Californie a adopté récemment une approche formelle 

en vue de guider la réalisation d’évaluations multimédia des carburants (University of California 

et coll. 2008) et le biodiesel est le premier carburant à être évalué selon ce cadre. Le rapport du 

Tiers 1, lequel présente une analyse de la littérature et relève les principaux points à aborder par 

de la recherche lors du Tiers 2, a été publié en 2009 (University of California 2009). Le rapport 

souligne l’importance de la modélisation de la qualité de l’air et des effets sur la santé des 

changements apportés à l’inventaire du cycle de vie des émissions en relation avec l’utilisation 

du biodiesel. De nouvelles recherches expérimentales ont été entreprises afin d’adresser les 

lacunes en termes d’essais d’émissions, d’évolution et de migration environnementale, de 

biodégradation, de toxicité en milieu aquatique et de toxicité du biodiesel. Il est prévu que le 

rapport du Tiers 3 comprenne une analyse approfondie des effets sur la santé associés aux 

changements de la qualité de l’air, mais à ce stade-ci aucune donnée n’est disponible. 

8.5 Incertitudes 

L’estimation des effets sur la santé associés à une substitution généralisée d’un carburant est la 

dernière étape d’un processus séquentiel et est précédée par l’évaluation de l’impact du 

carburant sur les émissions de sources mobiles et de l’impact des changements de ces émissions 

sur la qualité de l’air. Par conséquent, la connaissance des répercussions du biodiesel sur la santé 

est tributaire des incertitudes qui subsistent à chacune des étapes de l’analyse (incidences des 

émissions, modélisation des émissions de sources mobiles, caractéristiques des inventaires, 

prévisions et modélisation des conditions atmosphériques), lesquelles ont été abordées aux 

Chapitres 4, 5 et 6. La présente section traite des incertitudes associées à l’analyse de la santé 

proprement dite. 

 

L’analyse quantitative des effets sur la santé présentée ici repose sur les changements des 

concentrations de PM2.5, d’O3, de NO2, de CO et de SO2 dans l’air ambiant et sur les relations 

concentration-réponse établies pour les résultats morbidité-mortalité qui leur sont associés. Bien 

que les concentrations de référence aient été calculées à partir de la littérature examinée par des 

pairs et qu’elles soient approuvées par Santé Canada, elles comprennent un certain degré 

d’incertitude intrinsèque, laquelle se traduit dans les sorties de l’OEAQA par les 2,5
e
 ou 97,5

e
 

percentiles des estimations des effets sur la santé. La prise en compte des 2,5
e
 ou 97,5

e
 

percentiles des estimations révèle que la principale conclusion (fondée sur les valeurs centrales 

des concentrations de référence), selon laquelle les avantages et les risques pour la santé de 

l’utilisation généralisée du biodiesel au Canada sont très petits, n’est pas remise en question par 

l’incertitude des concentrations de référence. Il en est ainsi parce que les estimations de valeurs 

extrêmes des effets sur la santé, c.-à-d. les 2,5
e
 ou 97,5

e
 percentiles des estimations, sont moins 

de trois fois supérieures à celles reposant sur les estimations moyennes et sont encore 
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caractérisées comme des impacts très petits. L’OEAQA comprend un nombre limité de RCR 

pour les PCA, bien que d’autres effets sur la santé en association à l’exposition à ces polluants 

aient été recensés dans la littérature (p. ex., les effets sur la santé reproductive et du 

développement) (US EPA 2009). Par conséquent, certains coûts et avantages pour la santé des 

changements dans la pollution atmosphérique ne sont pas traités dans l’analyse. En outre, 

certains des effets sur la santé de l’OEAQA reposent sur une information limitée ou plus 

ancienne (p. ex. le nombre de jours en présence de symptômes d’asthme lié à l’exposition à l’O3 

pendant l’été) et, de ce fait, renferment davantage d’incertitude que d’autres paramètres. De plus, 

les estimations des impacts sur la santé pour 2020 sont calculées à partir des prévisions 

démographiques de Statistique Canada qui renferment une incertitude intrinsèque et, en plus, 

reposent sur des suppositions au sujet des taux de référence futurs des effets sur la santé évalués. 

 

L’analyse quantitative abordait uniquement les changements des émissions polluantes pendant 

l’utilisation des véhicules et ne tenait pas compte des variations des émissions en amont, comme 

celles produites au cours de la croissance des oléagineux, de la production de biodiesel et de 

l’entreposage et du transport du carburant, ni des usages hors route du carburant. Ces étapes du 

cycle de vie du carburant ne faisaient pas partie de l’analyse quantitative, faute de données 

suffisantes. Il n’est pas clair à quel niveau l’intégration de ces aspects pourrait influencer les 

estimations nettes des coûts et des avantages pour la santé obtenus. Les analyses du cycle de vie 

ont démontré que l’utilisation de carburants (combustion et évaporation) est une source 

importante d’émissions et qu’elle est associée à des effets sur la santé, et ce, en tenant compte de 

toutes les étapes du cycle de vie du carburant et du transport (ADEME 2010; Huo et coll. 2009; 

NRC 2003). Ceci est probablement dû à la proximité de la plupart des populations humaines aux 

émissions des véhicules. Néanmoins, l’ignorance des incidences quantitatives des étapes en 

amont de la combustion représentent une limitation importante de la présente analyse. Le 

Chapitre 2 comprend un aperçu qualitatif du secteur de la production de biocarburants, 

présentant ainsi des indices des types d’effets possibles de ce secteur sur les collectivités locales. 

Ces types d’impacts comprennent l’émission de produits chimiques dans l’atmosphère comme 

les matières particulaires (au cours du broyage des graines des oléagineux), l’hexane (utilisé 

comme solvant dans l’extraction des huiles) et le méthanol (utilisé dans le procédé de 

transestérification), ainsi que les produits de combustion (NOX, CO, SO2, PM2.5, PM10, COV et 

toxiques atmosphériques) des chaudières à vapeur, des génératrices ou des véhicules sur place. 

 

Il y a un manque généralisé de données quantitatives relativement à l’impact de l’utilisation du 

biodiesel sur les concentrations de toxiques de sources mobiles, non seulement dans l’air 

ambiant, mais aussi dans des microenvironnements précis qui sont plus susceptibles d’être 

affectés par le transport. Quoique les résultats des essais effectués pour mesurer les émissions 

puissent être utiles, ils ne tiennent pas compte des processus météorologiques ni de la production 

secondaire. L’ordre de grandeur de l’exposition et du risque par unité d’un contaminant émis 
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peut varier selon la répartition spatiale des émissions, c.-à-d. la proximité aux populations 

humaines (McKone et coll. 2011). 

 

Le modèle AURAMS ne traite pas expressément chacune des substances toxiques dans 

l’atmosphère et n’adresse pas les HAP, limitant ainsi la capacité des chercheurs à prévoir des 

variations de l’exposition à ces composés chimiques chez l’humain. De plus, les changements 

des concentrations de substances toxiques dans l’atmosphère n’entraînent pas nécessairement 

des variations comparables quant à l’exposition à ces polluants en raison de la présence de ces 

mêmes polluants issus de sources différentes dans des microenvironnements spécifiques, comme 

à l’intérieur. Il faudrait beaucoup plus de données pour être en mesure d’estimer l’incidence de 

la substitution de carburants sur l’exposition totale des populations aux toxiques atmosphériques. 

Ces composés sont associés aux mortalités des suites de maladies chroniques (cancers) ainsi que 

d’affections comme l’asthme. 

 

Enfin, les ouvrages sur les essais effectués pour mesurer les émissions indiquent que la 

combustion de mélanges de biodiesel entraîne une masse moindre de PM, mais un nombre plus 

élevé de particules ultrafines. À ce stade-ci, ni les modèles de sources mobiles ni les modèles 

atmosphériques ne tiennent compte des PUF. Ainsi, il est impossible d’estimer les variations 

quant à leur répartition spatiale et leur nombre, et par conséquent l’exposition. De plus, la 

connaissance des effets des PUF sur la santé demeure limitée. De même, l’importance des 

variations du carbone élémentaire et du carbone organique en ce qui concerne les émissions, la 

qualité de l’air et la santé humaine est inconnue. Cela représente un degré important 

d’incertitude. 

8.6 Conclusions  

Une analyse détaillée des impacts sur la santé des populations associés à l’utilisation généralisée 

du biodiesel a été entreprise. L’analyse repose sur une modélisation des émissions de sources 

mobiles qui intègre les incidences des émissions du biodiesel du parc de VLD routiers. Ces 

estimations présentent des informations sur la variabilité spatiale et temporelle des changements 

relatifs aux émissions de polluants et servent d’entrées pour une modélisation de la qualité de 

l’air à l’échelle nationale de scénarios concernant le biodiesel. 

 

L’OEAQA, l’outil de Santé Canada pour évaluer les avantages d’une meilleure qualité de l’air, a 

été utilisé pour fournir des estimations quantitatives des effets sur la santé pour lesquelles des 

relations concentration-réponse ont été calculées pour les PM2.5, l’O3, le NO2, le CO et le SO2. 

Les scénarios sélectionnés pour la modélisation de la qualité de l’air et des incidences sur la 

santé comprenaient une comparaison de l’utilisation nationale des carburants B5 ou B20 avec 

celle du carburant DTFTS, en 2006 et en 2020. Il était supposé que l’utilisation de carburant B20 

soit limitée à la période de mai à septembre en raison de contraintes techniques quant à 
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l’utilisation de B20 sous des conditions de basse température. Il faut souligner que les 

expositions professionnelles au biodiesel n’ont pas été considérées dans l’analyse. 

 

Comme prévu en raison des variations minimales de la qualité de l’air à la suite de l’utilisation 

de biodiesel (Chapitre 6), des avantages limités sur la santé sont estimés dans le cas des 

scénarios de biodiesel. La plupart des avantages estimés en ce qui a trait à la mortalité et la 

morbidité en 2006 sont associés à la baisse des niveaux de PM2.5 et d’O3, alors que la hausse des 

niveaux de NO2 est associée à de légères hausses de la mortalité. L’effet global de l’utilisation 

de carburant B5 au cours d’une année correspondrait à une diminution d’environ cinq mortalités 

prématurées et des économies totales d’environ 33 millions de dollars. Selon les estimations, 

l’utilisation à l’échelle nationale du carburant B20 au cours de l’été 2006 entraînerait une 

diminution nette de sept mortalités prématurées et des économies totales d’environ 48 millions 

de dollars. 

 

Il est prévu que les avantages du biodiesel sur les émissions provenant du parc de VLD 

diminueront d’ici 2020 avec l’arrivée de nouvelles technologies de contrôle des émissions, qui 

résulteront en des émissions si faibles que l’incidence du biodiesel sera moins évidente. Par 

conséquent, il est estimé que les incidences sur la santé de l’utilisation à l’échelle nationale du 

carburant B5 en 2020 soient presque nulles, avec une diminution de moins d’une mortalité 

prématurée et un coût monétaire correspondant d’environ 4 millions de dollars. L’utilisation de 

carburant B20 est associée à environ deux mortalités prématurées, en fonction d’augmentations 

minimes en PM2.5, en O3 et en NO2 et un coût d’environ 15 millions de dollars, quoiqu’il soit 

estimé que les variations des concentrations de polluants sous-jacents à ces effets soient proches 

de la limite de détection du modèle AURAMS. 

 

Une modélisation à haute résolution de la qualité de l’air en milieu urbain sous ces scénarios a 

été entreprise lors d’un épisode de 12 jours de forte pollution à Montréal et les avantages pour la 

santé ont été calculés par rapport à l’incidence globale sur la mortalité et morbidité attribuable à 

la pollution atmosphérique au-dessus des concentrations de fond. Les résultats indiquent que 

pour 2006, l’utilisation du carburant B5 entraînerait une diminution nette des statistiques de 

mortalité et de morbidité de 0,02% et de 0,03 à 0,04%, respectivement. L’utilisation de carburant 

B20 entraînerait une diminution nette des statistiques de mortalité et de morbidité de 0,01% et de 

0,08 à 0,19%, respectivement, mais une augmentation des hospitalisations de l’ordre de 0,21%. 

En 2020, il est estimé que l’utilisation de carburants B5 entraîne des hausses nettes de ≤0,01% 

de la mortalité et de la morbidité, alors que dans le carburant B20 mène à des hausses nettes de 

0,07% et de 0,02 à 0,42%, respectivement. Il est reconnu que ces estimations représentent de très 

faibles variations par rapport aux taux de référence de ces effets sur la santé dans la population 

attribuables à la pollution de l’air. 
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Plusieurs polluants atmosphériques n’ont pu être pris en considération quantitativement, étant 

donné des limitations quant à la capacité des modèles MOBILE6.2C, AURAMS ou OEAQA de 

les modéliser. L’analyse des données qualitatives disponibles révèle que des réductions minimes 

des émissions de COV (y compris le benzène, le 1,3-butadiène, l’acétaldéhyde, le formaldéhyde 

et l’acroléine) et d’HAP avec l’utilisation de biodiesel sont prévues, qui pourraient se traduire 

par des diminutions mineures de l’exposition des humains à ces composés. L’incidence pour 

l’exposition humaine aux PUF et la toxicité humaine des données d’essais d’émissions (qui 

suggèrent que l’utilisation du biodiesel peut entraîner une hausse du nombre de particules et une 

réduction de la distribution de la taille des particules) n’a toujours pas été élucidée. 

 

Bien que les scénarios examinés ne reproduisent aucune politique canadienne existante sur le 

biodiesel, ils ont été sélectionnés afin de présenter un tableau global des impacts possibles du 

biodiesel sur la santé au Canada. En somme, l’utilisation des carburants B5 ou B20 à l’échelle 

nationale devrait entraîner des coûts et avantages très minimes en ce qui concerne la qualité de 

l’air et la santé. De plus, ceux-ci diminueront vraisemblablement au fil du temps. Quoiqu’il reste 

des limitations substantielles en ce qui concerne les données et la modélisation, les preuves 

actuelles suggèrent que les impacts différentiels sur la santé associés avec l’utilisation générale 

de faibles mélanges de biodiesel au Canada, comparativement au diesel, sont prévus être 

minimaux. 
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Chapitre 9. Conclusions et Limitations Générales 

9.1 Conclusions 

L’analyse des impacts sur la santé détaillée dans ce rapport évalue les conséquences potentielles 

sur la santé humaine de la production, la distribution, l’entreposage et l’utilisation généralisée de 

biodiesel au Canada, comparativement au DTFTS. Une considération centrale de la présente 

analyse est l’impact potentiel de l’utilisation de biodiesel sur les émissions du secteur mobile, les 

concentrations atmosphériques de polluants de l’air (p. ex. les PCA et les toxiques 

atmosphériques) et conséquemment les impacts sur la santé humaine. 

 

Le Gouvernement du Canada a adopté des dispositions exigeant en moyenne 2% de contenu 

renouvelable dans le diesel et le mazout de chauffage le 1
er

 juillet 2011. Tout carburant liquide 

définit comme un carburant renouvelable selon le Règlement modifiant le Règlement sur les 

carburants renouvelable et qui est produit à partir d’une ou plusieurs matières premières 

désignées peut être utilisé. Il est estimé que l’exigence nationale de 2% crée une demande 

annuelle d’environ 650 millions de litres de carburant diesel renouvelable. Présentement, plus de 

70% du biodiesel est produit à partir d’huiles usées et de graisses animales. La production de 

carburants biodiesels à base de canola ou de soya demeure limitée. Il est anticipé que l’exigence 

de 2% ne sera pas atteinte par les producteurs canadiens, au moins durant les premières années. 

Il est prévu que des importations de biodiesel et de variétés de carburants diesel renouvelables 

provenant des États-Unis ou d’ailleurs permettent de satisfaire la demande stimulée par le 

Règlement. 

 

Biodiesel : Impacts de la production de biodiesel 

En ce qui a trait aux stades en amont du cycle de vie, qui peuvent être associés à des émissions et 

des impacts variables, le présent rapport s’est concentré sur les usines de production de 

biodiesel. Une analyse préliminaire des données d’émissions de l’INRP canadien suggère que les 

installations de biodiesel peuvent émettre plus de PCA que les raffineries de pétrole 

conventionnelles par unité de carburant, tandis que les émissions de toxiques atmosphériques 

sont considérablement plus faibles en termes de quantité et de variétés de polluants. Toutefois, 

en termes d’émissions absolues (c.-à-d. en tonnes ou en kg), les usines de biodiesel émettent 

seulement une fraction des émissions rapportées par les raffineries de pétrole. En général, il est 

prévu que les usines de production de biodiesel n’émettent pas de polluants au-delà des niveaux 

définis par les règlements de la qualité de l’air actuels. Selon le modèle GHGenius, les résultats 

de modélisation pour l’ensemble du stade amont (c.-à-d. production de la matière première et du 

carburant) démontrent que comparativement au diesel conventionnel, le biodiesel a moins 

d’impact sur les émissions de CO et de SOX, mais plus d’impact sur les émissions de PM, NOX 

et COV, autant en termes de g/GJ que de g/km. La production et la manutention de la matière 

première, la production et l’utilisation de fertilisant et le traitement du carburant sont 
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responsables des émissions plus importantes de PM, de NOX et de COV, respectivement, avec 

les carburants biodiesels. Il n’est pas prévu que les émissions de SOX soient une préoccupation 

avec les biodiesels, tandis que la production de coproduits utiles issus du processus de 

production de biodiesel permette de réduire les émissions de CO. 

 

Biodiesel : Évolution et migration environnementale 

Des risques à la santé découlant de fuites et de déversements de carburants biodiesel au Canada 

peuvent être anticipés. Des déversements totaux de 40 000 L de biodiesel pur par année (basé sur 

l’exigence de 2% de contenu renouvelable dans le diesel et le mazout de chauffage) sont 

possibles étant donné les informations historiques de fuites et de déversements des carburants 

pétroliers. Les propriétés physico-chimiques des composants du biodiesel sont significativement 

différentes de celles des carburants pétroliers. En utilisant des systèmes de modélisations à 

critères simples, il a été observé que les composants du biodiesel ont tendance à migrer moins 

que les composants du DTFTS suite à une fuite dans le sol ou l’eau souterrain, tel qu’attendu en 

fonction des caractéristiques physico-chimiques du biodiesel, particulièrement le taux de 

biodégradation plus élevé des composants du biodiesel comparativement aux fraction de diesel. 

La mobilité limitée des composants du biodiesel peut être considérée un avantage 

environnemental puisque le panache de contamination est prévu être contraint à l’intérieur d’un 

volume de sol ou d’eau souterraine relativement plus faible. Nonobstant les incertitudes de 

modélisation, il est raisonnable de conclure que les carburants biodiesels auraient moins 

d’impact sur l’environnement et la santé humaine suite à un déversement imprévu dans un 

milieu urbain ou naturel. Cependant, aucune conclusion ne peut être émise concernant les 

déversements de mélanges de biodiesel, puisque les interactions entre composants de carburants 

n’étaient pas considérées dans la modélisation. 

 

Utilisation de biodiesel: impacts sur les émissions de véhicules à moteurs 

Le secteur des transports est responsable de l’émission de plusieurs polluants, tels que les PCA 

et les toxiques atmosphériques. Les sources mobiles sont le secteur qui contribue le plus aux 

émissions de NOX et de COV et les véhicules au diesel sont responsables d’une fraction 

importante des émissions de NOX et de PM de ce secteur. Les composants des carburants 

biodiesels sont riches en différentes structures chimiques. Cette variété résulte en des réactions 

chimiques complexes lors de la combustion qui ne sont pas encore complètement élucidées. De 

plus, les résultats obtenus de la littérature démontrent une certaine variabilité selon les véhicules 

(p. ex., VLD, VLgD, année du modèle, dispositifs de traitement des émissions des gaz 

d’échappement) et les procédures (p. ex., cycles d’essais, carburants de référence, méthodes 

d’échantillonnage) d’essais. Toutefois, selon une analyse documentaire, des tendances générales 

sont observées en ce qui a trait à l’impact du biodiesel sur les émissions de gaz d’échappement 

des VLD: en comparaison au DTFTS, il est généralement prévu que le biodiesel mène à une 

réduction des émissions de PM, CO, HC, COV et HAP, tandis qu’aucun impact net ou une 

hausse légère des émissions des NOX est prévu. Les données disponibles quant à l’impact du 
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biodiesel sur le VLgD nord américains sont limitées et, ainsi, aucune conclusion ne peut être 

émise à ce jour pour cette fraction du parc de véhicules. Les dispositifs de traitements des 

émissions des gaz d’échappement sont prévus avoir un impact significatif sur les émissions de 

véhicules, quoique l’impact additionnel lié au biodiesel sur les véhicules équipés de ces 

équipements reste à déterminer. 

 

Le modèle MOBILE6.2C estime les émissions des véhicules routiers au Canada. La version la 

plus récente du modèle, qui inclut les effets de l’utilisation de carburants renouvelables, a été 

utilisée pour quantifier les changements aux émissions des VLD routiers liés au biodiesel. Les 

résultats, présentés au Tableau 9-1, indiquent que la majorité des émissions des VLD diminuent, 

tandis que les émissions de NOX augmentent légèrement. L’amplitude du changement varie 

généralement de manière linéaire en fonction du contenu en biodiesel, tel que B20 a 

essentiellement quatre fois l’impact de B5. Lorsque l’impact de l’utilisation de biodiesel dans les 

VLD est considéré en fonction des émissions de toutes les sources mobiles, les émissions de 

NOX et des PM sont les plus affectés puisque les VLD sont la source mobile principale de ces 

polluants. Les projections des émissions de référence des VLD routiers en 2020 sont 

considérablement moindres que les niveaux de 2006 à cause du renouvellement de la flotte 

canadienne de véhicules et de l’introduction  de nouvelles technologies de contrôle des 

émissions, où les véhicules 2010 et ultérieurs doivent rencontrer des normes d’émissions des gaz 

d’échappement plus sévères (p. ex. les émissions de PM2.5 de référence sont estimées à 6400 

tonnes en 2006, tandis qu’elles sont estimées à 820 tonnes en 2020). Ainsi, il est prévu que les 

impacts nets et relatifs du biodiesel sur les émissions de gaz d’échappement en 2020 soient 

réduits comparativement aux niveaux de 2006. 

 

Tableau 9-1 Changements en pourcentage des émissions  des VLD au Canada sou s des scénarios de biodiesel 

comparativement à des scénarios de DTFTS, estimés à partir des résultats de MOBILE6.2C  

 

Scénarios 
TPM, PM2.5, 

PM10 
NOX SO2 CO COVtotaux* B[a]A B[a]P 

2006 
B5 vs. B0 -3.2 0.9 0 -2.7 -4.4 -3.2 -3.3 

B20 vs. B0 -12.6 3.6 0 -10.7 -17.8 -12.6 -13.5 

2020 
B5 vs. B0 -2.2 0.7 0 -1.6 -0.8 -2.9 -2.4 

B20 vs. B0 -8.7 2.8 0 -6.5 -3.5 -9.8 -8.7 

* Les résultats pour COV totaux sont similaires à: acétaldéhyde, acroléine, benzène, formaldéhyde, HCT 

totaux, n-hexane et 1,3-butadiène. 

 

Utilisation de biodiesel: impacts sur la qualité de l’air au Canada 

La modélisation photochimique pour ce projet a été réalisée avec AURAMS pour examiner 

l’impact de l’utilisation de mélanges de biodiesel sur la qualité de l’air au Canada. En général, 

les scénarios B5 et B20 proposés sont associés à des changements très minimes des émissions et 

des concentrations ambiantes des polluants analysés. Les scénarios B5 et B20 en 2006 prévoient 

des changements mineures (moins de 1%), mais non négligeables de la qualité de l’air. En 
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général, les concentrations de PM2.5 et d’O3 diminuent en milieux urbains et augmentent dans les 

zones périphériques. Il est prévu que les concentrations de CO soient réduites dans toutes les 

régions. Pour les projections 2020, les changements prévus de la qualité de l’air sont très petits 

(moins de 0.5%) et souvent près des seuils de détection du modèle. Les concentrations d’O3 et de 

PM2.5 sont habituellement réduites dans les centres urbains, mais elles augmentent légèrement 

dans les zones environnantes. Les concentrations de CO sont réduites dans la majorité des 

endroits. Les plus petits impacts observés sous les scénarios 2020 sont dus aux réductions 

considérables des émissions de gaz d’échappement de référence du DTFTS en 2020 

comparativement à 2006, en partie à cause de l’adoption de normes d’émissions plus sévères 

pour les véhicules de modèle 2010 et ultérieurs. Les résultats de la présente étude concordent 

avec des rapports antérieurs qui ont évalué l’impact des carburants biodiesels à différents 

endroits en Amérique du Nord. Ces études ont démontré que les impacts seraient 

vraisemblablement minimes. La modélisation à haute résolution  a permis d’améliorer la 

résolution spatiale des impacts sur la qualité de l’air dans la région urbaine de Montréal. 

 

Utilisation de biodiesel: impacts sur la santé humaine dus aux changements d’émissions de PCA 

et de toxiques atmosphériques 

L’Outil pour évaluer les avantages d’une meilleure qualité de l’air (OEAQA) de Santé Canada a 

été utilisé pour quantifier les risques/bénéfices de morbidité et mortalité canadienne des PCA 

associés avec l’utilisation de B5 et de B20 en comparaison avec le DTFTS dans le parc des VLD 

routiers, en 2006 et en 2020. En 2006, l’utilisation annuelle de B5 et estivale de B20 sont 

associés avec une réduction d’environ cinq à sept mortalités prématurées en plus de réductions 

minimes des admissions à l’hôpital, des visites à l’urgence et de résultats de morbidité autres, 

principalement à cause de réductions mineures des niveaux de PM2.5 et d’O3. L’évaluation 

monétaire de ces bénéfices à la santé est estimée à 33 000 000$ pour B5 et à 48 000 000$ pour 

B20. Il est prévu que les bénéfices du biodiesel sur les émissions soient réduits en 2020 étant 

donné l’introduction de nouvelles technologies de contrôle des émissions dans le parc des VLD: 

il est estimé que l’impact général sur la santé de l’utilisation de B5 en 2020 soit quasiment 

neutre, tandis que l’utilisation de B20 l’été est associé à environ deux mortalités prématurées en 

fonction d’hausses minimes et localisés de PM2.5, d’O3 et de NO2, avec un coût net à la santé 

d’environ 15 000 000$. Il semble toutefois que les changements des concentrations de polluants 

sous-jacents à ces effets en 2020 soit près de la limite de détection du modèle AURAMS. 

 

Quoiqu’il est prévu que les émissions de toxiques atmosphériques de sources mobiles issues des 

VLD soient modifiées par l’utilisation de mélanges de biodiesel, l’impact des changements 

d’émissions sur l’exposition humaine à ces polluants n’a pu être quantifié étant donnée un 

manque de capacité de modélisation. Une analyse qualitative des données d’émissions de COV 

et d’HAP disponibles indique que des réductions minimes de benzène, de 1,3-butadiène, 

d’acétaldéhyde, de formaldéhyde, d’acroléine et d’HAP sont prévus en fonction de l’utilisation 

de biodiesel, ce qui peut se traduire par des réductions très minimes de l’exposition humaine à 
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ces polluants, notamment près de routes où la circulation de VLD est élevée. Toutefois, il est 

prévu que les bénéfices quant aux émissions et toutes réductions de l’exposition humaine leurs 

étant rattachées diminuent en 2020. 

 

Utilisation de biodiesel: toxicité des émissions de biodiesel 

Une analyse documentaire toxicologique détaillée a été réalisée comportant deux objectifs: 1) 

déterminer si les gaz d’échappement du biodiesel a un impact similaire, moindre ou supérieur 

relativement aux gaz d’échappement du diesel en termes d’effets spécifiques sur la santé et 2) 

attribuer toute différence quant à l’amplitude des effets observés (entre les gaz d’échappement 

de biodiesel et de diesel) à un changement dans le niveau de paramètre(s) physico-chimique(s) 

spécifique(s) des gaz d’échappement. 

 

L’analyse de plusieurs études a déterminé qu’il est improbable que les gaz d’échappement de 

biodiesel excède les gaz d’échappement de diesel en termes d’effets respiratoires (inflammation; 

effets histopathologiques; effets sur la fonction pulmonaire). 

 

Seulement deux études portant sur les effets cardiovasculaires (troubles endothéliaux, 

prothrombose, inflammation systémique et athérosclérose, effets hématologiques et évènements 

cardiaques) des gaz d’échappement de biodiesel ont été révisées. L’exposition aigüe de souris à 

des gaz d’échappement de biodiesel  a mené à des hausses de certains marqueurs d’inflammation 

systémiques comparativement aux gaz d’échappement de diesel. Une étude subchronique qui 

comprenait l’exposition de rats aux gaz d’échappement de biodiesel, mais pas une exposition au 

diesel, n’a rapporté aucun effet cardiovasculaire significatif. En fonction de ces données 

limitées, il n’a pas été possible d’émettre de conclusion quant à la comparaison des effets 

cardiovasculaires des gaz d’échappement de diesel et de biodiesel. 

 

L’analyse des effets pertinents à l’initiation de la carcinogénèse (clastogénécité, évènements 

biochimiques associés à l’instabilité génétique, cytotoxicité et mutagénicité) indique que les 

émissions de gaz d’échappement de biodiesel et de diesel sont similaires en termes de 

clastogénécité, que les gaz d’échappement de biodiesel ont un effet similaire ou moindre sur les 

évènements biochimiques (inflammation, espèces oxygénées réactives) associés à l’instabilité 

génétique et que le biodiesel égale ou excède la cytotoxicité du diesel. La majorité des études 

ayant analysé la mutagénicité démontrent que les extraits de PM des gaz d’échappement de 

biodiesel sont possiblement moins mutagènes que les extraits des gaz d’échappement de diesel. 

Il est important de noter qu’à l’exception de la mutagénicité, les données étaient assez limitées 

pour les effets considérés. Aussi, étant donné que plusieurs de ces études aient été réalisées selon 

différentes conditions expérimentales, des généralisations ne sont pas possibles à ce point-ci en 

ce qui a trait à l’initiation de la carcinogénèse par les gaz d’échappement de biodiesel. 
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Seulement une étude a analysé les effets reproductifs et développementaux, neurologiques et 

systémiques résultant d’une exposition par inhalation aux gaz d’échappement de biodiesel. 

Puisque cette étude ne comportait pas un traitement équivalent avec le diesel, il n’a pas été 

possible de comparer les gaz d’échappement de biodiesel à celui de diesel. L’exposition par voie 

cutanée au biodiesel a également été considérée en fonction du potentiel d’exposition lors du 

remplissage. Toutefois, l’irritation cutanée, un effet potentiel de ce type d’exposition, n’a pas été 

considérée dans l’étude analysée. 

 

Aucune information n’était disponible pour les effets immunologiques résultant de l’exposition 

aux gaz d’échappement de biodiesel. 

 

En ce qui a trait au second objectif de l’évaluation toxicologique, il a été déterminé que les 

études toxicologiques portant sur des effets respiratoires, cardiovasculaires et associés à 

l’initiation de la carcinogénèse reflètent de plus en plus des efforts voulant attribuer les 

différentes réponses biologiques entre les gaz d’échappement de biodiesel et de diesel à des 

différences entre des paramètres physico-chimiques des deux carburants. Toutefois, pour la 

majorité des études, les différences des niveaux de polluants individuels entre les gaz 

d’échappement de biodiesel et de diesel n’ont pas été reliées spécifiquement à des changements 

d’une réponse biologique donnée. 

 

Une analyse a été réalisée afin d’examiner le risque d’exposition par inhalation à l’agent 

infectieux de l’encéphalopathie spongiforme bovine (ESB) dans la population générale suite à la 

combustion de biodiesel produit à partir de graisse animale dérivé de matières à risque spécifiées 

(MRS). Deux scénarios ont été considérés. Dans le premier, le risque est considéré négligeable si 

les MRS et les graisses destinées à la production de biodiesel sont traitées pour atteindre un 

standard de pureté de graisse d’au plus 0,15% d’impuretés insolubles, tel que spécifié par les 

directives de l’ACIA. Dans le second scénario, dans lequel la teneur d’insolubles de la graisse 

issue de MRS excéderait 0,15% et contiendrait des agents d’ESB, il est prévu que les processus 

de production de biodiesel et de combustion contribueraient à une réduction du risque 

d’exposition par inhalation à des agents d’ESB. Cependant, étant donné le manque d’information 

quant à la réduction du potentiel d’infection de l’ESB lors de certains de ces processus, il n’est 

pas possible de définir le niveau de risque. 

 

Le potentiel de réactions allergiques dans la population générale suite à une exposition par 

inhalation aux gaz d’échappement de biodiesel issu de soya a été analysé puisque le soya est une 

des denrées alimentaires principales responsables de réactions allergiques. Il a été  conclu que la 

dénaturation et l’hydrolyse des protéines lors de la production de biodiesel et des étapes de 

purification réduiront vraisemblablement l’allergénécité du biodiesel. Toutefois, si des protéines 

allergènes étaient capables de survivre à ces derniers processus, il est très probable que les 

protéines seraient détruites lors du stade de combustion puisque les températures dans les 
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moteurs au diesel sont largement supérieures à celles qui causent des altérations considérables à 

la structure des protéines. 

 

Finalement, une analyse des principales catégories d’additifs de carburants qui seront 

vraisemblablement utilisées dans les carburants biodiesels au Canada a été réalisée. L’analyse 

comprenait de l’information contextuelle et toxicologique pour différents types d’additifs ainsi 

que certains produits spécifiques. 

 

Conclusion générale 

Quoique les scénarios analysés dans la présente évaluation ne reflètent pas des politiques 

canadiennes spécifiques d’utilisation de biodiesel, ils ont été sélectionnés afin de permettre un 

aperçu global des impacts potentiels sur la santé de l’utilisation de biodiesel au Canada. En 

général, il est prévu que l’utilisation de B5 ou de B20 à l’échelle nationale mène à des 

bénéfices/coûts à la qualité de l’air et la santé très minimes et que ceux-ci diminueront 

vraisemblablement dans le temps. Même si des limitations importantes au niveau des données et 

de la modélisation persistent, il est prévu que les impacts différentiels sur la santé en fonction de 

l’utilisation généralisée de faibles mélanges de biodiesel au Canada, tels que le suggère 

l’information présentement disponible, soient minimes. 

9.2 Limitations 

Lors de la réalisation de la présente évaluation du biodiesel au Canada, plusieurs lacunes et 

limitations au niveau des donnés ont été identifiées, telles que : la disponibilité des données, la 

caractérisation physico-chimique des composants de biodiesel, l’impact du biodiesel sur les 

émissions de véhicules et les limitations inhérentes des systèmes de modélisation sélectionnés. 

 

En ce qui a trait au stade de production du cycle de vie du biodiesel, les données de suivis des 

émissions provenant des usines de production sont insuffisantes pour entreprendre une 

évaluation quantitative des impacts potentiels sur la qualité de l’air. Spécifiquement, les données 

sont insuffisantes pour inclure les émissions associées avec la production de biodiesel dans 

l’inventaire des émissions utilisé par AURAMS pour la modélisation des niveaux de polluants 

atmosphériques nationaux ou pour évaluer les impacts locaux de la production de biodiesel à 

l’aide de modèle de dispersion. Cela est dû en partie au fait que la production de biodiesel est un 

secteur industriel relativement nouveau et que les niveaux actuels de production, d’utilisation et 

d’émissions n’obligent pas les producteurs à se rapporter à l’INRP. Il est prévu que des données 

seront prélevées dans les prochaines années lorsque de plus grandes usines de production de 

biodiesel seront en activité. 

 

La compréhension du comportement des carburants biodiesels suite à des déversements 

accidentels est limitée par la rareté de données concernant les paramètres physico-chimiques de 

base des composants de biodiesel. Quoique certaines lacunes puissent être palliées à l’aide 
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d’outils disponibles (p. ex., EpiSuite, SPARC, fraction de carbone), des incertitudes persistent 

pour plusieurs paramètres importants. La modélisation de l’évolution et de la migration 

environnementale est limitée à des modèles à critères simples (de niveau triage), qui requièrent 

seulement un nombre limité d’entrées et qui ne supposent aucune interaction entre les 

composants de biodiesel et de diesel. Quoique ce type de modélisation soit pratique, il dépend 

fortement des valeurs sélectionnées et pourrait ne pas être représentatif de l’ensemble des 

conditions environnementales canadiennes. 

 

Un nombre de lacunes importantes au niveau des données existe dans la base de données globale 

des essais d’émissions de véhicules pour le biodiesel. Bien que les essais de véhicules et de 

moteurs avec des mélanges de biodiesel révèlent certaines tendances en ce qui a trait aux 

impacts sur les polluants principaux comme les PM, le CO et les NOX, des tests supplémentaires 

sont nécessaires pour caractériser ces émissions avec plus de précision et pour étendre 

l’inventaire des polluants régulièrement analysés afin d’inclure des toxiques atmosphériques 

comme les HAP. De plus, la majorité des tests avec le biodiesel a été réalisée sur des véhicules 

et des moteurs plus anciens et les données issues de nouveaux modèles de véhicules et moteurs 

développés pour répondre à des normes d’émissions plus contraignantes sont insuffisantes pour 

quantifier leurs impacts. Spécialement, la littérature suggère que les émissions des VLgD et des 

VLD pourraient varier différemment avec le biodiesel, mais les données pour les VLgD sont très 

limitées et, conséquemment, les impacts sur les émissions ne sont pas quantifiés. Similairement, 

il y a une insuffisance de données pour quantifier l’impact du biodiesel sur les véhicules hors-

routes. De plus, il est important de déterminer l’impact relatif des carburants biodiesels sur les 

véhicules et les moteurs équipés de dispositifs de traitement des émissions des gaz 

d’échappement à mesure que la fraction de ces véhicules augmentent dans le parc de véhicules 

routiers. Dernièrement, les mesures d’émissions de carburants biodiesels et la caractérisation de 

certains types de polluants (p. ex., des espèces de COV, les particules ultrafines) pourraient 

nécessiter le développement de nouvelles méthodes standards d’essais afin d’augmenter le 

niveau de précision et de prendre en compte les particularités physico-chimiques des carburants 

biodiesels. 

 

La modélisation des émissions routières avec MOBILE6.2C soulignent les limitations des 

données susmentionnées concernant les modèles récents de véhicules lourds (c.-à-d. les modèles 

2010 et suivants) et pour les classes de véhicules  autres que les VLD (VLgD et véhicules hors-

routes). En plus, un manque de données provinciales et territoriales précises quant au nombre de 

véhicules et au niveau d’activité introduit un degré d’incertitude dans la caractérisation du parc 

de véhicules canadien et de leurs émissions. Il doit être mentionné qu’Environnement Canada 

adapte présentement un nouveau modèle d’émissions de sources mobiles de l’US EPA connu 

sous le nom de MOVES  (Motor Vehicle Emissions Simulator) pour son utilisation au Canada. 

Ce modèle estime des émissions de PM significativement supérieures pour les véhicules au 

diesel comparativement à MOBILE6.2C. Lors de la présente analyse, il n’y avait pas de version 
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canadienne du modèle MOVES capable de modéliser les biocarburants. Toutefois, il est prévu 

que  l’utilisation de MOVES dans la présente évaluation n’aurait pas altéré la conclusion que 

l’impact du biodiesel sur l’inventaire globale des émissions canadiennes et les résultats 

subséquents sur la santé soit minime. 

 

En ce qui a trait à la modélisation de la qualité de l’air réalisé dans le cadre de la présente 

évaluation, le niveau de confiance envers les concentrations estimées de certains polluants est 

une limitation majeure (p. ex., le CO et les espèces de COV). Ces incertitudes sont causées 

partiellement par un inventaire des émissions incomplet, soit à cause de sources ignorées (p. ex. 

CO) et/ou l’absence de données précises pour certains polluants (p. ex., HAP et espèces de COV 

individuelles). Une validation des résultats de modélisation à haute résolution et des essais 

supplémentaires sont nécessaires afin de permettre une meilleure utilisation des capacités de 

modélisation actuelles. L’allocation spatiale et la modélisation de la circulation pour la région de 

Montréal sont également limitées à une résolution de 1 km. Quoique ceci soit une amélioration 

notable comparativement aux capacités de modélisation antérieures, une résolution au niveau des 

rues, surtout le long des axes routiers principaux, permettrait d’obtenir une évaluation plus 

précise des impacts sur la qualité de l’air. 

 

Tenter d’estimer les impacts futurs des carburants implique la projection de nombreuses 

variables, qui implique des suppositions et des incertitudes. Pour la présente analyse, des 

suppositions sont prises en ce qui concerne les tendances de consommation de carburant, les 

technologies, la qualité des carburants, les populations de véhicules, la composition du parc, les 

inventaires d’émissions, le comportement humain (véhicules kilomètres parcourus), les 

populations humaines et les taux de mortalité et de maladie de référence. Quoique celles-ci 

entraînent de l’incertitude dans l’analyse, les valeurs sélectionnées représentent les meilleures 

estimations provenant d’experts et d’agences variés. 

 

Aucune analyse d’incertitude formelle regroupant l’ensemble des incertitudes des différentes 

parties de la présente évaluation n’a été réalisée. Les modèles MOBILES6.2C et AURAMS sont 

déterministes, c.-à-d. qu’ils se basent sur des valeurs uniques pour les paramètres d’entrées au 

lieu de distributions et, ainsi, l’incertitude des estimations n’est pas formellement prise en 

compte. ABQAT considère l’incertitude inhérente des RCR et des évaluations économiques en 

les intégrant selon des distributions au lieu de valeurs uniques et génèrent une distribution des 

estimations des impacts. Les impacts sur la santé associés avec la modélisation nationale ont été 

rapportés selon les 2,5
e
 et 97,5

e
 percentiles en plus de la valeur moyenne. Globalement, le fait 

que les effets estimés du biodiesel soient minimes n’est pas influencé par la sélection de ces 

percentiles ou de la moyenne et, par conséquent, par l’incertitude de ces estimations. 

 

La présente analyse a été élaborée afin d’évaluer les impacts sur la santé de la population de 

l’utilisation généralisée de B5 et de B20 dans le parc de VLD routiers, même si la réalité de 
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l’utilisation de biodiesel au Canada est que cette utilisation varie géographiquement et 

temporellement, ainsi qu’en termes de niveaux de mélanges utilisés. Toutefois, étant donné que 

les impacts potentiels de l’utilisation de B20 ont été estimés comme étant négligeables et 

diminuant dans le futur, il est anticipé que l’utilisation de biodiesel dans les centres urbains 

canadiens aura un impact limité sur la qualité de l’air et la santé. 

 

Une grande part de l’incertitude associé avec l’analyse toxicologique des émissions des gaz 

d’échappement du biodiesel est reliée à la quantité limitée d’information disponible sur les effets 

sur la santé. Parmi les études qui évaluent les gaz d’échappement de biodiesel, plusieurs étaient 

basées sur des niveaux d’exposition in vitro élevés ou aigus et leur signification quant aux 

niveaux auxquels la population générale est exposée n’était pas claire. Une étude subchronique 

importante avec des rats ne comportait pas d’exposition au diesel, limitant ainsi toute 

comparaison des effets sur la santé considérés. Des différentes significatives quant aux  

approches expérimentales (p. ex., modèles animaux, carburants, niveaux de traitement, types de 

moteurs, conditions d’opération et méthodologies de l’étude) des études sur le biodiesel et le 

diesel ont également contribué au niveau d’incertitude de l’analyse. 

 

En réalisant l’analyse de l’examen du risque qu’une exposition par inhalation à l’agent 

infectieux de l’ESB ait lieu dans la population générale suite à la combustion de biodiesel 

produit à partir de graisses provenant de MRS contenant plus de 0,15% de contenu insoluble (et 

contenant des agents d’ESB), il a été conclu que les processus de production et de combustion de 

biodiesel contribueraient à une réduction du risque d’exposition par inhalation. Toutefois, il y a 

peu ou pas d’information empirique quant au niveau de réduction de l’infectiosité de l’ESB suite 

à la production de biodiesel. Également, il existe une certaine incertitude quant à la capacité des 

températures des moteurs à compression à rendre inactif les agents d’ESB. 

 

Quoiqu’il a été conclu que le potentiel de réactions allergiques dans la population générale suite 

à une exposition par inhalation aux gaz d’échappement de biodiesel issu de soya soit improbable 

puisque les protéines seraient probablement détruites durant la combustion, il n’y a pas de 

données d’essais spécifiques pour appuyer cette conclusion. Il a également été suggéré que la 

dénaturation et l’hydrolyse des protéines lors de la production de biodiesel pourraient affecter le 

potentiel d’allergénécité. Toutefois, il n’y a toujours pas d’information empirique directe pour 

appuyer ceci. 

 

Il y a un niveau d’incertitude relativement élevé concernant les additifs et leur utilisation dans le 

biodiesel au Canada. Ceci découle du fait qu’il est difficile de prédire quels produits seront 

utilisés sur une base régulière et que l’information toxicologique et d’exposition relativement à 

ces produits est limitée. 



Évaluation des risques à la santé 
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Tableau III-1 Paramètres intrants spécifiques aux scénarios 

 

Paramètre 

Scénario 

RSS 

Renversement 

de camion 

Volume/aire de rejet de LPNA (m) 
 a
 NA NA 

Profondeur minimal de la zone de LPNA (m) NA NA 

Flux de LPNA (m/j) NA NA 

Durée de rejet (j) NA NA 

Rayon de la nappe de LPNA (m) NA NA 

Temps de simulation (a) 5 1 

Épaisseur de la source (m) 3 3 

Longueur de la source/estimation de la longueur 

du panache (m) 10 10 

Profondeur de l’eau souterraine (m) 3.0 3.0 

Largeur de la source (m) 10 10 

Concentration de la source dans l’eau 

souterraine (mg/L) 10 10 

a- basé sur le rejet de 10 000 L de LPNA sur 100 m
2
, sans correction pour la densité 

NA : non applicable 

Source: Meridian 2010b, Tableau A-5 

 

Tableau III-2 Valeurs des intrants spécifiques requis pour la modélisation de LPNA avec le modèle HSSM 

 

Paramètre du 

LPNA 

Mélange de LPNA 
Unité Référence 

ULSD B5 B20 B100 

Densité 0,84 0,84 0,85 0,88 kg/L 
Meridian 2009a, 

Tableau 9 

Viscosité 

cinématique 
2,8 2,9 3,2 5,0 cSt 

Meridian 2009b, 

Tableau 1 

Viscosité 

dynamique 
2,35 2,44 2,72 4,4 cP Calculé 

Tension de surface 25 25 26 29 mN/m 
HSSM; Allen et 

coll. 1999 

KOC 7,94*10
4
 7,81*10

4
 7,42*10

4
 6,31*10

4
 L/kg 

Meridian 2009a, 

Tableau 11 

Tension d’interface 

LPNA/eau 
23,2 15,3 12,3 11,5 mN/m 

Hollebone et coll. 

2008 

Solubilité dans 

l’eau 
0,00 5,25*10

-4
 2,10*10

-3
 9,00*10

-3
 mg/L 

Meridian 2009a, 

Tableau 10 
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Tableau III-3 Paramètres chimiques et physiques des composés aliphatiques et aromatiques du diesel à faible teneur en soufre  

 

Composés aliphatiques Unité C>10-C12 C>12-C16 C>16-C21 C>21-C34 Référence 

Poids moléculaire g/mol 1,60*10
2
 2,00*10

2
 2,55*10

2
 3,80*10

2
 

CCME 2008b, Tableau B.1; 

Meridian 2010b, Tableau 4 

Facteur de retardement (sol grossier) - 5,96*10
3
 1,19*10

5
 1,50*10

7
 2,37*10

11
 Calculé (CCME 2008b) 

Facteur de retardement (sol fin) - 3,72*10
3
 7,43*10

4
 9,36*10

6
 1,48*10

11
 Calculé (CCME 2008b) 

KOC L/kg 2,51*10
5
 5,01*10

6
 6,31*10

8
 1,00*10

13
 

CCME 2008b, Tableau B.1; 

Meridian 2010b, Tableau 4 

Demi-vie j 1,75*10
3
 1,75*10

3
 1,75*10

3
 1,75*10

3
 

CCME 2008b, Tableau C.4; 

Meridian 2010b, Tableau 4 

Solubilité dans l’eau mg/L 3,40*10
-2

 7,60*10
-4

 2,50*10
-6

 1,26*10
11

 
CCME 2008b, Tableau B.1; 

Meridian 2010b, Tableau 4 

Coefficient de partition dans l’eau L/kg 4,57*10
7
 2,56*10

9
 9,92*10

11
 2,93*10

17
 Meridian 2010b, Tableau 4 

Concentration dans le LPNA (% de F2 ou F3)
1
 % wt 36,0 44,0 56,0 24,0 CCME 2008b, Tableau C.4 

Viscosité cSt 2,80 2,80 2,80 2,80 Meridian 2009a, Tableau 1 

Coefficient de diffusion dans l’eau
2
 cm

2
/s 1,00*10

-5
 1,00*10

-5
 1,00*10

-5
 1,00*10

-5
 CCME 2008b, Tableau C.4 

 

Composés aromatiques Unité C>10-C12 C>12-C16 C>16-C21 C>21-C34 Référence 

Poids moléculaire g/mol 1,30*10
2
 1,50*10

2
 1,80*10

2
 2,50*10

2
 CCME 2008b, Tableau B.1 

Facteur de retardement (sol grossier) - 60,6 1,20*10
2
 3,76*10

2
 2,99*10

3
 Calculé (CCME 2008b) 

Facteur de retardement (sol fin) - 38,2 7,53*10 2,35*10
2
 1,87*10

3
 Calculé (CCME 2008b) 

KOC L/kg 2,51*10
3
 5,01*10

3
 1,58E*10

4
 1,26*10

5
 CCME 2008b, Tableau B.1 

Demi-vie j 1,75*10
3
 1,75*10

3
 1,75*10

3
 1,75*10

3
 

CCME 2008b; Meridian 2010b, 

Tableau 4 

Solubilité dans l’eau mg/L 25,0 5,80 0,65 6,60*10
-3

 CCME 2008b, Tableau B.1 

Coefficient de partition dans l’eau L/kg 5,05*10
4
 2,51*10

5
 2,69*10

6
 3,68*10

8
 Meridian 2010b, Tableau 4 

Concentration dans le LPNA (% de F2 ou F3) % wt 9,00 11,0 14,0 6,00 CCME 2008b, Tableau C.4 

Viscosité cSt 2,80 2,80 2,80 2,80 Meridian 2009a, Tableau 1 

Coefficient de diffusion dans l’eau cm
2
/s 1,00*10

-5
 1,00*10

-5
 1,00*10

-5
 1,00*10

-5
 CCME 2008b, Tableau C.4  

                                                 
1
 Les composés C>10-C12 et  C>12-C16 sont inclus dans F2; les composés C>16-C21 et C>21-C34 sont inclus dans F3. 

2
 Basé sur la valeur pour l’air multipliée par 10

-5
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Tableau III-4 Paramètres chimiques et physiques des esters de méthyle du biodiesel de canola 

 

Ester de méthyle Unité 
Béhénate de 

méthyle 

Érucate de 

méthyle 

Tétracosanate 

de méthyle 

Palmitate 

de méthyle 

Palmitoléate 

de méthyle 

Arachidate 

de méthyle 

Eicosinate 

de méthyle 
Référence 

Poids moléculaire g/mol 3,55*10
2
 3,53*10

2
 3,83*10

2
 2,71*10

2
 2,69*10

2
 3,27*10

2
 3,25*10

2
 a 

Facteur de retardement (sol grossier) - 3,06*10
4
 1,75*10

4
 5,84*10

4
 4,37*10

2
 6,70*10

2
 9,45*10

3
 9,45*10

3
 b 

Facteur de retardement (sol fin) - 1,91*10
4
 1,09*10

4
 3,65*10

4
 2,73*10

2
 4,19*10

2
 5,91*10

3
 5,91*10

3
 b 

KOC L/kg 1,29*10
6
 7,36*10

5
 2,46*10

6
 1,84*10

4
 2,82*10

4
 3,98*10

5
 3,98*10

5
 c 

Demi-vie j 8,75*10
2
 8,75*10

2
 8,75*10

2
 8,75*10

2
 8,75*10

2
 8,75*10

2
 8,75*10

2
 c 

Solubilité dans l’eau mg/L 1,13*10
-5

 6,56*10
-6

 1,00*10
-6

 1,10*10
-2

 2,29*10
-2

 1,00*10
-4

 1,03*10
-4

 c 

Coefficient de partition dans l’eau L/kg 1,07*10
11

 1,83*10
11

 1,30*10
12

 8,37*10
7
 3,99*10

7
 1,11*10

10
 1,08*10

10
 b 

Concentration dans le LPNA (% de F2 

ou F3) 
% wt 0,10 0,80 0,10 4,50 0,20 0,10 0,50 d 

Viscosité cSt 5,00
#
 5,00

#
 5,00

#
 4,38 3,67 5,00

#
 5,00

#
 c 

Coefficient de diffusion dans l’eau cm
2
/s 3,39*10

-6
 3,41*10

-6
 3,23*10

-6
 4,02*10

-6
 4,06*10

-6
 3,56*10

-6
 3,60*10

-6
 e 

 

Paramètre Unité 
Stéarate de 

méthyle 

Oléate (cis) & élaidate 

(trans) de méthyle 

Linoléate de 

méthyle 

 Linolénate α- & 

γ- de méthyle 
Référence 

Poids moléculaire g/mol 2,99*10
2
 2,97*10

2
 2,95*10

2
 2,93*10

2
 a 

Facteur de retardement (sol grossier) - 1,48*10
3
 1,48*10

3
 1,48*10

3
 1,48*10

3
 b 

Facteur de retardement (sol fin) - 9,26*10
2
 9,26*10

2
 9,26*10

2
 9,26*10

2
 b 

KOC L/kg 6,24*10
4
 6,24*10

4
 6,24*10

4
 6,24*10

4
 c 

Demi-vie j 8,75*10
2
 8,75*10

2
 8,75*10

2
 8,75*10

2
 c 

Solubilité dans l’eau mg/L 1,00*10
-3

 4,10*10
-3

 1,30*10
-2

 3,50*10
-2

 c 

Coefficient de partition dans l’eau L/kg 1,02*10
9
 2,46*10

8
 7,71*10

7
 2,84*10

7
 b 

Concentration dans le LPNA (% de F2 

ou F3) 
% wt 1,90 60,8 22,2 8,80 d 

Viscosité cSt 5,85 4,51 3,65 3,14 c 

Coefficient de diffusion dans l’eau cm
2
/s 3,77*10

-6
 3,81*10

-6
 3,85*10

-6
 3,89*10

-6
 e 

#
 En fonction de l’équivalence en carbone (Meridian 2009b, Tableau 1) 

Référence: a. Meridian 2009a, Tableau 2A; b. Calculé (CCME 2008b); c. Meridian 2009a, Tableau 5A; d. Meridian 2009a, Tableau 9; e. US 

EPA 2010a 
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Figure III-1 RSS - Estimation de la longueur maximale du panache de ULSD (par composé) dans la 

direction de l’écoulement de l’eau souterraine dans un sol grossier selon une concentration initiale de 

la source de 10 mg/L, après 1 an et 5 ans, telle que modélisée avec BIOSCREEN-AT
3
 

 

 
 

Figure III-2 RSS – Estimation de la longueur maximale du panache de B100 de canola (par composé) 

dans la direction de l’écoulement de l’eau souterraine dans un sol grossier selon une concentration 

initiale de la source de 10 mg/L, après 1 an et 5 ans, telle que modélisée avec BIOSCREEN-AT    

                                                 
3
 Note: Les composés pour lesquels la migration prévue est inférieure à 3 m ne sont pas présentés. Source: 

Meridian 2010b 
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Figure III-3 RSS – Estimations de la composition du panache et de la concentration des composés dans un sol grossier après 5 ans pour le ULSD, B5, 

B20 et B100, telles que modélisées avec BIOSCREEN-AT 



 

1 

 

Annexe V. Résultats MOBILE6.2C 
 

Liste des Tableaux 

 
Tableau V-1 Émissions de PMT, PM10 et PM2.5 (en tonnes) et variations des émissions 

pour des mélanges de biodiesel comparativement à B0 (en %) pour les VLD et toutes les 

sources MOBILE6.2C en 2006, 2010, 2015 et 2020 .................................................................. 1 
Tableau V-2 Émissions de NOX et de CO (en tonnes) et variations des émissions pour des 

mélanges de biodiesel comparativement à B0 (en %) pour les VLD et toutes les sources 

MOBILE6.2C en 2006, 2010, 2015 et 2020 ............................................................................... 2 
Tableau V-3 Émissions de COV (totaux, échappement, acétaldéhyde, formaldéhyde, 

acroléine) et de HCT totaux pour des mélanges de biodiesel comparativement à B0 (en 

%) pour les VLD et toutes les sources MOBILE6.2C en 2006, 2010, 2015 et 2020 ................. 3 
Tableau V-4 Émissions de HAP (en kg) et variations des émissions pour des mélanges de 

biodiesel comparativement à B0 (en %) pour les VLD et toutes les sources MOBILE6.2C 

en 2006, 2010, 2015 et 2020 ....................................................................................................... 4 

Tableau V-5 Émissions générées par les VLD de certains polluants selon différents 

scenarios d’utilisation de biodiesel par province pour l’année 2006, en valeurs absolues 

(en tonnes ou kilogrammes) et relatives (en %) .......................................................................... 5 

Tableau V-6 Émissions générées par les VLD de certains polluants selon différents 

scenarios d’utilisation de biodiesel par province pour l’année 2020, en valeurs absolues 

(en tonnes ou kilogrammes) et relatives (en %) .......................................................................... 6 
 



 

1 

 

Tableau V-1 Émissions de PMT, PM10 et PM2.5 (en tonnes) et variations des émissions pour des mélanges de biodiesel comparativement à B0 (en %) 

pour les VLD et toutes les sources MOBILE6.2C en 2006, 2010, 2015 et 2020 

 
 VLD Toutes les sources MOBILE6.2C 

PMT/PM10 

échappement* 
PM2.5 échappement PM10 échappement PM2.5 échappement PMT échappement 

tonnes % tonnes % tonnes % tonnes % tonnes % 

2006 B0 6954,60 0,00 6399,49 0,00 12135,34 0,00 10837,39 0,00 12272,08 0,00 

B1 6910,61 -0,63 6358,98 -0,63 12091,35 -0,36 10796,88 -0,37 12228,09 -0,36 

B2 6866,60 -1,27 6318,16 -1,27 12047,34 -0,73 10756,06 -0,75 12184,08 -0,72 

B5 6734,43 -3,17 6197,22 -3,16 11915,17 -1,81 10635,12 -1,87 12051,91 -1,79 

B20 6077,69 -12,61 5592,55 -12,61 11258,43 -7,23 10030,45 -7,45 11395,17 -7,15 

2010 B0 4197,68 0,00 3863,55 0,00 8525,65 0,00 7666,91 0,00 8642,21 0,00 

B1 4171,56 -0,62 3839,50 -0,62 8499,53 -0,31 7642,86 -0,31 8616,09 -0,30 

B2 4146,02 -1,23 3815,68 -1,24 8473,99 -0,61 7619,04 -0,62 8590,55 -0,60 

B5 4067,57 -3,10 3743,26 -3,11 8395,54 -1,53 7546,62 -1,57 8512,10 -1,51 

B20 3678,59 -12,37 3384,69 -12,39 8006,56 -6,09 7188,05 -6,25 8123,12 -6,01 

2015 B0 1836,12 0,00 1690,77 0,00 5234,97 0,00 4803,12 0,00 5329,02 0,00 

B1 1826,38 -0,53 1680,93 -0,58 5225,23 -0,19 4793,28 -0,20 5319,28 -0,18 

B2 1816,19 -1,09 1671,74 -1,13 5215,04 -0,38 4784,09 -0,40 5309,09 -0,37 

B5 1784,51 -2,81 1643,11 -2,82 5183,36 -0,99 4755,46 -0,99 5277,41 -0,97 

B20 1630,03 -11,22 1501,02 -11,22 5028,88 -3,94 4613,37 -3,95 5122,93 -3,87 

2020 B0 889,92 0,00 820,26 0,00 4200,21 0,00 3859,95 0,00 4294,76 0,00 

B1 886,37 -0,40 816,36 -0,48 4196,66 -0,08 3856,05 -0,10 4291,21 -0,08 

B2 882,29 -0,86 812,73 -0,92 4192,58 -0,18 3852,42 -0,20 4287,13 -0,18 

B5 870,86 -2,14 802,34 -2,18 4181,15 -0,45 3842,03 -0,46 4275,70 -0,44 

B20 813,19 -8,62 748,48 -8,75 4123,48 -1,83 3788,17 -1,86 4218,03 -1,79 

* Pour les VLD, les valeurs de PMT et de PM10 sont identiques. 
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Tableau V-2 Émissions de NOX et de CO (en tonnes) et variations des émissions pour des mélanges de biodiesel comparativement à B0 (en %) pour les 

VLD et toutes les sources MOBILE6.2C en 2006, 2010, 2015 et 2020 

 

  

  

  

VLD Toutes les sources MOBILE6.2C 

NOX CO NOX CO 

tonnes % tonnes % tonnes % tonnes % 

2006 B0 278474,16 0,00 60577,70 0,00 529644,75 0,00 4360359,60 0,00 

B1 278973,49 0,18 60253,16 -0,54 530144,08 0,09 4360035,06 -0,01 

B2 279475,36 0,36 59927,01 -1,07 530645,95 0,19 4359708,91 -0,01 

B5 280978,71 0,90 58950,80 -2,69 532149,30 0,47 4358732,70 -0,04 

B20 288497,89 3,60 54072,18 -10,74 539668,48 1,89 4353854,08 -0,15 

2010 B0 196172,03 0,00 41095,09 0,00 399516,68 0,00 3454964,59 0,00 

B1 196523,27 0,18 40886,39 -0,51 399867,92 0,09 3454755,89 -0,01 

B2 196874,80 0,36 40676,77 -1,02 400219,45 0,18 3454546,27 -0,01 

B5 197928,98 0,90 40044,21 -2,56 401273,63 0,44 3453913,71 -0,03 

B20 203200,56 3,58 36893,11 -10,23 406545,21 1,76 3450762,61 -0,12 

2015 B0 100834,85 0,00 20708,39 0,00 231714,62 0,00 2772745,27 0,00 

B1 101000,51 0,16 20618,71 -0,43 231880,28 0,07 2772655,59 0,00 

B2 101170,34 0,33 20530,00 -0,86 232050,11 0,14 2772566,88 -0,01 

B5 101671,91 0,83 20260,38 -2,16 232551,68 0,36 2772297,26 -0,02 

B20 104186,70 3,32 18916,41 -8,65 235066,47 1,45 2770953,29 -0,06 

2020 B0 54392,83 0,00 13114,01 0,00 144267,54 0,00 2549485,32 0,00 

B1 54470,82 0,14 13071,47 -0,32 144345,53 0,05 2549442,78 0,00 

B2 54547,70 0,28 13028,86 -0,65 144422,41 0,11 2549400,17 0,00 

B5 54776,28 0,70 12899,59 -1,64 144650,99 0,27 2549270,90 -0,01 

B20 55925,10 2,82 12258,70 -6,52 145799,81 1,06 2548630,01 -0,03 
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Tableau V-3 Émissions de COV (totaux, échappement, acétaldéhyde, formaldéhyde, acroléine) et de HCT totaux pour des mélanges de biodiesel 

comparativement à B0 (en %) pour les VLD et toutes les sources MOBILE6.2C en 2006, 2010, 2015 et 2020 

 
 COV 

totaux/échapp.* 
Acétaldéhyde Formaldéhyde Acroléine HCT totaux 

tonnes % kg % kg % kg % kg % 

2006 B0 10544,45 0,00 318118,58 0,00 863802,07 0,00 38656,18 0,00 10690,04 0,00 

B1 10451,13 -0,89 315286,58 -0,89 856130,92 -0,89 38303,57 -0,91 10594,42 -0,89 

B2 10358,00 -1,77 312468,46 -1,78 848448,10 -1,78 37977,69 -1,76 10500,15 -1,78 

B5 10075,85 -4,44 303984,29 -4,44 825399,67 -4,45 36932,65 -4,46 10214,37 -4,45 

B20 8669,10 -17,79 261565,05 -17,78 710216,92 -17,78 31789,39 -17,76 8790,06 -17,77 

2010 B0 8523,47 0,00 257273,96 0,00 698503,01 0,00 31251,59 0,00 8644,78 0,00 

B1 8464,32 -0,69 255513,12 -0,68 693774,82 -0,68 31052,61 -0,64 8585,85 -0,68 

B2 8407,56 -1,36 253776,06 -1,36 689046,85 -1,35 30838,69 -1,32 8528,22 -1,35 

B5 8235,06 -3,38 248551,63 -3,39 674878,14 -3,38 30192,25 -3,39 8351,57 -3,39 

B20 7370,53 -13,53 222439,25 -13,54 604008,67 -13,53 27030,40 -13,51 7473,32 -13,55 

2015 B0 7089,39 0,00 214011,81 0,00 581103,09 0,00 26008,17 0,00 7192,86 0,00 

B1 7063,52 -0,36 213219,90 -0,37 578978,77 -0,37 25907,03 -0,39 7165,14 -0,39 

B2 7036,51 -0,75 212450,78 -0,73 576851,19 -0,73 25820,20 -0,72 7137,30 -0,77 

B5 6959,36 -1,83 210102,08 -1,83 570510,15 -1,82 25529,86 -1,84 7060,73 -1,84 

B20 6570,61 -7,32 198412,42 -7,29 538760,83 -7,29 24110,05 -7,30 6668,25 -7,29 

2020 B0 6621,07 0,00 199954,30 0,00 542912,44 0,00 24294,16 0,00 6717,60 0,00 

B1 6611,37 -0,15 199598,54 -0,18 541986,14 -0,17 24252,99 -0,17 6707,92 -0,14 

B2 6599,91 -0,32 199259,48 -0,35 541031,77 -0,35 24221,45 -0,30 6695,43 -0,33 

B5 6567,91 -0,80 198212,94 -0,87 538194,77 -0,87 24097,01 -0,81 6660,01 -0,86 

B20 6392,20 -3,46 193014,43 -3,47 524061,55 -3,47 23461,29 -3,43 6485,82 -3,45 

* Pour les VLD, les valeurs de COV totaux et COV échappement sont identiques. 
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 Tableau V-4 Émissions de HAP (en kg) et variations des émissions pour des mélanges de biodiesel comparativement à B0 (en %) pour les VLD et toutes 

les sources MOBILE6.2C en 2006, 2010, 2015 et 2020 

 
 

B[a]a B[a]p Chrysène Fluoranthène 
Indéno(1,2,3-

cd)pyrène 
Naphthalène Pyrène 

nettes % nettes % nettes % nettes % nettes % nettes % nettes % 

2006 B0 739,64 0,00 564,79 0,00 533,53 0,00 4512,93 0,00 358,58 0,00 455028,25 0,00 6197,81 0,00 

B1 738,26 -0,19 564,24 -0,10 533,35 -0,03 4512,16 -0,02 358,52 -0,02 454971,52 -0,01 6195,94 -0,03 

B2 736,72 -0,39 563,64 -0,20 532,77 -0,14 4511,06 -0,04 358,43 -0,04 454915,32 -0,02 6194,64 -0,05 

B5 731,43 -1,11 562,07 -0,48 531,98 -0,29 4508,54 -0,10 358,31 -0,08 454745,20 -0,06 6189,79 -0,13 

B20 707,47 -4,35 553,58 -1,98 527,89 -1,06 4495,18 -0,39 358,02 -0,16 453897,91 -0,25 6166,21 -0,51 

2010 B0 563,71 0,00 457,27 0,00 438,94 0,00 3775,64 0,00 303,20 0,00 385160,82 0,00 5176,96 0,00 

B1 562,56 -0,20 456,98 -0,06 438,87 -0,02 3775,09 -0,01 303,17 -0,01 385127,73 -0,01 5176,17 -0,02 

B2 561,74 -0,35 456,75 -0,11 438,68 -0,06 3774,53 -0,03 303,17 -0,01 385093,89 -0,02 5175,27 -0,03 

B5 558,81 -0,87 455,94 -0,29 438,08 -0,20 3772,95 -0,07 303,05 -0,05 384993,73 -0,04 5172,58 -0,08 

B20 544,57 -3,40 451,22 -1,32 435,37 -0,81 3765,01 -0,28 302,60 -0,20 384492,23 -0,17 5158,58 -0,36 

2015 B0 392,73 0,00 345,60 0,00 338,40 0,00 2967,84 0,00 241,30 0,00 303310,75 0,00 4061,10 0,00 

B1 392,42 -0,08 345,44 -0,05 338,33 -0,02 2967,70 0,00 241,30 0,00 303297,33 0,00 4060,64 -0,01 

B2 391,99 -0,19 345,30 -0,09 338,30 -0,03 2967,36 -0,02 241,30 0,00 303283,80 -0,01 4060,23 -0,02 

B5 390,92 -0,46 344,96 -0,19 338,14 -0,08 2966,72 -0,04 241,26 -0,02 303244,34 -0,02 4059,40 -0,04 

B20 385,25 -1,90 343,20 -0,69 337,16 -0,37 2963,52 -0,15 241,20 -0,04 303044,83 -0,09 4053,53 -0,19 

2020 B0 354,57 0,00 331,47 0,00 328,03 0,00 2907,50 0,00 239,50 0,00 298686,03 0,00 3975,72 0,00 

B1 354,36 -0,06 331,41 -0,02 328,00 -0,01 2907,38 0,00 239,50 0,00 298681,38 0,00 3975,57 0,00 

B2 354,12 -0,13 331,32 -0,05 327,96 -0,02 2907,29 -0,01 239,50 0,00 298676,34 0,00 3975,43 -0,01 

B5 353,65 -0,26 331,25 -0,07 327,85 -0,05 2907,18 -0,01 239,50 0,00 298661,33 -0,01 3975,12 -0,02 

B20 351,43 -0,89 330,66 -0,24 327,61 -0,13 2905,94 -0,05 239,50 0,00 298586,43 -0,03 3972,98 -0,07 
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Tableau V-5 Émissions générées par les VLD de certains polluants selon différents scenarios d’utilisation de biodiesel par province pour l’année 2006, 

en valeurs absolues (en tonnes ou kilogrammes) et relatives (en %) 

 

Région Scénario 
PMT/PM10 

(tonnes) 

PM2.5 

(tonnes) 

NOX 

(tonnes) 

COV 

totaux 

(tonnes) 

CO 

(tonnes) 

Benzène 

(kg) 

1,3-

butadiène 

(kg) 

Formaldéhyde 

(kg) 

HCT 

échapp. 

(kg) 

AB B0 1414,98 1302,26 53808,29 2096,94 12482,73 23068,12 13397,45 171741,9 2125,21 

B5 
1371,02 1261,34 54292,39 2004,79 12147,34 22030,08 12794,4 164104 2030,56 

-3,11% -3,14% 0,90% -4,39% -2,69% -4,50% -4,50% -4,45% -4,45% 

B20 
1238,44 1139,47 55745,01 1724,75 11142,7 18960,67 11017,25 141204,6 1747,35 

-12,48% -12,50% 3,60% -17,75% -10,74% -17,81% -17,77% -17,78% -17,78% 

CB B0 701,71 645,63 28671,18 1133,17 6211,87 12472,26 7247,34 92898,5 1149,61 

B5 
679,12 625 28929,3 1082,84 6044,81 11921,5 6923,53 88769,84 1098,81 

-3,22% -3,20% 0,90% -4,44% -2,69% -4,42% -4,47% -4,44% -4,42% 

B20 
612,2 563,52 29703,23 931,46 5544,35 10253,15 5953,54 76384,36 945,34 

-12,76% -12,72% 3,60% -17,80% -10,75% -17,79% -17,85% -17,78% -17,77% 

ON B0 1633,93 1503,54 78903,98 2927,88 15915,46 32220,8 18710,07 239955,9 2970,24 

B5 
1580,61 1454,7 79613,82 2797,27 15488,53 30790,64 17886,55 229289,9 2837,66 

-3,26% -3,25% 0,90% -4,46% -2,68% -4,44% -4,40% -4,44% -4,46% 

B20 
1421,65 1308,41 81744,73 2406,64 14206,45 26496,24 15390,15 197288,1 2441,76 

-12,99% -12,98% 3,60% -17,80% -10,74% -17,77% -17,74% -17,78% -17,79% 

QC B0 1651,67 1519,92 57508,97 2279,7 13156,85 25057,62 14562,77 186661,9 2309,71 

B5 
1599,95 1472,27 58025,27 2177,54 12803,47 23945,91 13910,71 178356,1 2207,41 

-3,13% -3,14% 0,90% -4,48% -2,69% -4,44% -4,48% -4,45% -4,43% 

B20 
1445,8 1330,04 59578,82 1874,1 11743,59 20605,47 11973,33 153470,9 1899,3 

-12,46% -12,49% 3,60% -17,79% -10,74% -17,77% -17,78% -17,78% -17,77% 
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Tableau V-6 Émissions générées par les VLD de certains polluants selon différents scenarios d’utilisation de biodiesel par province pour l’année 2020, 

en valeurs absolues (en tonnes ou kilogrammes) et relatives (en %) 

 

Région Scénario 
PMT/PM10 

(tonnes) 

PM2.5 

(tonnes) 

NOX 

(tonnes) 

COV 

totaux 

(tonnes) 

CO 

(tonnes) 

Benzène 

(kg) 

1,3-

butadiène 

(kg) 

Formaldéhyde 

(kg) 

HCT 

échapp. 

(kg) 

AB B0 202,76 186,83 13476,69 1440,17 3032,86 15863,92 9221,15 118115,92 1460,94 

B5 
198,10 182,28 13576,68 1427,44 2979,68 15687,34 9123,33 116920,39 1446,35 

-2,30% -2,44% 0,74% -0,88% -1,75% -1,11% -1,06% -1,01% -1,00% 

B20 
184,25 169,50 13874,74 1382,46 2823,77 15221,35 8845,96 113343,01 1402,42 

-9,13% -9,28% 2,95% -4,01% -6,89% -4,05% -4,07% -4,04% -4,01% 

CB B0 87,71 80,76 5088,86 691,53 1262,8 7617,34 4422,09 56718,83 701,89 

B5 
85,60 78,88 5123,19 686,74 1243,14 7552,76 4388,64 56261,28 696,03 

-2,41% -2,33% 0,67% -0,69% -1,56% -0,85% -0,76% -0,81% -0,83% 

B20 
80,25 73,83 5229,13 669,71 1184,54 7373,23 4282,65 54886,33 679,12 

-8,51% -8,58% 2,76% -3,16% -6,20% -3,20% -3,15% -3,23% -3,24% 

ON B0 183,07 169,26 9379,93 1927,98 2758,51 21218,03 12326,15 158082,91 1956,19 

B5 
180,42 166,63 9429,19 1921,57 2729,23 21141,66 12283,90 157466,82 1948,57 

-1,45% -1,55% 0,53% -0,33% -1,06% -0,36% -0,34% -0,39% -0,39% 

B20 
172,90 159,36 9576,19 1898,07 2640,93 20894,04 12138,68 155621,27 1926,18 

-5,56% -5,85% 2,09% -1,55% -4,26% -1,53% -1,52% -1,56% -1,53% 

QC B0 202,67 186,95 12464,84 1296,32 2945,12 14277,79 8290,14 106284,76 1315,42 

B5 
198,21 182,73 12557,58 1283,09 2892,84 14122,54 8205,02 105160,94 1301,44 

-2,20% -2,26% 0,74% -1,02% -1,78% -1,09% -1,03% -1,06% -1,06% 

B20 
183,77 169,24 12834,50 1241,48 2733,36 13663,60 7934,09 101797,39 1260,56 

-9,33% -9,47% 2,97% -4,23% -7,19% -4,30% -4,29% -4,22% -4,17% 
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Tableau VI-1 Sources industrielles canadiennes de pollution atmosphérique figurant dans les inventaires 

d’émissions utilisés par AURAMS 

 

Sources industrielles 
Abrasifs Amiante Industrie du pavage et de 

l’asphalte 

Boulangeries Minoteries (grains) Industrie des pâtes et papiers 

Industrie du ciment et du béton 

 Fabrication du ciment 

 Fabrication de la chaux 

 Ciment en lot et ses produits 

Industrie forestière 

 Moulins 

 Moulins de planches 

 Autres (produits 

forestiers) 

Fonderies 

 Métaux ferreux 

 Métaux non-ferreux 

 Moulage sous pression 

Alumineries 

 Alumina (raffinage de 

bauxite) 

 Alumineries primaires 

(fonte et raffinage) 

 Alumineries secondaires 

(incluant le recyclage) 

Traitement des combustibles 

fossiles 

 Raffineries de pétrole 

 Entreposage et 

distribution des produits 

pétroliers raffinés 

 Autres 

Sidérurgies 

 Primaires (haut fourneau et 

réduction directe du fer) 

 Secondaires (four à arc 

électrique) 

 Recyclage d’acier 

 Autres (sidérurgies) 

Mines et carrières 

 Industrie du charbon 

 Roche, sable et gravier 

 Mines de métaux 

 Potasse 

 Autres minéraux 

Transport et distribution de 

produits pétroliers 

 Distribution de gaz 

naturel 

 Transport du gaz naturel 

 Oléoducs et gazoducs 

Fonte et raffinage de métaux 

non ferreux 

 Primaire Ni, Cu, Zn, Pb 

 Secondaire Pb, Cu 

 Autres métaux 

Industrie chimique 

 Produit chimique 

 Peinture et vernis 

 Pétrochimie 

 Plastique et résines 

synthétiques 

 Engrais 

 Autres (industries 

chimiques) 

Autres industries 

 Pièces électroniques 

 Alimentation 

 Verre 

 Produits métalliques 

  Plastiques 

 Textiles 

 Véhicules (moteurs, pièces, 

assemblage, peinture) 

 Préparation de peinture 

et vernis 

 Autres  

Industrie pétrolière en amont 

 Extraction in situ et 

traitement des sables 

bitumineux 

 Extraction minière et 

traitement des sables 

bitumineux 

 Amélioration de l’huile 

lourde et du bitume 

 Entreposage de  liquides 

pétroliers 

 Production et traitement de 

l’huile non-raffinée et de 

gaz naturel 

 Autres 

Industrie des produits minéraux 

 Argile 

 Briques 

 Autres produits minéraux 

Extraction du minerai de fer 

 Bouletage 

 Industrie de l’extraction 

du minerai de fer 
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Tableau VI-2 Sources mobiles canadiennes de pollution atmosphérique figurant dans les inventaires 

d’émissions utilisés par AURAMS 

 

Sources mobiles 

Transport aérien: décollage et 

atterrissage 
Véhicules légers à essence 

Consommation 

d’essence/GPL/GNC (hors 

route) 

Transport ferroviaire  Camions légers à essence Usure des pneus et des freins 

Véhicules lourds au diesel Véhicules légers au diesel Transport maritime 

Camions lourds à essence Motocyclettes 

 
Camions légers au diesel 

Consommation de diesel 

(hors route) 

 

 
Tableau VI-3 Sources canadiennes de pollution atmosphérique figurant dans les inventaires d’émissions 

utilisés par AURAMS : non-industrielles, à ciel ouvert, naturelles, incinération et diverses 

 

Sources non-

Industrielles 

Sources diverses Sources à ciel ouvert 

Production d’électricité 

 Charbon 

 Gaz naturel 

 Autres combustibles 

Combustion secteur commercial 

Combustion secteur résidentiel 

Combustion de bois secteur 

résidentiel 

 

 

 

Usage de la cigarette 

Nettoyage à sec 

Solvant – utilisation générale 

Industrie du fret maritime 

Cuisson des viandes 

Commercialisation de combustible 

Imprimeries – solvant 

Incendies 

Revêtements de surface 

Humain 

Autres sources diverses 

Agriculture 

 Animaux de ferme 

 Labourage et érosion 

 Épandage d’engrais et 

de pesticides 

Opération de construction 

Poussières: routes pavées 

Poussières: routes non 

pavées 

Résidus de mines 

Déchets 

 Sites d’enfouissement 

 Traitement des eaux 

usées 

 Énergie tirées des 

déchets 

 Feu à ciel ouvert 

Incinération Sources naturelles  

Crématoriums 

Incinération industrielle et 

commerciale 

Incinération municipale 

Autres incinération et services 

publics 

Sources naturelles 

 Biogéniques (végétation et sol) 
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Tableau VI-4 Inventaire canadien des émissions des principaux contaminants atmosphériques générés par le 

secteur routier selon les scénarios B0, B5 et B20 en 2006, tel qu’utilisé pour la modélisation AURAMS 

 

Scénario 
Classe de 

véhicule 

Polluant (en tonnes) 

CO NH3 NOX PM10 PM2.5 SO2 COV 

B0 

VLD 60578 640 278474 7803 6662 205 10544 

VLE 119225 233 24438 1154 902 77 8203 

ClgD 3642 24 4686 516 433 12 2012 

VlgD 1730 11 1323 175 142 3 431 

ClgE 2129930 8476 114077 3827 2311 652 126408 

VlgE 2025798 11270 105094 3729 2133 625 132339 

MC 19457 13 1552 63 38 3 3701 

B0 total 4360360 20666 529645 17267 12621 1579 283639 

B5 

VLD 58951 640 280979 7583 6459 205 10076 

VLE 119225 233 24438 1154 902 77 8203 

ClgD 3642 24 4686 516 433 12 2012 

VlgD 1730 11 1323 175 142 3 431 

ClgE 2129930 8476 114077 3827 2311 652 126408 

VlgE 2025798 11270 105094 3729 2133 625 132339 

MC 19457 13 1552 63 38 3 3701 

B5 total 4358733 20666 532149 17047 12418 1579 283170 

B20 

VLD 54072 640 288498 6926 5855 205 8669 

VLE 119225 233 24438 1154 902 77 8203 

ClgD 3642 24 4686 516 433 12 2012 

VlgD 1730 11 1323 175 142 3 431 

ClgE 2129930 8476 114077 3827 2311 652 126408 

VlgE 2025798 11270 105094 3729 2133 625 132339 

MC 19457 13 1552 63 38 3 3701 

B20 total 4353854 20666 539668 16390 11814 1579 281763 

Total – autres 

secteurs
4
 

4978243 512059 1747055 2025182 526842 1961754 1943075 

 

                                                 
4
 Total – autres secteurs: Représente la somme des estimations d’émissions provenant des secteurs autres que 

transport routier. Voir les Tableaux A-1 à A-3 de l’Annexe VI-A pour une liste complète des catégories. 
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Tableau VI-5 Inventaire canadien des émissions des principaux contaminants atmosphériques générés par le 

secteur routier selon les scénarios B0, B5 et B20 en 2020, tel qu’utilisé pour la modélisation AURAMS 

 

Scénario 
Classe de 

véhicule 

Polluant (en tonnes) 

CO NH3 NOX PM10 PM2.5 SO2 COV 

B0 

VLD 13114 784 54393 1931 1142 249 6621 

VLE 61315 286 6778 484 351 92 3229 

ClgD 2053 31 1402 179 111 15 880 

VlgD 1293 13 169 69 41 4 135 

ClgE 1130314 10531 46309 3338 1880 644 51014 

VlgE 1319304 13712 34239 4356 2457 621 52729 

MC 22092 16 977 76 45 4 2141 

B0 total 2549485 25373 144268 10433 6026 1630 116749 

B5 

VLD 12900 784 54776 1912 1124 249 6568 

VLE 61315 286 6778 484 351 92 3229 

ClgD 2053 31 1402 179 111 15 880 

VlgD 1293 13 169 69 41 4 135 

ClgE 1130314 10531 46309 3338 1880 644 51014 

VlgE 1319304 13712 34239 4356 2457 621 52729 

MC 22092 16 977 76 45 4 2141 

B5 total 2549271 25373 144651 10414 6008 1630 116696 

B20 

VLD 12259 784 55925 1854 1070 249 6392 

VLE 61315 286 6778 484 351 92 3229 

ClgD 2053 31 1402 179 111 15 880 

VlgD 1293 13 169 69 41 4 135 

ClgE 1130314 10531 46309 3338 1880 644 51014 

VlgE 1319304 13712 34239 4356 2457 621 52729 

MC 22092 16 977 76 45 4 2141 

B20 total 2548630 25373 145800 10357 5954 1630 116520 

Total – autres 

secteurs 
6306047 586642 1570612 2656112 653579 1652195 2117568 
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Notes: Rouge: Domaine Continental; Bleu: Domain Est; Gris: Domaine Ouest. La zone ombragée couvrant la 

majorité de l’Amérique du Nord représente la zone de modélisation du pilote météorologique GEM. 
 

Figure VI-1 Domaines AURAMS 
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Figure VI-2 Divisions de recensement incluses dans le domaine GRILLE (cadre rouge) 
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Figure VI-3 Variation des concentrations moyennes de tous les niveaux quotidiens maximums enregistrés sur 

une période de 8 heures d’ozone, selon un scénario B20 à l’été (juin-juillet-août) 2006  

 

 

 
 
Figure VI-4 Variation des concentrations moyennes quotidiennes de PM2.5, selon un scénario B20 en 2006 
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Figure VI-5 Variation des concentrations moyennes de tous les niveaux quotidiens maximums enregistrés sur 

une période de 8 heures d’ozone, selon un scénario B20 épisodique entre le 12 et 23 juin 2006 

 

 

 
 
Figure VI-6 Variation des concentrations moyennes quotidiennes de PM2.5, selon un scénario B20 épisodique 

entre le 12 et 23 juin 2006 
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Figure VI-7 Variation des concentrations moyennes quotidiennes de NO2, selon un scénario B20 épisodique 

entre le 12 et 23 juin 2006 

 

 

 
 
Figure VI-8 Variation des concentrations moyennes de tous les niveaux quotidiens maximums enregistrés sur 

une période de 8 heures d’ozone, selon un scénario B20 épisodique entre le 12 et 23 juin 2020 
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Figure VI-9 Variation des concentrations moyennes quotidiennes de PM2.5, selon un scénario B20 épisodique 

entre le 12 et 23 juin 2020 

 

 

 
 
Figure VI-10 Variation des concentrations moyennes quotidiennes de NO2, selon un scénario B20 épisodique 

entre le 12 et 23 juin 2020 
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