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(Source : Wilson et Brauer, 2006) 
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Figure 14.9b    Composante non-ambiante dans une exposition individuelle aux PM2,5 par 
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Vancouver (Source : Wilson et Brauer, 2006) 

Figure 14.10  Les voies respiratoires (figure tirée de Wang, 2005) 

Figure 14.11  Fraction du dépôt des résultats totaux du modèle LUDEP chez un travailleur 
adulte (paramètres de la CIPR par défaut pour la respiration) indiquant le 
pourcentage total de dépôt dans les voies respiratoires (TOT) et dans les régions 
ET, TB et alvéolaires (A) : a) respiration par  le nez (RN), b) respiration par la 
bouche (RB), c) comparaison entre la respiration par le nez et la bouche  
 pour les régions TB et A (figure tirée de l'USEPA, 2004). 

Figure 14.12  Mécanismes pathophysiologiques potentiels associés aux effets des polluants 
atmosphériques sur le système cardiovasculaire (adapté de Routledge et Ayres, 
2005) 

Figure 14.13  Estimations de risque pour la mortalité totale causée par une hausse de 10 µg/m3  
de la concentration de PM10 tirées de modèles à un seul polluant 

Figure 14.14  Estimations de risque pour la mortalité totale causée par une hausse de 10 µg/m3  
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Figure 14.15  Estimations de risque pour la mortalité respiratoire causée par une hausse de 
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Figure 14.17  Estimations de risque pour la mortalité d'origine cardiovasculaire causée par une 
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polluant 

Figure 14.18   Estimations de risque pour la mortalité d'origine cardiovasculaire causée par une 
hausse de 10 µg/m3  de la concentration de PM2.5 tirées de modèles à un seul 
polluant 
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Figure 14.19   Estimations de risque lié à l'hospitalisation pour troubles respiratoires causée par 
une hausse de 10 µg/m3  de la concentration de PM10 tirées de modèles à un 
seul polluant  
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Figure 15.5     Estimations de risque pour la mortalité totale causée par une hausse de la 
concentration d'ozone de 10 ppb sur 8 h comparativement à une hausse de la 
concentration d'ozone de 6,7 ppb sur 24 h tirées de modèles à un seul polluant 

Figure 15.6     Estimations de risque pour la mortalité d'origine respiratoire causée par une 
hausse de la concentration d’ozone de 10 ppb sur 8 h comparativement à une 
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seul polluant 

Figure 15.7     Estimations de risque pour la mortalité d'origine cardiovasculaire causée par une 
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Figure 15.8     Estimations de risque lié à l'hospitalisation pour troubles respiratoires causée par 
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Figure 15.9     Estimations de risque lié à l'hospitalisation pour troubles cardiovasculaires 
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modèles à un seul polluant 
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Chapitre 13 : Introduction au volume 2 de 
l'Évaluation scientifique canadienne du 
smog 

L'Évaluation scientifique canadienne du smog est une analyse exhaustive en deux volumes de 
l'état des connaissances scientifiques au sujet du smog au Canada qui tient compte du contexte 
atmosphérique, de la santé humaine et des écosystèmes.. Cet examen a été amorcé en 2005, 
en réponse aux changements rapides sur le plan des connaissances accumulées et  vise à 
orienter la prochaine étape du cycle décisionnel à mesure que le Canada progresse dans 
l'élaboration de ses politiques sur la qualité de l'air.  

Cette évaluation porte sur la science entourant la matière particulaire (PM) et l'ozone 
troposphérique. De manière générale, ces polluants sont considérés comme les principaux 
ingrédients du « smog », un mélange ayant des effets néfastes importants sur la santé humaine 
et celle des écosystèmes. La décision de regrouper, dans la mesure du possible, les données 
sur les particules et l'ozone dans une seule évaluation  suit l'évolution de la pensée des 
communautés scientifiques et politiques voulant que  l'atmosphère puisse être considérée 
comme une entité unique composée d'un mélange complexe de polluants étroitement liés. Les 
prochaines évaluations d’études utilisant cette approche continueront d’examiner  les particules 
et l’ozone, mais les chercheurs identifieront peut-être d'autres polluants atmosphériques 
principaux à mesure que les liens et les effets seront mieux compris. 

Le principal objectif de l'évaluation consiste à fournir une synthèse scientifique des données sur 
les particules et l'ozone au Canada afin de :  

 décrire les effets du smog sur la santé humaine et les écosystèmes;  

 montrer la pertinence des dernières recherches scientifiques sur le smog dans le contexte du 
cadre politique  canadien; 

 cerner les lacunes et approfondir les domaines nécessitant plus de recherche sur la matière 
particulaire et l'ozone; 

 déterminer comment les programmes de réduction d'émissions polluantes  responsables du 
smog ont eu ou auront des effets favorables sur la santé humaine et celle des écosystèmes. 

Dans les sections de l'évaluation en lien avec l'environnement, on  examine l'ozone 
troposphérique, les particules fines et grossières (PM2,5 et PM10–2,5) et les gaz précurseurs à 
l'origine de ces polluants. , On tient également compte de la composition des particules afin de 
mieux comprendre  l’origine,  l’évolution et le comportement de celles-ci ainsi que leurs effets 
sur la santé. Les sections de l'évaluation portant sur la santé traitent davantage de l'ozone 
troposphérique et des particules fines, et on  considère plutôt les effets des particules 
grossières sur la santé lorsque l'étude les compare aux particules fines. À noter, que les 
particules grossières font l'objet d'une étude distincte préparée par Santé Canada.   

Le présent chapitre définit le contexte dans lequel s'inscrit l'élaboration de cette étude, le 
processus  de mise en œuvre ainsi que la structure du  document. 
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13.1 Contexte de la politique canadienne sur la qualité 
de l'air 
La gestion de la qualité de l'air ambiant au Canada est une responsabilité partagée entre les 
administrations provinciales, territoriales, fédérales, internationales et, parfois, municipales. Elle 
est rendue possible grâce à une vaste gamme d'engagements et d'initiatives qui ont évolué au 
cours des dernières décennies.  

Au Canada, les divers ordres de gouvernement peuvent analyser les polluants atmosphériques 
et en limiter les effets en établissant des normes ou des objectifs se rapportant à la qualité de 
l'air ambiant. Ces normes ou objectifs constituent des points de référence visant à protéger la 
santé publique, l'environnement ou les propriétés esthétiques de l'environnement. Ils sont 
principalement fixés en fonction des effets sur la santé en  tenant compte des données 
techniques, économiques et sociales. Bien que de nombreux aspects de la lutte contre la 
pollution atmosphérique relèvent de la compétence des provinces, les interventions du 
gouvernement fédéral sont intégrées à celles des provinces, des territoires et des régions. Les 
normes ou les objectifs se rapportant à la qualité de l'air ambiant guident les administrations 
provinciales, territoriales et régionales pendant le cycle décisionnel de la gestion des risques et 
jouent un rôle important dans l’amélioration de la qualité de l'air.  

Le gouvernement fédéral et les gouvernements provinciaux et territoriaux travaillent en 
partenariat avec les membres du Conseil Canadien des Ministres de l'Environnement (CCME) 
dans le cadre de l'Accord pancanadien sur l'harmonisation environnementale de 1998 et de 
l'Entente auxiliaire pancanadienne sur l'établissement de standards environnementaux. Les 
normes pancanadiennes relatives aux PM2,5 et à l'ozone ont été définies en juin 2000 dans le 
but d'élaborer une stratégie détaillée en matière de gestion du risque et d'atténuer les risques 
pour la santé humaine et l'environnement associés à ces polluants d'ici 2010. Ces normes ont 
été fixées en fonction des données publiées dans les documents d'évaluation scientifiques 
(DÉS) de Santé Canada et d'Environnement Canada en 1999 (Santé Canada et Environnement 
Canada, 1999a, 1999b). Ces objectifs se fondaient sur les connaissances scientifiques de 
l'époque et tentaient de concilier, d'une part, la volonté de protéger au mieux la santé et 
l'environnement à court terme, et d'autre part, la faisabilité et les coûts de la réduction des 
émissions de particules et d`ozone dans l`air ambiant. Pour l’année 2010, l’objectif numérique 
pour les PM2,5  avait été fixé à 30 µg m-3 (moyenne sur une période de 24 heures) en fonction 
de la moyenne annuelle de la valeur du 98e centile, calculée sur trois années consécutives. 
L’objectif numérique pour l’O3 avait été fixé pour l’année 2010 à 65 parties par milliard 
(moyenne sur une période de huit heures) en fonction de la moyenne de la 4e mesure annuelle 
la plus élevée, calculée sur trois années consécutives.  

Les gouvernements et divers intervenants ont récemment décidé d'adopter une nouvelle 
approche concernant l'établissement de normes relatives à la qualité de l'air et la gestion 
globale de la qualité de l'air. Celle-ci est appelée Système de gestion de la qualité de l'air,  et 
vise à faciliter l'élaboration des Normes canadiennes de qualité de l'air ambiant (NCQAA), 
l'adoption d'une série de règles concernant les émissions industrielles (exigences de base 
relatives aux émissions industrielles) (BLIERS) et l'établissement d'un système de gestion  
fondé sur la territorialité pour évaluer la qualité de l'air à l'échelle locale et régionale. On prévoit 
que la présente évaluation aidera les gestionnaires du risque à mesure qu'ils mettent en œuvre 
certains éléments du système de gestion de la qualité de l'air. 

La Loi canadienne sur la protection de l'environnement (LCPE) accorde de vastes pouvoirs au 
gouvernement fédéral afin qu'il s'attaque aux rejets de substances dans l'atmosphère ayant un 
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effet néfaste sur la santé et sur l'environnement pendant leur cycle de vie. La LCPE a d'abord 
été adoptée en 1988, puis elle a été revue et renouvelée en 1999, à l'issue d'un processus de 
révision  de cinq ans. Avec comme objectif premier le développement durable, la LCPE de 1999 
mise sur la prévention de la pollution et la protection de l'environnement et de la santé humaine. 
Le ministère de l'Environnement et le ministère de la Santé partagent la responsabilité 
découlant de la LCPE pour ce qui est d'évaluer et de gérer les menaces que représentent les 
substances toxiques. Santé Canada concentre ses efforts sur les risques pour la santé humaine 
tandis qu'Environnement Canada se concentre sur les risques pour l'environnement. L'ozone 
troposphérique, les PM10 et les précurseurs gazeux (dioxyde de soufre, oxydes d'azote, 
ammoniac et COV) sont toxiques au sens de la LCPE. Cela signifie « qu'ils pénètrent ou 
peuvent pénétrer dans l'environnement en une quantité ou concentration ou dans des 
conditions de nature à  avoir, immédiatement ou à long terme, un effet nocif sur l'environnement 
ou sur la diversité biologique » (LCPE, Art. 64a)) ou qu'ils « constituent ou peuvent constituer 
un danger au Canada pour la vie ou la santé humaine » (LCPE, Art. 64c)).  

À l'échelle internationale, le Canada est signataire du Protocole de Göteborg pour réduire les 
niveaux d’ozone, d’acidification et d’eutrophisation de 1999 (dans le cadre de la Convention sur 
la pollution atmosphérique transfrontière à longue distance) et de l'Accord Canada-États-Unis 
sur la qualité de l’air. Les deux contiennent des mesures qui concernent la réduction des 
précurseurs du smog. Le Canada continue de participer activement à l'élaboration de mesures 
supplémentaires en vertu de ces accords internationaux,  telle qu’une annexe possible à 
l'Accord Canada-États-Unis qui traitera tout particulièrement des particules.   

Les États-Unis exercent une influence significative sur la qualité de l'air au Canada. Les deux 
pays sont tellement près l'un de l'autre que les mesures adoptées pour réduire les émissions 
aux États-Unis auront probablement une incidence favorable sur certaines régions du Canada.  

Les données et les conclusions de la présente évaluation visent surtout à fournir des directives 
scientifiques aux décideurs au moment d'examiner ou d'élaborer des politiques sur la qualité de 
l'air.  Cela inclut les normes et les objectifs relatifs à la qualité de l'air ambiant  ayant été définis  
pour réduire les risques associés aux particules et à l'ozone  et ainsi protéger la santé des 
Canadiens et l'environnement. Les renseignements définiront également le cadre des 
négociations internationales visant à réduire davantage le flux transfrontalier et transcontinental 
de polluants atmosphériques. L’identification des lacunes scientifiques  dans la présente 
évaluation visent à orienter les futures recherches  afin d’améliorer les données canadiennes et 
de mieux appuyer les exigences éventuelles  au niveau politique.   

 

13.2 Bref historique des études antérieures menées au 
Canada et aux États-Unis 
Les effets des particules ambiantes et de l'ozone sur la santé et l'environnement sont reconnus 
depuis le milieu du XXe siècle. Ils ont déjà fait l'objet d'évaluations détaillées au Canada de 
même qu'aux États-Unis. D'autres pays et organisations ont également réalisé des études à ce 
sujet. En 1999, Santé Canada et Environnement Canada ont rédigé des documents 
d'évaluation scientifiques (DÉS) en se fondant sur les études qui ont été publiées jusqu'en 1997  
(Santé Canada et Environnement Canada, 1999a, 1999b).  Ils comportent une étude détaillée 
et une analyse critique des données sur les effets des particules et de l'ozone sur la santé des 
humains, des animaux,  des végétaux  ainsi que des matériaux. . Plusieurs années  après, 
l'Environmental Protection Agency (EPA) des États-Unis a publié une mise à jour des 
documents concernant les critères de qualité d'air ambiant (AQCD)  obtenus à partir d’études 
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menées au cours des années 1990. Le document intitulé Air Quality Criteria for Particulate 
Matter (US EPA, 2004) est une analyse en plusieurs volumes sur les effets de l'exposition aux 
particules ambiantes sur la santé et l'environnement. Cette dernière a été suivie d'une étude 
détaillée sur l'ozone intitulée Air Quality Criteria for Ozone and Related Photochemical Oxidants 
(US EPA, 2006).1   

Les conclusions présentées dans les rapports de révision fournis par les pairs ainsi que dans 
les études réalisées récemment sur les caractéristiques atmosphériques des particules, traitent 
surtout de la nécessité de réduire les émissions de polluants précurseurs et les particules 
primaires afin d'atteindre les cibles en matière d'émissions.   Des explications à ce sujet se 
retrouvant dans les documents intitulés : Contribution des précurseurs aux particules fines 
présentes dans l'air ambiant (Environnement Canada, 2001) et le Canada-United States 
Transboundary PM Science Assessment (Canada-États-Unis, 2004),  nous aident à saisir 
l’importance de respecter les normes pancanadiennes relatives aux particules et à l'ozone. Le 
document Canada-United States Transboundary PM Science Assessment de 2004 démontre 
également que le transport des particules et de ses précurseurs va au-delà des champs de 
compétence territorialeset souligne la nécessité d'adopter une démarche pluri-gouvernementale 
en ce qui concerne la gestion de la qualité de l'air. 

Les documents ci-dessus ont également fourni des renseignements détaillés concernant les  
effets de la pollution atmosphérique sur l'environnement et la santé humaine, telle que la 
hausse de mortalité associée à un trouble cardiaque ou pulmonaire, les admissions à l'hôpital et 
les visites à l'urgence. De plus, ces documents font état des nombreuses incertitudes sur le 
plan scientifique et démontrent la nécessité de poursuivre l'évaluation des données 
atmosphériques, environnementales et celle touchant  la santé afin d'établir des bases solides 
qui serviront à élaborer des stratégies pour la gestion du risque. 

 

13.3 Évolution des effets du smog dans le domaine 
des sciences de la santé 
La relation entre les niveaux de pollution atmosphérique et les effets nocifs sur la santé est 
connue depuis le milieu du XXe siècle. Au cours des soixante dernières années, de nombreuses 
études scientifiques ont examiné les effets de la pollution de l'air sur la santé humaine. Les 
documents d'évaluation scientifique (DÉS) de 1999 portant sur la matière particulaire et l'ozone 
troposphérique contenaient les résultats des premières analyses exhaustives au Canada (Santé 
Canada et Environnement Canada, 1999a, 1999b). Les chapitres des documents qui traitaient 
de la santé se fondaient sur une accumulation de preuves épidémiologiques et expérimentales 
quant aux effets néfastes de l'exposition aux particules et à l'ozone, et énuméraient plusieurs 
effets nocifs pouvant aller jusqu'au décès prématuré. Les évaluations les plus récentes 
continuent de faire ressortir l'importance des relations épidémiologiques, mais soulignent aussi 
les progrès réalisés dans la compréhension des mécanismes et des effets de la pollution 
atmosphérique sur la santé humaine. Les paragraphes suivants résument les connaissances et 
les progrès scientifiques réalisés au cours de la dernière décennie. 

                                                
1 L'EPA des État-Unis a mené des analyses supplémentaires et publié des documents dont les rapports intitulés 
Integrated Science Assessment for Particulate Matter et Integrated Science Assessment for Ozone. Ces documents 

ont été achevés puis mis à notre disposition une fois que la période visée par l'examen est venue à échéance. 
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Dans le DÉS sur les particules, on remarque une absence relative de preuves mécaniques et 
toxicologiques pouvant appuyer les conclusions épidémiologiques sur lesquelles les auteurs du 
document s'étaient fondés.  Malgré tout, le DÉS a conclu que la quantité, la qualité, la 
cohérence et la constance des résultats épidémiologiques suffisaient à appuyer d'importantes 
mesures de gestion du risque  visant  à réduire la concentration de PM2,5. Depuis lors, on a créé 
une base de données vaste et complexe sur les résultats toxicologiques (découlant d'études 
réalisées sur des humains, des animaux ou d'autres  cadres expérimentaux). Celle-ci fournit  
des informations quant aux mécanismes associés  aux résultats présentés dans les études 
épidémiologiques. Ces études indiquent également que les particules  peuvent  avoir d’autres 
effets  en dehors  de ceux observés sur l'appareil respiratoire ou cardiovasculaire, tel que 
démontré par les résultats préliminaires des interactions entre les particules et le système 
nerveux central ou le système reproducteur.  Cependant, la base de données générale indique 
clairement que les particules touchent principalement l'appareil cardiovasculaire. Le DÉS 
indique que la mortalité associée à l'exposition chronique semble être la conséquence la plus 
significative, mais souligne que cette observation est basée sur un ensemble  de données 
restreint (en particulier l'American Cancer Society (ACS) et les cohortes de Harvard Six Cities). 
Bien que de nouvelles cohortes soient disponibles et viennent appuyer les résultats préalables, 
les contributions les plus importantes découlent des nouvelles analyses et de l’extension des 
travaux de l'ACS et de Harvard Six Cities. Les conclusions rejoignent les premières analyses, 
mais présentent des effets précis touchant de vastes sous-groupes vulnérables (p. ex., les 
patients atteints de MPOC).  Elles soulignent également l'importance  qu’a la taille des 
particules (comparativement aux gaz) dans les effets observées et dans la capacité d’éliminer 
un grand nombre de facteurs potentiels de confusion parmi les associations indiquées.  

Le premier DÉS sur l'ozone a permis l’accumulation de preuves tirées d'études 
épidémiologiques et expérimentales concernant les effets d'une exposition aiguë pouvant 
mener jusqu'au décès prématuré. Depuis  lors, les recherches sont venues appuyer ces 
conclusions. À travers les résultats des études épidémiologiques (pour l'ozone et les particules),  
l’une des préoccupations citées dans le DÉS fait état de l'incertitude liée à l'utilisation 
d'appareils placés à des endroits fixes pour assurer  la surveillance du milieu ambiant.   À cela 
s’ajoutent  les facteurs de confusion pouvant provenir de la température, de la spirométrie 
servant à mesurer les effets nocifs  et les faibles indices sur les effets associés aux expositions 
chroniques.  Les travaux récents  impliquant le recours à diverses approches de modélisation 
montrent que les effets de la température sur les effets nocifs sont analysés de manière 
adéquate dans la plupart des études épidémiologiques. Les analyses les plus récentes 
indiquent que les effets de l'ozone sur les résultats spirométriques (c.-à-d. les fonctions 
pulmonaires) se distinguent des effets de l'inflammation et de l'hyperréactivité des voies 
respiratoires, suggérant ainsi que chaque effet soit traité de manière relativement indépendante. 
Les études sur les effets de l'exposition chronique à l'ozone (et aux autres polluants) ont 
grandement profité de l'expertise de la California Children’s Health Study et indiquent 
désormais clairement qu'il y a un effet indépendant entre l'ozone et les effets nocifs.   

Dans le cas des PM2,5 et de l'ozone, les nouvelles données offrent une base plus solide  en ce 
qui concerne  l'utilisation d'appareils de surveillance placés à des endroits fixes, et permet ainsi  
de fournir des indices  d'exposition  lors de la réalisation d'études épidémiologiques. Les études 
sur les composantes et la mesure des particules, tel que le nombre de particules et les 
composantes ultrafines, sont nombreuses mais n'ont pas encore permis de définir des 
stratégies de gestion du risque plus précises. 
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13.4 Approche choisie pour intégrer les données au 
volume 2 de l'Évaluation scientifique du smog 
Le rapport suivant n'aborde pas la totalité des données sur ces polluants dans le domaine de la 
santé, mais se fonde plutôt sur les renseignements contenus dans les DÉS et les AQCS afin de 
les mettre à jour. Par conséquent, la plupart des sections thématiques résument d'abord les 
conclusions des premières évaluations associées au polluant concerné puis passent en revue 
de façon critique les articles originaux qui ont été publiés depuis l'AQCD indiqué. Dans le cas 
des particules fines, le rapport renvoie principalement aux études publiées entre avril 2002 et la 
fin de 2006. La concentration d'ozone pour la période d'analyse a été mesurée entre le début de 
l'année 2005 et la fin de l'année 2006. De manière générale, les études publiées pendant cette 
période et celles comprises dans l'AQCD n'ont pas été analysées séparément, même si 
quelques-unes des études clés sont mentionnées. On a également tenu compte des études 
publiées en 2007,  ayant préalablement été affichées en ligne en 2006. 

La conception de l'étude, la méthodologie et les techniques d'analyse des recherches 
individuelles indiquées dans la mise à jour ont d'abord été validées avant d'être prises en 
compte. Seules les plus pertinentes sont examinées en détail. En général, on a attribué un 
poids plus important aux études pour lesquelles on prévoyait que le niveau d'exposition 
correspondrait aux expositions ambiantes au Canada,  et ce, en considérant également la 
composition, les sources,  la concentration et les conditions environnementales. Par exemple, 
on présente davantage de détails pour les études canadiennes lorsque celles-ci sont 
disponibles, de même que pour les études américaines et européennes. . Les études réalisées 
dans des pays tropicaux ou semi-tropicaux font l'objet d'une discussion moins exhaustive étant 
donné les différences sur le plan du climat, des types de structure, des profils d'activités 
humaines, des facteurs socioéconomiques, etc., qui pourraient avoir une incidence sur la 
pertinence des résultats. De même, on n'accorde pas autant d'importance aux études 
toxicologiques qui analysent certains types de particules  tels que  les particules artificielles 
comme le dioxyde de titane (TiO2 par exemple. L’attention est davantage portée aux études qui 
jettent un nouvel éclairage sur les effets de ces polluants sur la santé et moins à celles qui 
répètent essentiellement ce qui a déjà été publié dans d'autres études, même si ces dernières 
servent à valider les conclusions et à consolider les données probantes. 

Les sections portant sur les particules nous renseignent sur diverses catégories de particules 
classées en fonction de leur taille. Dans la plupart des études disponibles, on classe les 
particules en deux catégories : les PM10 (50 p. cent de ces particules ont un diamètre 
aérodynamique supérieur à 10 µm),  et les PM2,5 (50 p. cent de ces particules ont un diamètre 
aérodynamique supérieur à 2.5 µm). Toutefois, certaines études ont examiné d'autres particules 
de taille particulière, dont la fumée noire (FN), une mesure de réflectance de particules dont la 
taille est presque équivalente à PM10, mais qui est souvent comparée de nos jours aux mesures 
du carbone élémentaire (CE), du sulfate (SO4 

2-) et, de plus en plus, aux particules ultrafines 
(PUF). Toutes ces mesures de particules se retrouvent dans les études approfondies sur les 
effets sur la santé de la pollution par les particules en suspension et sont utiles.  Afin 
d’augmenter les éléments de preuve concernant les effets relevés. À l'échelle mondiale, ainsi 
qu’au Canada, la plupart des objectifs et des normes  concernant la qualité de l'air se fondent 
sur des mesures équivalentes à 10 µm et 2,5 µm. Bien que le présent document vise à appuyer 
la mise à jour et la révision possible des normes, l'objectif supplémentaire est de déterminer si 
d'autres tailles de particules pourraient susciter un intérêt  en fournissant de meilleures données 
pour établir  des normes et élaborer  des stratégies en matière de gestion de risque. 
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Un nombre croissant d'études ont analysé les effets des PM10–2,5 (la fraction grossière des 
PM10) sur la santé. Or, les conclusions de ces études ne sont pas examinées en détail dans le 
présent rapport. Ce dernier insiste plutôt sur les particules plus fines en vue d'actualiser les 
normes existantes. La preuve des effets de la fraction grossière des PM10 sur la santé fait l'objet 
d'une étude distincte menée par Santé Canada. 

 

13.5 Contenu des rapports 
L'Évaluation scientifique canadienne du smog comprend deux volumes ainsi qu'un sommaire 
publié qui présente les faits saillants et les principales conclusions.  

Il s'agit d'un document qui permet d'examiner et d'évaluer les perspectives scientifiques sur le 
smog et de les replacer dans leur contexte. En retour, on s'attend à ce qu'il serve à orienter la 
conception de politiques ultérieures à l'échelle nationale, régionale et locale.  À cet égard, ce 
document a servi à préparer un résumé des principaux résultats qui présente aux décideurs et 
aux parties intéressées des enjeux particulièrement pertinents du point de vue scientifique et 
pratique. Les gestionnaires de risque, intervenants et autres parties intéressées devraient  
pouvoir se référer à des points précis du résumé et de l'évaluation intégrale au moment 
d'élaborer des politiques et des mesures adaptées.   

Le volume 1 (Environment Canada, 2011) présente l'état actuel de la science sur les enjeux 
environnementaux (effets atmosphériques et écosystémiques) et socioéconomiques en ce qui a 
trait aux particules et à l'ozone. Ce volume-ci correspondant au volume 2 examine les données 
relatives aux effets de ces polluants sur la santé humaine.  

13.5.1 Volume 1 : Science atmosphérique et effets sur 

l'environnement et l'économie (chapitres 2 à 12) 

Environnement Canada a préparé les chapitres du volume 1 en collaboration avec plusieurs 
partenaires des universités et des provinces. Bon nombre de ces chapitres traitent d'articles 
publiés entre 2003 et 2007 (et  au-delà dans certains cas) et quelques-uns d'entre eux 
présentent les résultats des analyses menées dans le cadre de l'évaluation ou en appui aux 
dernières exigences de la politique.   

Le chapitre 2 brosse un tableau des mécanismes physiques et chimiques qui facilitent la 
production, la transformation et le retrait du smog dans l'atmosphère et décrit également la 
façon dont la météorologie influe sur ces étapes. Le chapitre 3 porte surtout sur les réseaux et 
les méthodes de surveillance, les concentrations dans l'air ambiant et les tendances de l'ozone 
et des particules (fines et grossières), y compris la composition des particules, ainsi que leurs 
précurseurs au Canada. Dans le chapitre 4, on décrit les mécanismes de déclaration 
d'émissions et les inventaires, de même que les sources, la répartition spatiale, les tendances 
et les prévisions de polluants précurseurs du smog au Canada, et dans une certaine mesure, 
aux États-Unis. Le chapitre 5  parle du statut et de la confiance que l’on peut avoir dans  les 
modèles canadiens de transport de substances chimiques au niveau de la relation entre les 
émissions polluantes et la concentration dans l’air Dans le chapitre 6, on peut consulter les 
résultats des dernières études de modélisation de la qualité de l'air réalisées à partir des 
modèles de transport de substances chimiques pour connaître la concentration d'ozone, de 
particules dans l’air ambiant et la déposition en fonction des scénarios de réduction des 
émissions au Canada.  
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Le Canada est un pays vaste et diversifié dans ses paysages, son climat, ses conditions 
météorologiques et ses sources de pollution. C'est pourquoi le chapitre 7 donne un aperçu 
région par région des émissions, des caractéristiques physiques, des conditions 
météorologiques et du transport  des polluants,  qui créent les variations de la qualité de l'air 
dans chaque région distincte du pays. D’un autre côté, le chapitre 9 examine les 
caractéristiques du transport transcontinental de polluants qui traversent l'océan Pacifique pour 
atteindre l'Amérique du Nord et la façon dont ceux-ci  augmentent la concentration de smog au 
Canada. La partie du volume portant sur les sciences atmosphériques est accompagnée d'une 
étude sur les nouvelles découvertes scientifiques qui pourraient améliorer notre compréhension 
au niveau de la formation et du transport de substances polluantes (Chapitre 8). Ce chapitre 
comprend les effets des changements climatiques sur la pollution atmosphérique,  la relation 
entre la couche atmosphérique limite et la pollution de l’air ainsi que les observations 
satellitaires des constituants de l'air à partir de l'espace.  

Les chapitres 10 et 11 présentent les récentes découvertes quant aux effets du smog sur la 
végétation, les matériaux et la visibilité. Enfin, on fait le survol du rôle de l'évaluation 
économique et des progrès récents dans l'évaluation des effets du smog sur l'environnement et 
la santé humaine dans le chapitre 12. 

13.5.2 Volume 2 : Effets sur la santé (chapitres 13 à 15) 

Ce volume préparé par Santé Canada, de concert avec bon nombre d'intervenants externes, se 
fonde sur les dernières analyses menées par le Canada et les États-Unis et porte un regard 
critique sur les  données publiées depuis la première enquête jusqu'en 2007. Il est essentiel 
d'examiner ces données  comme des éléments de preuve des divers effets des particules 
ambiantes et de l'ozone sur la santé. Ces données serviront à renforcer la relation 
concentration-réponse (C-R) qui mesure les effets  de la qualité de l'air actuelle sur la santé 
ainsi que les gains possibles liés à la diminution de la concentration des polluants dans l'air 
ambiant. 

Le chapitre 14 présente l'examen et l'évaluation scientifique des données liées à la santé  et les 
particules ambiantes. La section 14.1 porte sur le niveau d'exposition de la population générale 
aux particules ambiantes alors que la section 14.2 fournit des renseignements sur la dosimétrie 
des particules inhalées dans les voies respiratoires. Les sections 14.3 et 14.4 examinent les 
résultats des études toxicologiques utilisant divers types de particules sur les animaux et les 
humains. Les trois sections suivantes (de 14.5 à 14.8) portent sur la documentation 
épidémiologique,  telles que les associations entre une exposition aiguë aux particules fines et 
les effets sur la santé, l’effet des particules sur les fonctions de reproduction, du développement 
et de la génétique, de même que les effets sur la santé associés à l'exposition chronique aux 
particules fines dans l'air ambiant. Une caractérisation du risque (section 14.9) intègre les 
principales données sur l'exposition, la dosimétrie et les effets des particules fines sur la santé 
telles que compilées dans les chapitres précédents.  

Le chapitre 15 porte sur l'examen et l'évaluation scientifique de l'information relative à la santé  
et l'ozone troposphérique.  Cela comprend l'évaluation de l'exposition (section 15.1), la 
dosimétrie (15.2), les études toxicologiques sur les animaux (15.3) et les humains (15.4), les 
études épidémiologiques sur l'exposition aiguë (15.5), sur les fonctions de reproduction et du 
développement (15.6), sur la génétique (15.7) et sur l'exposition chronique (15.8). Comme pour 
le chapitre 14 sur les particules, la caractérisation du risque termine ce chapitre sur les effets de 
l’ozone troposphérique sur la santé (15.9). 
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Les chapitres 1 et 13 présentent le contexte de l’évaluation pour chaque volume. Les chapitres 
des deux volumes ont été évalués par des experts internes et externes  dans le cadre d'une 
révision par les pairs. L'examen externe par les pairs, géré par un organisme à but non lucratif 
indépendant (TERA : Toxicological Excellence for Risk Assessment), a surtout porté sur la 
validité du choix des études sélectionnées pour  l’évaluation, le besoin éventuel d'information 
supplémentaire, la qualité des analyses et des résumés ainsi que l'interprétation des 
documents. 

13.5.3 Faits saillants et messages clés  

Les données présentées dans l'évaluation ont été adaptées  pour  mieux cerner les enjeux 
pertinents tels que définis par les communautés scientifiques et politiques au début de 
l'examen. Un résumé des résultats les plus significatifs, axés sur certains aspects scientifiques 
précis et sur des questions liées à la gestion du risque est publié dans un document distinct 
intitulé : Évaluation scientifique canadienne du smog : Faits saillants et messages clés.   
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Chapitre 14 : Effets des particules fines 
présentes dans l’air ambiant sur la santé 

 

14.1 Évaluation de l’exposition 
 

14.1.1 Introduction 

Cette section examine les connaissances actuelles concernant l’exposition des Canadien(nes)   
aux matières particulaires (PM) présentes dans l’air ambiant. Bien qu’il soit brièvement question  
des PM provenant de sources intérieures, ce document est largement axé sur les PM provenant 
de sources ambiantes. Par conséquent, ce document  devrait non seulement appuyer 
l’évaluation et la gestion des sources qui ont un effet sur la qualité de l’air ambiant au Canada, 
mais également la création de normes/objectifs liés aux particules fines dans l’air ambiant. 

La section 14.1.2 décrit brièvement le cadre permettant de comprendre l’exposition personnelle  
aux PM (particulièrement les PM générées dans le milieu ambiant), tandis que la section 14.1.3 
résume les conclusions du Rapport d’Évaluation Scientifique  sur les PM (RES 1999 sur les 
PM) et du Document sur les Critères d’Évaluation de la Qualité de l’Air de la US EPA (US EPA 
2004 PM AQCD) qui concerne l’exposition humaine  aux PM. La section 14.1.4 donne un 
aperçu des niveaux actuels de particules fines dans l’air ambiant au Canada. La section 14.1.5 
examine les concepts et les méthodes utilisées pour l’étude de l’exposition personnelle aux PM 
ainsi que les résultats des études sur l’exposition personnelle incluant les PM2,5, les PM10, les 
particules grossières (PM10–2,5), les particules ultrafines et les mesures continues de particules. 
La section 14.1.6  examine les résultats des études sur l’exposition personnelle aux 
constituants chimiques des  PM au Canada, aux États-Unis et en Europe. La section 14.1.7  
décrit les niveaux d’exposition personnelle aux PM ambiantes et non-ambiantes ainsi que les 
sources et les facteurs pouvant influencer l’exposition personnnelle, tels que la relation temps-
activité et l’infiltration des PM à l’intérieur.   La section résume également l’information sur la 
relation qui existe entre l’exposition personnelle aux PM ambiantes et non-ambiantes avec les 
niveaux ambiants de PM. La section 14.1.8 discute de la pertinence et des répercussions au 
niveau des études épidémiologiques, de l’utilisation des données provenant de stations de 
surveillance fixes comme indicateur de l’exposition aux PM d’origine extérieures (les particules 
fines, les particules ultrafines et grossières). Finalement, la section 14.1.9 présente un résumé  
des éléments importants à considérer au sujet de l’exposition  aux PM. 

 

14.1.2 Concepts liés à l’exposition à la matière particulaire 

La Figure 14.1 résume l’exposition humaine  aux PM. Les êtres humains sont exposés  aux PM 
dans leur quotidien dans divers microenvironnements (à l’extérieur, à l’intérieur de la maison, au 
travail, à l’école, dans leur voiture, etc.), dans lesquels chaque microenvironnement a 
habituellement un niveau différent de PM.  Les PM dans l’air ambiant sont influencées à la fois 
par les sources régionales (transportées dans l’atmosphère) et les sources locales. Les 
appareils mesurant les PM dans l’air ambiant (stations centrales de surveillance) sont 
habituellement placés à des endroits stratégiques reflétant les niveaux (PM) urbains de fond 
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dans la collectivité. Par conséquent, les niveaux de PM dans des microenvironnements 
spécifiques, comme les microenvironnements caractérisés par la présence de circulation 
automobile (routes achalandées ou à bord d’un véhicule) ne sont souvent pas reflétés  par les 
stations centrales de surveillance, néanmoins les gens sont exposés à ces niveaux plus élevés 
de PM durant le temps qu’ils passent dans ces microenvironnements. Dans les environnements 
intérieurs, comme dans la maison par exemple, les niveaux de PM sont influencés par : a) l’air 
ambiant qui s’est infiltré dans  la maison; b) les sources intérieures comme le tabagisme, la 
cuisson d’aliments et les activités de nettoyage.  Les PM dans les microenvironnements 
intérieurs ou les microenvironnements  caractérisés par  une circulation automobile plus dense,  
varieront en termes de répartition de la taille des particules, de leurs caractéristiques chimiques 
et, fort probablement, de leur toxicité, ceci en raison de sources et de conditions variables  
influençant  la transformation secondaire. 

L’exposition personnelle aux PM a été mesurée dans diverses études réalisées au Canada, aux 
États-Unis, en Europe et en Asie, au moyen d’appareils de mesure/ échantillonnage portés par 
les participants à  l’étude pendant leurs activités régulières. Comme nous l’avons mentionné 
précédemment, les niveaux ambiants sont habituellement mesurés par un appareil  
stationnaire, situé à un point central dans la collectivité de façon à ne pas être trop influencé par 
les sources situées très proches de la station de surveillance; le présent document  qualifie la 
mesure exprimée par ce type d’appareil, de concentration « ambiante ». Les concentrations 
« extérieures » sont habituellement mesurées par un appareil de mesure situé à proximité 
immédiate de la résidence d’un participant. Les concentrations « intérieures » résidentielles 
sont quant à elles habituellement mesurées à l’aide d’appareils de mesure situés à un point 
central (dans un salon ou une chambre à coucher) non adjacent à une source de chaleur, 
comme une cuisinière ou un appareil de chauffage autonome. 

Les cadres réglementaires, les sources, la composition et probablement aussi la toxicité des 
PM  diffère pour l’air ambiant et l’air intérieur. Par conséquent,  il devient important de  séparer 
l’exposition personnelle en ces deux éléments distincts : les PM générées par le milieu ambiant 
et les PM générées par le milieu non-ambiant (Wilson et Suh, 1997; Mage et coll., 1999; Wilson 
et coll., 2000; Wilson et Brauer, 2006).  Ce document ayant comme mission d’appuyer les 
normes/objectifs de qualité de l’air (PM dans l’air ambiant), beaucoup d’attention sera accordée 
à la composante ambiante de l’exposition. La composante ambiante de l’exposition personnelle 
est une estimation de la quantité de PM mesurées par  une station de surveillance centrale ou 
du milieu ambiant à laquelle une personne est exposée à l’intérieur (par exposition aux PM 
s’étant infiltrées à l’intérieur) et lorsqu’elle se trouve à l’extérieur. La composante non-ambiante 
de l’exposition personnelle comprend généralement l’exposition aux PM provenant d’une source 
intérieure, telles que les PM générées par les activités personnelles (p. ex., la cuisson 
d’aliments, les activités de nettoyage) et l’exposition qui se produit dans les 
microenvironnements extérieurs non reflétée par les niveaux mesurés provenant d’une station 
de surveillance centrale ou situé à côté d’une résidence (e.g., les microenvironnements 
caractérisés par la présence de circulation automobile). Deux études de panel récentes ont 
démontré la faisabilité et l’utilité de diviser l’exposition personnelle totale en deux éléments 
distincts : la composante ambiante et la composante non-ambiante. Dans ces études, la 
composante ambiante de l’exposition aux PM, et non pas aux PM totales et/ou aux PM non 
présentes dans l’air ambiant, était liée aux effets respiratoires et cardiaques (Ebelt et coll., 
2005; Koenig et coll., 2005). Les résultats de ces études sont décrits de façon plus détaillée 
dans la section 14.5.5. 
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 Figure 14.1 Cadre d’exposition  aux PM 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  

14.1.3 Résumé des évaluations précédentes 

14.1.3.1 RES sur les PM de 1999 de Santé Canada / Environnement Canada 

Le RES sur les PM de 1999 (Santé Canada et Environnement Canada, 1999) a passé en revue 
les renseignements disponibles concernant l’exposition humaine aux PM dans l’air ambiant. 
L’infiltration des PM de l’air ambiant dans les environnements intérieurs a été examinée et on a 
estimé qu’au Canada, l’infiltration de particules grossières et fines représenterait environ 
50 p. 100 des niveaux ambiants,  quelques preuves ayant montré que la pénétration est plus 
faible pour les particules grossières que pour les particules fines. Les auteurs ont indiqué qu’il y 
avait également des preuves qui montrent que les particules de plus grosse dimension 
(supérieure à 5 μm) se déposent et retournent en suspension dans l’air plus facilement que les 
particules de diamètre inférieur à 1 μm. 

Un certain nombre d’études ayant mesuré les niveaux intérieurs et extérieurs de PM, 
habituellement des PM10, ont été examinées, de même que quelques études sur l’exposition 
personnelle; aucune étude canadienne n’était disponible au moment de l’analyse. Dans les 
régions où les niveaux de PM dans l’air ambiant étaient élevés, comme dans la région de 
Riverside en Californie, les niveaux moyens de PM à l’extérieur dépassaient généralement les 
niveaux moyens de PM à l’intérieur, notons que le contraire était souvent observé lorsque les 
niveaux de PM dans l’air ambiant étaient plus faibles. Parmi les sources identifiables de PM à 
l’intérieur, on trouve notamment le tabagisme, la cuisson d’aliments, les activités de nettoyage, 
les appareils de chauffage au kérosène et les poêles à bois. 

    

  

  
       

C ai         

  
    
C ig 

           
= 
  

Indoor Conc 
  

         C in 
  
+ 
  

Infiltration  
to indoors 

  

E 
na  (non - ambient) 

  
E a  (ambient) 

  

Ambient  
sources 

  ( e.g.  regional,  
local) 

  

Ambient  
Conc 

  C a 
  

Exposure to  
ambient - 

  generated 
  PM 

  
  E a 
  

  

Microenv  
Conc 

  C me 
  

Exposure to  personal  
activity &  

microenvironmental  
PM 

  
  E pact   

Exposure to  indoor - 
  generated  

PM   
  E ig 

  
  
  

+   

  

+   

  

Sources   

Levels   

Exposures   

Indoor  
sources 

  ( e.g.  smoking,  
cooking,  
cleaning ) 

  

Other  
microenvironmental  
sources  ( e.g.  in traffic) 

  & personal activities 
  

Total  
personal  
exposur e 

  
  

E t 
  



 

13 

Évaluation scientifique canadienne du smog - Volume 2: Effets sur la santé 

Les études sur l’exposition personnelle aux PM10, toutes réalisées aux États-Unis, ont permis 
de constater, plus souvent qu’autrement, des niveaux d’exposition personnelle moyens plus 
élevés que les niveaux intérieurs et extérieurs.  

La différence entre les niveaux personnels par rapport aux niveaux intérieurs/extérieurs a été 
attribuée à un « nuage personnel » de PM (autour des personnes), résultant de la production 
et/ou la remise en suspension des particules grossières durant certaines activités personnelles. 
On a utilisé un modèle probabiliste pour estimer la répartition de l’exposition personnelle de la 
population canadienne aux PM10 en s’appuyant sur les  niveaux ambiants et 
microenvironnementaux, les données de recensement, la relation temps-activité, l’intensité des 
sources intérieures et la prévalence du tabagisme. Le niveau moyen de PM10 à l’extérieur utilisé 
pour le modèle était de 24 μg/m3, tandis que les niveaux moyens prévus de PM10 à l’intérieur et 
d’exposition personnelle étaient de 40 μg/m3 et 39 μg/m3, respectivement. 

Le RES sur les PM de 1999 a conclu, à partir des renseignements présentés dans la 
documentation, que les microenvironnements intérieurs contribuent le plus à l’exposition 
personnelle globale aux PM et qu’en général, les niveaux de PM dans l’air ambiant n’ont pas 
été corrélés adéquatement avec les niveaux d’exposition personnelle et ce, malgré que des 
corrélations plus solides aient été constatées lorsque celles-ci étaient fondées sur des mesures 
répétées provenant de différentes personnes (c.-à-d. des corrélations « longitudinales »). Le 
document a également conclu que les niveaux mesurés à partir d’une station de surveillance de 
l’air ambiant représentaient l’exposition des gens aux PM d’origine ambiante dans une 
collectivité.  À noter que les expositions moyennes de la population aux PM totales (PMT) sont 
souvent sous-estimées.  Quant à la contribution des particules ambiantes aux niveaux 
d’exposition (intérieure et personnelle), celle-ci variera considérablement selon les niveaux 
ambiants qui diffèrent avec l’emplacement géographique et le climat, en plus des différences  
pour certains paramètres comme les taux d’échange d’air d’un édifice (TEA). 

14.1.3.2 US EPA 2004 PM AQCD 

Le document de la US EPA (US EPA 2004 PM AQCD) a fourni un examen détaillé de la 
documentation concernant l’exposition humaine aux PM produite avant octobre 2002.  Un cadre 
permettant de comprendre les éléments de l’exposition humaine aux PM a été présenté et on a 
discuté des moyens d’estimer la proportion de PM dans l’air ambiant qui se retrouve à l’intérieur 
(le facteur d’infiltration) et la proportion de PM dans l’air ambiant à laquelle les gens sont 
exposés (le facteur d’atténuation). Les facteurs qui influencent l’infiltration des PM dans les 
environnements intérieurs (et par conséquent l’exposition personnelle), tels que la taille des 
particules et le TEA qui varient en fonction de la saison et l’emplacement géographique sont 
discutés dans le document.  Le facteur d’atténuation dépend également des schémas de la 
relation temps-activité, y compris la quantité de temps passé à l’extérieur. Ce même document 
a également décrit les méthodes utilisées pour estimer la concentration des composantes 
ambiantes et non-ambiantes dans les niveaux d’exposition intérieure et personnelle. Le US EPA 
2004 PM AQCD a porté une attention considérable à l’utilité dans les études épidémiologiques, 
des données provenant des stations de surveillance centrales de la qualité de l’air.  Le 
document a conclu que les concentrations massiques de PM, particulièrement de particules 
fines, se répartissent habituellement de façon relativement uniforme dans la plupart des régions 
métropolitaines et que par conséquent, il suffit de quelques stations centrales de mesure des 
PM ambiantes pour représenter les expositions moyennes de la population dans les études de 
séries chronologiques au sein de la communauté ou les études épidémiologiques transversales 
à long terme. Dans les études regroupées (dans lesquelles on mesure habituellement différents 
sujets une seule fois), l’exposition  aux PMT n’est habituellement pas corélée adéquatement 
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avec les concentrations quotidiennes de PM ambiantes, en raison des  variations  
interindividuelles concernant l’exposition aux PM non- ambiantes.  

Cependant, dans les études longitudinales (dans lesquelles chacun des sujets fait l’objet de 
plusieurs mesures réparties sur plusieurs jours), les valeurs quotidiennes individuelles de 
l’exposition personnelle aux PMT et les concentrations ambiantes quotidiennes présentent une 
forte corrélation pour certains sujets, mais pas tous. Quelques chercheurs ont constaté que la 
composante non-ambiante de l’exposition est généralement indépendante de la composante 
ambiante et qu’il n’y a aucune corrélation entre les niveaux de PM  de l’air ambiant qui se sont 
infiltrés à l’intérieur et les concentrations de PM  provenant de l’intérieur. L’AQCD a conclu qu’il  
est raisonnable de supposer que l’exposition aux PM non-ambiantes présentera normalement 
peu de corrélation avec la concentration de PM ambiantes et que par conséquent l’exposition 
aux PM non- ambiantes ne devrait pas influencer le risque relatif (RR) déterminé par une 
régression des effets sur la santé observés  et la concentration de PM dans l’air ambiant. De 
plus, l’analyse d’études de séries chronologiques avec données regroupées ou quotidiennes 
sur la santé, révèle que l’exposition aux PM ambiantes possède un lien plus fort avec la 
concentration de PM ambiantes que dans le cas de l’exposition personnelle  aux PM totales. 

Le US EPA 2004 PM AQCD a conclu que les erreurs au niveau des mesures de l’exposition ne 
devraient pas influencer l’interprétation des résultats provenant des études épidémiologiques 
chroniques ou de séries chronologiques (utilisant les données  de concentrations ambiantes), 
puisqu’elles incluent des ajustements suffisants en ce qui concerne les changements 
saisonniers et les facteurs de confusion  principaux.  Suivant les considérations en matière de 
modélisations statistiques, les erreurs ou les incertitudes au niveau des mesures de l’exposition  
auront pour effet de réduire la puissance statistique et rendront la détection des effets de la 
pollution de l’air sur la santé encore plus difficile.  En s’appuyant sur les données d’une étude 
en particulier, les auteurs ont montré que « l’erreur introduite en utilisant les concentrations de 
PM présente dans l’air ambiant comme substitut à l’exposition  aux PM ambiantes, fausse 
l’estimation de la valeur minimale du risque calculé pour la santé  et suit le ratio entre 
l’exposition aux PM ambiantes et la concentration des PM présente dans l’air ambiant (appelé 
le facteur d’atténuation).  Par ailleurs, le  calcul du risque pour la santé  basé sur les 
concentrations de PM ambiantes fournit néanmoins l’information juste quant  aux risques pour 
la santé  apparaissant lors des variations de concentrations de PM dans l’air ambiant ». 

 

14.1.4 Niveaux ambiants récents de particules fines au Canada 

Le chapitre 3 (Mesures et observations des PM ambiantes) du manuel d’accompagnement de 
la présente évaluation, rédigé par Environnement Canada,  discute en détails de l’information et 
des données provenant des appareils de mesure des particules fines dans l’air ambiant au 
Canada. L’information suivante est tirée de ce rapport ou extraite du rapport sommaire de la 
présente évaluation (Canada, 2010). Les lecteurs qui ont besoin de détails supplémentaires 
sont invités à consulter ces documents. 

Les installations du Réseau National de Surveillance de la Pollution Atmosphérique (RNSPA) 
mesurent la masse des particules PM2,5 et PM10–2,5 depuis 1984 au moyen d’échantillonneurs 
dichotomiques. En 2006, 27 échantillonneurs dichotomiques du RNSPA étaient en fonction sur 
le réseau, auxquels se sont ajoutés 13 échantillonneurs de référence (US EPA federal 
sampler), mesurant les PM2,5 seulement.  On trouve également un réseau beaucoup plus 
imposant d’appareils de mesure de type TEOM (PM2,5)  comptant plus de 100 stations de 
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mesure. La discussion qui suit met l’accent sur les  résultats concernant les PM2,5, ayant été 
identifiées comme particulièrement (mais pas exclusivement) nocive pour la santé humaine. 

Le profil spatial des niveaux de particules PM2,5 dans l’air ambiant à l’échelle du pays entre 
2004 et 2006 (Figure 14.2), tel que défini par la valeur du standard pancanadien (SP), montre 
que c’est dans le sud de l’Ontario et dans le sud du Québec que l’on retrouve les concentrations 
les plus élevées (supérieures à 25 μg/m3).  

Cette région fait également partie d’un vaste bassin atmosphérique, caractérisé par une 
concentration élevée de PM,  englobant la totalité de l’est des États-Unis. Les niveaux les plus 
élevés au Canada durant la période de 2004 à 2006 ont été mesurés dans certaines régions 
isolées soumises à l’influence de sources d’émission particulières, principalement dans la 
région des Grands Lacs, (surtout dans le sud-ouest de l’Ontario) où des agglomérations à forte 
densité de population  enregistrent des niveaux supérieurs au SP.  Dans le sud du Québec et 
dans l’est de l’Ontario, les concentrations de PM2,5 étaient généralement inférieures au seuil 
limite visé par le SP, à l’exception de certaines collectivités influencées par les industries 
locales et les grands centres urbains, mettant ainsi en évidence le potentiel d’émissions élevées  
à l’échelle locale.  Notons que des incertitudes existent en ce qui concerne les niveaux exacts 
et les détails locaux de la répartition spatiale des particules PM2,5 (Figure 14.2) dans certaines 
régions du pays en raison de l’absence ou du manque de stations de mesure des PM2,5. 
Cependant, à vaste échelle, la Figure 14.2 présente un portrait général du profil spatial au 
Canada et aux États-Unis. 

Pour  retracer  les épisodes de concentration élevée des PM2,5 à l’échelle du pays, on a compté 
le nombre de jours par mois durant lesquels la moyenne quotidienne sur 24 h des 
concentrations de PM2,5 était supérieure à 30 μg/m3 et ce, au cours d’une période allant de 
2001 à 2005, dans  divers endroits au Canada. Les journées marquées par des concentrations 
de PM2,5 de 30 μg/m³ et plus peuvent se produire à tous les mois de l’année, mais ce sont les 
stations de mesure du sud de l’Ontario et du sud du Québec qui ont enregistré les fréquences 
les plus élevées de journées supérieure à 30 μg/m³ durant l’été, suivi de l’hiver au deuxième 
rang. Les stations de mesure situées dans l’Ouest indiquent quant à elles une fréquence plus 
élevée de journées marquées par une concentration supérieure au SP, attribuable aux feux de 
forêt durant l’été. 

La fréquence des épisodes à l’échelle régionale, définis comme les journées durant lesquelles 
le tiers (33 p. 100) des stations de surveillance de l’air d’une région donnée enregistrent des 
concentrations moyennes (24 h) de PM2,5 supérieures à 30 μg/m3, a été enregistrée pour la 
période de 2001 à 2005. Les épisodes à l’échelle régionale de PM2,5 élevées sont survenus 
durant l’hiver et l’été. C’est aussi en Ontario que s’est manifestée la fréquence la plus élevée 
d’épisodes à l’échelle régionale, suivie du Québec, avec des valeurs de PM2,5 

 élevées qui 
duraient souvent plusieurs jours consécutifs. Les épisodes estivaux de présence accrue de 
PM2,5 en Ontario et au Québec étaient souvent associés à des  concentrations d’ozone 
supérieures au seuil critique du SP (65 ppb), ce qui n’était pas le cas avec les épisodes 
hivernaux montrant des niveaux élevés de PM2,5. Les épisodes régionaux ont été plus rares 
dans les Prairies et dans la vallée du Bas-Fraser en Colombie-Britannique et les épisodes  
enregistrés étaient attribuables aux feux de forêt. Bien que certaines régions ne soient pas 
touchées par des épisodes régionaux fréquemment, elles peuvent toujours connaître des 
journées durant lesquelles les niveaux de PM2,5 sont considérés élevés à l’échelle locale,  
provoquant une augmentation des effets sur la santé ainsi qu’un déclin de la visibilité par 
rapport aux conditions moyennes. 

Les niveaux de PM2,5 dans une région donnée varient considérablement d’une saison à l’autre, 
comme on a pu l’observer durant l’analyse des moyennes et des valeurs maximales 
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quotidiennes de PM2,5 mesurées dans les stations de mesure. Dans le sud du Canada 
Atlantique, les moyennes et les valeurs maximales quotidiennes des concentrations de PM2,5 
sont plus élevées durant l’été que durant l’hiver. Cette différence saisonnière est attribuable à 
un rayonnement solaire plus intense, ce qui donne lieu à de plus grandes concentrations de 
sulfate et à des configurations plus fréquentes de vents favorables à la dispersion des polluants 
originaires du sud-ouest. Durant l’hiver, les niveaux de PM2,5 sont davantage influencés par les  

Figure 14.2 Répartition spatiale du 98e percentile des concentrations de PM2,5 - 24 h 
(µg/m3) à l’échelle du Canada et des États-Unis pour la période de 2004 à 2006. Les 
régions en noir représentent les endroits dans lesquels le nombre de stations de mesure 
est insuffisant ou les données sont incomplètes pour les représenter graphiquement 
selon la période indiquée. 

 

sources locales, comme la combustion résidentielle de bois de chauffage. À l’échelle du sud du 
Québec et de l’est de l’Ontario, les moyennes et les valeurs maximales quotidiennes sont plus 
élevées durant l’hiver que durant l’été. Dans la région du sud des Grands Lacs en particulier, 
les moyennes quotidiennes les plus élevées sont enregistrées durant l’hiver, puisque les 
températures plus froides favorisent la formation et l’accumulation de nitrate d’ammonium sur 
les particules et les conditions météorologiques donnent lieu à une dispersion moins importante 
des agents polluants. 

En Alberta, les moyennes et les valeurs maximales des concentrations de PM2,5 sont plus 
élevées durant l’hiver lorsque les conditions froides et calmes amènent les concentrations les 
plus élevées d’agents polluants primaires au Canada. Dans la vallée du Bas-Fraser, les 
moyennes quotidiennes sont plus élevées à la fin de l’été et au début de l’automne, les valeurs 
maximales étant atteintes durant l’automne et l’hiver. Cela est attribuable aux conditions 
météorologiques favorables à la fin de l’été et aux changements qui surviennent dans les 
activités locales, y compris la combustion de bois de chauffage et l’utilisation d’appareils de 
chauffage durant l’automne et l’hiver.  

Dans la région intérieure de la Colombie-Britannique, les niveaux atteignent leurs points 
culminants durant l’automne et l’hiver, où les émissions provenant de la combustion 
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résidentielle de bois de chauffage jouent un rôle, de même que les fortes inversions causées 
par l’air froid confiné dans les vallées et/ou par l’emprisonnement d’air froid provoqué par les 
montagnes. À Whitehorse, Yukon, les moyennes quotidiennes sont les plus élevées durant les 
mois d’été et la variabilité annuelle à cet endroit semble être influencée par les feux de forêt. 
Durant l’hiver, les concentrations élevés de PM2,5  découlent de la fumée produite par la 
combustion de bois. 

Le profil spatial de la moyenne annuelle des concentrations de PM2,5 au Canada est très 
semblable à celui de la valeur du SP (Figure 14.2), les concentrations les plus élevées 
(supérieures à 8 µg/m3) se manifestant dans le sud de l’Ontario et du Québec. 

 

14.1.5 Niveaux d’exposition personnelle 

14.1.5.1 Aperçu des méthodes permettant de déterminer l’exposition personnelle 

L’exposition personnelle totale peut être mesurée directement  chez les personnes utilisant des 
appareils de mesure portatifs ou elle peut être estimée à l’aide de modèles d’exposition 
personnelle. La mesure directe s’effectue au moyen de pompes et d’appareils de mesure 
portatifs que les participants portent sur eux pendant une période de temps donnée (souvent de 
12, 24 ou 48 heures), l’entrée d’air étant située près de la bouche et du nez. Des descriptions 
sommaires de certains appareils de mesure personnels ont été compilées par Wallace (2006), 
la US EPA (2004), Hopke et Markowitz (2002) et Jantunen et coll. (2002). 

Les études comportant la mesure directe des niveaux d’exposition personnelle mesurent 
également souvent les concentrations de PM à l’intérieur (en milieu résidentiel et/ou de travail), 
à l’extérieur (à l’extérieur de la résidence et/ou du lieu de travail) et à au moins un emplacement 
fixe de surveillance de l’air ambiant dans la collectivité visée par une étude. On prend ces 
mesures pour examiner les relations entre l’exposition personnelle et les niveaux de PM 
présente à l’intérieur, à l’extérieur et dans l’air ambiant. 

Les échantillonneurs de PM peuvent utiliser un filtre et produisent une mesure de la masse de 
PM recueillie sur le filtre (permettant dans certains cas, l’analyse chimique ou élémentaire 
ultérieure des composantes des  PM recueillies sur le filtre). Ces appareils de mesure aspirent 
de l’air à travers un filtre;  les PM sont captées par le filtre, qui est ensuite pesé avant et après 
la période d’échantillonnage pour donner une mesure de la masse de PM. Cette masse est 
divisée par le volume d’air échantillonné durant la période visée pour donner une concentration 
moyenne (exprimée en μg/m3) de PM. On peut également faire appel à des méthodes 
continues, fondées sur la mesure des propriétés physiques des particules, comme la diffusion 
de lumière, qui peuvent donner des mesures de la masse, du volume, de l’aire ou du nombre de 
particules. Dans le cas des trois dernières mesures, la masse peut être estimée au moyen du 
calibrage d’un appareil de mesure donné à l’aide d’une norme de référence de densité connue 
ou par comparaison directe avec des mesures simultanées de la masse. 

Les études de l’exposition personnelle mesurent, de façon générale, la présence de PM2,5 

(particules fines), PM10 (particules inhalables) ou parfois des PM4 ou PM5 (particules 
respirables). L’exposition personnelle à la masse de particules grossières (p. ex., PM10–2,5) a été 
mesurée dans quelques études, soit par la soustraction des PM2,5 des PM10 ou au moyen de 
mesure directe, à l’aide d’appareils récents de mesure des particules grossières. Quelques 
études ont mesuré l’exposition personnelle aux particules ultrafines. Des détails 
supplémentaires sur ces études sont présentés ci-dessous. 
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Les études de l’exposition personnelle et  intérieure aux PM ont fait appel à divers instruments 
de mesure de l’air ambiant, y compris les échantillonneurs utilisés pour la mesure des niveaux 
d’exposition personnelle et/ou intérieurs, comme les appareils de mesure de l’exposition 
personnelle (AMEP) ou les impacteurs Harvard. De plus, les études utilisent souvent des 
données provenant des réseaux gouvernementaux de surveillance, qui comprennent 
notamment des instruments à filtre, souvent fondés sur la méthode de référence fédérale (MRF) 
de l’EPA pour ce qui est des PM2,5 ou PM10, de même que des échantillonneurs dichotomiques 
(pour ce qui est des PM2,5 et PM2,5–10) et des appareils de mesure continue (pour ce qui est des 
PM2,5 ou PM10). Les appareils de mesure des particules dans l’air ambiant utilisés dans le cadre 
du programme du RNSPA font l’objet de discussions plus détaillées dans le chapitre 3 du 
document d’accompagnement de la présente évaluation, rédigé par les scientifiques 
d’Environnement Canada (Canada, 2011). 

Une solution de rechange à la mesure directe de l’exposition personnelle est la modélisation ou 
l’estimation de l’exposition moyenne au cours d’une période donnée en additionnant, pour 
chaque personne, le produit du temps passé dans chaque microenvironnement par le niveau 
connu ou estimé de PM dans chaque microenvironnement. Les modèles probabilistes utilisent 
les répartitions de la relation temps-activité et des concentrations microenvironnementales pour 
modéliser la variabilité et l’incertitude des variables en entrée et ainsi produire une répartition 
prévue de l’exposition pour la population. Le US EPA 2004 PM AQCD fournit une description 
plus détaillée des types de modèles d’exposition qui ont été élaborés par divers auteurs. 

14.1.5.2 Résumé des études sur l’exposition personnelle 

Les niveaux d’exposition personnelle ont été mesurés dans des études réalisées au Canada, 
aux États-Unis et en Europe. Ces études mesurent habituellement les niveaux personnels, 
intérieurs en milieu résidentiel, extérieurs en milieu résidentiel et/ou ambiants d’un point de 
mesure central pour chacun des participants, souvent sur un certain nombre de jours. Certaines 
études ont été répétées au cours de saisons différentes. Quelques vastes études,  notamment 
à Toronto, Ont., à Indianapolis, IN, à Helsinki en Finlande et à Riverside, CA, ont été réalisées 
en faisant appel à l’échantillonnage probabiliste afin d’obtenir un échantillon statistiquement 
représentatif de l’ensemble de la population, ce qui veut dire que les résultats de l’étude 
peuvent être extrapolés pour  une plus grande population visée par l’étude.  Ainsi, bien que 
l’étude de Toronto n’ait touché que 881 résidents, les résultats, pondérés comme il se doit par 
la probabilité inverse de sélection, s’appliquent à la totalité de la population hors-établissement 
de Toronto âgée d’au moins 16 ans (environ deux millions de résidents). D’autres études de 
panel ont été axées sur certains sous-groupes, y compris des adultes actifs et en santé ou des 
sous-groupes fondés sur l’âge ou l’état pathologique, comme les enfants, les personnes âgées 
en santé et les patients atteints de maladies cardiovasculaires (MCV) ou de maladies 
pulmonaires obstructives chroniques (MPOC); ces sous-groupes peuvent avoir des habitudes 
modifiées  au niveau de  leurs activités se traduisant par des profils d’exposition différents,  
ainsi que d’une vulnérabilité accrue à l’exposition  aux PM. Dans ces études, la méthode non 
représentative de sélection des participants ne prévoit pas l’extrapolation des résultats au-delà 
de l’échantillon lui-même, mais il prévoit des analyses approfondies des résultats pour cet 
échantillon seulement. Dans les études longitudinales, on prélève des échantillons personnels à 
répétition sur un certain nombre de jours, de même que des échantillons d’air prélevés à 
l’intérieur et à l’extérieur, ce qui permet l’évaluation : a) des niveaux et des facteurs 
déterminants de l’exposition personnelle; b) des relations entre les niveaux prélevés à l’intérieur 
et à l’extérieur; c) des facteurs qui influencent les relations entre les niveaux d’exposition 
personnelle  aux PM et les niveaux de PM prélevés à l’extérieur. Ces corrélations longitudinales 
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(pour un sujet donné) avec l’air ambiant sont habituellement plus étroites que les corrélations 
transversales (d’un sujet à l’autre) (Jannsen et coll., 1999a).  

Certaines de ces études ont estimé la proportion d’exposition personnelle totale par rapport aux 
sources de PM ambiantes (au moyen de mesures de l’exposition lorsque les sujets se trouvent 
à l’extérieur, de même que l’exposition  aux PM ambiantes  s’étant infiltrées à l’intérieur). Ces 
études seront décrites de façon plus détaillée dans la section 14.1.7. 

Plusieurs études de l’exposition personnelle ont été effectuées à divers endroits au Canada, 
aux États-Unis et en Europe. La moyenne géométrique (MG) ou les niveaux moyens 
d’exposition (personnelle, à l’intérieur, à l’extérieur et ambiante) aux PM  signalés dans le cadre 
de ces études sont présentés graphiquement dans la Figure 14.3 en ce qui concerne les PM2,5 

et dans la Figure 14.4  pour les PM10. Les études qui visaient les fumeurs sont indiquées en 
brun, les études visant les participants qui ont déclaré être exposés à la fumée de tabac 
ambiante sont indiquées en orange et les études canadiennes sont indiquées en caractères 
gras. La section 14.1.5.1 porte sur les études canadiennes; la section 14.1.5.2 porte sur les 
études américaines et européennes. 

Plusieurs études américaines et canadiennes ont employé un impacteur personnel dont la  
conception est inspirée de celle de V. Marple (MSP Corp.) et connu sous diverses appellations, 
comme l’appareil de mesure de l’exposition personnelle (AMEP) Marple, l’AMEP Harvard, 
l’AMEP SKC, etc. Plusieurs études ont documenté le fait que le PEM a un léger biais positif de 
l’ordre de 16 à 18 p. 100, comparativement aux échantillonneurs gravimétriques de référence à 
volume élevé, comme l’échantillonneur dichotomique (Williams et coll., 2000a, 2000d; Liu L-JS 
et coll., 2003). Étant donné que dans plusieurs de ces études, on a utilisé le même AMEP pour 
mesurer l’exposition personnelle, ainsi que l’exposition aux PM intérieures et extérieures, les 
niveaux relatifs de chaque microenvironnement ne sont pas influencés par ce biais et ne seront 
pas  ajustés tout au long du présent document. 
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Figure 14.3 Niveaux d’exposition personnelle, intérieurs, extérieurs et ambiants de 
particules PM2,5 provenant de diverses études (médianes ou moyennes géométriques) 
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Texte en caractères gras : études canadiennes 
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Figure 14.4 Niveaux d’exposition personnelle, interieurs, exterieurs et ambiants de 

particules PM10 provenant de diverses études (médianes ou moyennes géométriques) 
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Seulement quelques études sur l’exposition personnelle ont été effectuées au Canada. La 
plupart d’entre elles ont mesuré l’exposition personnelle aux PM2,5 ou PM10; certaines études 
ont également mesuré les niveaux de SO4

2- et de carbone élémentaire sur les filtres de PM2,5. 
Une étude (Stieb et coll., 1998) a mesuré uniquement l’exposition personnelle aux ions : 
d’hydrogène (H+), de SO4

2-, de nitrate (NO3
-) et d’ammonium (NH4

+). L’étude la plus complète 
comportant des mesures directes de l’exposition personnelle  aux PM au Canada  consiste en 
une vaste étude probabiliste effectuée sur des résidents de Toronto en 1995-1996 par RTI 
International (Pellizzari et coll., 1999; Crump, 2000), dans le cadre d’un contrat avec Ethyl Corp. 
Cette étude a été conçue pour examiner les expositions personnelles au manganèse (Mn) liées 
à l’utilisation du MMT (méthylcyclopentadiényl manganèse tricarbonyle), un additif d dans 
l’essence. L’étude a fait appel à un plan d’échantillonnage probabiliste  dans lequel  les sujets 
sélectionnés ont fourni un échantillon représentatif de la population de Toronto. Bien que 
l’accent ait été mis sur l’évaluation de l’exposition personnelle  au Mn dans  les PM, l’étude a 
également fourni des données sur la masse des PM. Quatre autres études se sont penchées 
sur des groupes précis; chacune d’entre elles n’a mesuré que les niveaux d’exposition 
personnelle et  aux PM ambiantes (aucun niveau de PM intérieures). Ces études de  moindre 
ampleur ne faisaient pas appel à des plans d’échantillonnage probabiliste, et donc les résultats 
ne peuvent être extrapolés à un plus grand échantillon de population. L’une de ces études, 
portant sur 15 enfants en santé âgés entre 10 et 12 ans, a été effectuée à Prince George, C.-B., 
entre février et mars 2001 (Noullett et coll., 2006). Les trois autres études se sont penchées sur 
les adultes aux prises avec des troubles de santé préexistants. Une étude a été réalisée à 
St. John, N.-B.,  durant l’été 1995, comprenant 21 non-fumeurs adultes atteints d’une maladie 
cardiorespiratoire. Une autre étude a été effectuée à Vancouver, C.-B. en 1998, comprenant 16 
adultes non-fumeurs (âgés entre 54 et 86 ans) atteints d’une MPOC (Ebelt et coll., 2000). Une 
troisième étude a été réalisée à Toronto entre 1999 et 2001, comprenant 27 adultes non-
fumeurs (âgés entre 49 et 80 ans) aux prises avec une maladie du cœur (Kim D et coll., 2005, 
2006). 

De brefs résumés concernant  les niveaux d’exposition observés dans chacune de ces études 
sont présentés ci-dessous. La section 14.1.6 présente une discussion des niveaux de 
composants chimiques présents dans  les PM. En général, les niveaux d’exposition personnelle 
aux PM2,5 dans l’air ambiant étaient dans la tranche inférieure des niveaux observés dans 
d’autres études aux États-Unis et en Europe (Figure 14.3). Dans chaque étude, les niveaux 
médians d’exposition personnelle étaient plus élevés que les niveaux ambiants. Les niveaux 
d’exposition personnelle avaient une distribution asymétrique et étaient plus variables que les 
niveaux ambiants.  Néanmoins, la capacité à estimer l’exposition  aux PM de la population 
canadienne est limitée par le manque d’études de conception probabiliste dans différentes 
régions du pays et durant différentes saisons. 

14.1.5.3.1 Étude du RTI de Toronto (1995-1996) réalisée sur l’ensemble de la population 

Cette étude a inclus 881 fumeurs et non-fumeurs choisis en s’appuyant sur un plan 
d’échantillonnage stratifié pondéré  pour refléter la population de Toronto;  elle a ainsi fourni  
922 échantillons d’exposition personnelle aux PM2,5 sur trois jours, recueillis à l’aide de l’AMEP 
Marple. De plus, 183 échantillons prélevés à l’intérieur et 178 échantillons résidentiels prélevés 
à l’extérieur ont été recueillis à l’aide de l’AMEP Marple pour mesurer l’exposition aux particules 
PM2,5. La répartition estimée des expositions personnelles des résidents de Toronto aux PM2,5 

sur trois jours avait une médiane de 18,7 μg/m3 et un 95e percentile de 86,6 μg/m3. L’exposition 
personnelle médiane aux PM2,5 des non-fumeurs (17 μg/m3) était considérablement inférieure à 
celle des fumeurs (43,0 μg/m3).  
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La médiane des niveaux à l’intérieur était de 15,4 μg/m3; celle des niveaux extérieurs (à la 
maison) était de 13,2 μg/m3; celles des niveaux ambiants étaient de 16 et de 14 μg/m3 
respectivement (deux installations fixes) (Pellizzari et coll., 1999, 2001; Crump, 2000). En 
comparaison, la concentration moyenne de PM2,5 calculée à partir des relevés de lecture de 
tous les appareils de mesures dichotomiques du RNSPA s’est chiffrée à 14,2 μg/m3 en 1995 et 
à 13,2 μg/m3 en 1996 (M. Smith-Doiron, comm. pers.). Des modèles de simulation ont été 
utilisés pour évaluer la répartition des expositions personnelles annuelles en s’appuyant sur les 
expositions observées sur trois jours (Clayton et coll., 1999); la répartition médiane était de 
23,2 μg/m3 et le 95e percentile était de 62,9 μg/m3. Comme plusieurs autres études réalisées 
sur des personnes en santé ont permis de le constater, les expositions personnelles aux PM2,5 

dépassaient généralement les niveaux intérieurs, qui eux dépassaient les niveaux extérieurs. 

Les niveaux personnels d’exposition aux PM10 ont également été mesurés pendant deux mois 
d’été en 1995 et la valeur médiane était de 48,5 μg/m3. Le niveau médian d’exposition aux PM10 
à l’intérieur était de 23,1 μg/m3, le niveau médian d’exposition aux PM10 à l’extérieur était de 
23,6 μg/m3 et les niveaux médians de PM10 dans l’air ambiant étaient de 27 et de 23 μg/m3 à 
deux installations fixes. En comparaison, les niveaux moyens de PM10 dans l’air ambiant 
calculés pour tous les appareils de mesure dichotomiques du RNSPA étaient de 23,8 μg/m3 en 
1995 et de 25,5 μg/m3 en 1996 (M. Smith-Doiron, comm. pers.). 

14.1.5.3.2 St. John (de juillet à août 1995)—citoyens âgés atteints d’une maladie 
cardiorespiratoire 

Stieb et coll. (1998) ont réalisé une étude de 21 anciens fumeurs ou personnes âgés de 49 à 85 
ans n’ayant jamais fumé et aux prises avec une maladie cardiorespiratoire, à qui ils ont 
demandé de porter des dénudeurs à diffusion annulaires pour des périodes d’environ 
huit heures (généralement de 7 h à 18 h) pendant jusqu’à quatre jours chacun. Aucune mesure 
de la masse de PM n’a été prise. À chaque journée que des échantillons personnels ont été 
recueillis, un échantillonneur était également en fonction à l’installation fixe pendant la même 
durée que les échantillons personnels. Les filtres de Téflon ont été analysés afin d’en mesurer 
l’acidité (H+) et la quantité de SO4 

2-, de NO3
- et de NH4

+
 au moyen de la chromatographie par 

échange d'ions. Le niveau moyen personnel de SO4 
2- (2,9 μg/m3 (variant entre 0,5 et 

16,4 μg/m3)) était inférieur au niveau de SO4 
2- présent dans l’air ambiant (4,7 μg/m3 (variant 

entre 1,4 et 214 μg/m3)) et moins variable que celui-ci. Dans le même ordre d’idées, l’acidité 
personnelle moyenne (H+) (de 0,02 μg/m3 (variant entre 0,01 et 0,08 μg/m3)) était inférieure au 
niveau moyen dans l’air ambiant de 0,4 μg/m3 (variant entre 0,01 et 0,12 μg/m3). 

14.1.5.3.3 Prince George (de février à mars 2001)—enfants en santé 

Cette étude (Noullett et coll., 2006) s’est penchée sur 15 enfants en santé; chaque enfant a 
fourni jusqu’à dix échantillons d’exposition personnelle aux PM2,5 sur une période de 24 heures, 
recueillis à l’aide de l’AMEP Harvard; on a également analysé la concentration de SO4

2- et de 
particules de carbone qui absorbent la lumière dans ces échantillons. Le niveau moyen 
d’exposition personnelle aux PM2,5 sur une période de 24 heures était de 16 μg/m3 et variait de 
3 à 179 μg/m3. La médiane a été calculée après la suppression des deux valeurs les plus 
élevées, attribuables, selon les auteurs, à des épisodes de cuisson dans les foyers des sujets; 
ces observations aberrantes peuvent toutefois refléter l’éventail des conditions qui existent pour 
certaines personnes. Le niveau moyen de PM2,5 dans l’air ambiant mesuré au cours de la même 
période, également au moyen de l’AMEP Harvard, était de 14 μg/m3 (et variait de 1 à 61 μg/m3). 
Une fois de plus, les niveaux d’exposition personnelle étaient légèrement plus élevés et plus 
variables que les niveaux ambiants; les niveaux à l’intérieur n’ont pas été mesurés. 
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14.1.5.3.4 Vancouver (d’avril à septembre 1998)—adultes non-fumeurs atteints de MPOC 

Cette étude (Ebelt et coll., 2000; Wilson et Brauer, 2006) s’est penchée sur 16 adultes non-
fumeurs âgés entre 54 et 86 ans aux prises avec une MPOC. Chaque participant a fourni sept 
échantillons d’exposition personnelle aux PM2,5 prélevés à l’aide de divers AMEP (de MSP 
Corp.),sur une période de 24 heures), chaque échantillon étant prélevé à des intervalles 
d’environ une semaine et demie. Les échantillons de PM2,5 ont été prélevés à l’aide 
d’impacteurs Harvard. La moyenne géométrique (MG) des expositions personnelles aux PM2,5 

sur une période de 24 heures était de 14,3 μg/m3, ce qui était supérieur à la MG des niveaux 
simultanés de PM2,5 dans l’air ambiant sur une période de 24 heures (10,8 μg/m3). L’éventail 
des niveaux d’exposition personnelle a également été beaucoup plus grand que celui des 
niveaux ambiants (entre 2,2 et 90,9 μg/m3, comparativement à entre 4,2 et 28,7 μg/m3, 
respectivement). La MG des niveaux de PM10 dans l’air ambiant sur une période de 24 heures 
était de 16,0 μg/m3 (et variait de 6,0 à 51,0 μg/m3). Ebelt a mis en relief des corrélations 
transversales et longitudinales entre les niveaux d’exposition personnelle aux PM2,5 et 
d’exposition aux PM2,5 dans l’air ambiant. La corrélation transversale (n = 106) était de 0,15 
μg/m3; la moyenne des 16 corrélations longitudinales était de 0,48 μg/m3. 

14.1.5.3.5 Toronto (d’août 1999 à novembre 2001)—adultes non-fumeurs aux prises avec 
une maladie de cœur 

Cette étude (Kim D et coll., 2005, 2006) comprenait 27 sujets non-fumeurs, âgés entre 49 et 80 
ans, qui ont fourni entre cinq et dix échantillons d’exposition personnelle aux PM2,5 sur une 
période de 24 heures, recueillis à l’aide de l’appareil individuel de prélèvement d’échantillons 
Chempass et d’AMEP de 4,0 l/min. Le niveau moyen d’exposition personnelle était de 14 μg/m3. 
Le niveau moyen (9 μg/m3) de PM2,5 dans l’air ambiant mesuré au Gage Institute, dans le 
centre-ville de Toronto, au moyen d’un échantillonneur de surveillance continue par balance 
microélectronique (TEOM), était considérablement moins élevé que le niveau moyen 
d’exposition personnelle. En s’appuyant sur les résultats des échantillonneurs Chempass et 
TEOM coimplantés, la régression des données des appareils individuels Chempass sur les 
données de l’échantillonneur TEOM (n = 14) s’est traduite par une pente de 1 avec un point 
d’intersection de 0,33 (R2 = 0,93); par conséquent les différences entre les niveaux d’exposition 
personnelle et ambiants ne peuvent pas être attribuées uniquement aux différences des 
instruments. Comme dans d’autres études, les niveaux d’exposition personnelle ont été 
beaucoup plus variables que les niveaux ambiants (plage de 4 à 503 μg/m3, par rapport à une 
plage de 0 à 42 μg/m3, respectivement). 
 

14.1.5.4 Études américaines et européennes 

14.1.5.4.1 PM2,5 et PM10 

Les figures 14.3 et 14.4 comportent des statistiques sommaires relatives aux niveaux 
d’exposition personnelle (PM2,5 et PM10), intérieurs, extérieurs et ambiants provenant des 
études américaines et européennes, respectivement. La plupart des études que l’on retrouve 
dans ces figures n’ont pas fait appel à l’échantillonnage probabiliste, sauf l’étude des méthodes 
d'évaluation de l'exposition totale aux particules (PTEAM) réalisée à Riverside, CA et l’étude 
EXPOLIS réalisée en Europe (à Helsinki). Dans le cas des adultes et des enfants en santé, les 
niveaux moyens d’exposition personnelle ont généralement dépassé les niveaux moyens à 
l’intérieur qui, à leur tour, ont dépassé les niveaux moyens à l’extérieur. C’est intéressant de 
noter que la différence entre les niveaux d’exposition personnelle aux PM2,5 et aux PM2,5 dans 
l’air ambiant est plus grande dans les pays européens. 
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Ces figures montrent également une tendance générale en ce qui concerne les niveaux 
inférieurs d’exposition personnelle et les plus petites différences des niveaux d’exposition 
personnelle / ambiants dans les études des personnes âgées en santé et des enfants et adultes 
aux prises avec des troubles de santé préexistants. Cependant, compte tenu de l’absence 
d’études réalisées aux mêmes endroits pour l’ensemble de la population, ce qui permettrait 
d’établir des comparaisons et de déterminer si les niveaux inférieurs d’exposition personnelle 
sont attribuables à des conditions particulières à ces endroits ou  plutôt aux profils d’activités 
modifiés en raison d’une maladie ou de l’âge. On a  émis l’hypothèse que certaines personnes 
âgées et personnes aux prises avec des troubles de la santé sont exposées à des niveaux 
moins élevés de PM générées à l’intérieur en raison des limitations de certaines activités, 
comme la cuisson d’aliments et le nettoyage par exemple. Les populations qui vivent dans des 
foyers ou des établissements dotés de systèmes de filtration mécanique seraient moins 
exposées à  aux PM qui s’infiltrent à l’intérieur. De plus, elles passent moins de temps dans des 
environnements extérieurs ou près des réseaux de transport (section 14.1.7.1), ce qui se traduit 
par une exposition directe moins élevée aux PM dans l’air ambiant. Par conséquent, leur 
exposition  aux PM présentes à l’intérieur et celles à l’extérieur peut être plus rare, 
comparativement à l’ensemble de la population. Pour ce qui est des adultes en santé, les 
expositions aux PM présentes à l’intérieur sont plus variables et peuvent dépasser les 
expositions personnelles (comparativement aux expositions aux PM dans l’air ambiant). 

14.1.5.4.2 PM10–2,5 

L’exposition personnelle aux particules grossières a été mesurée dans seulement quelques 
études, aucune d’entre elles réalisée au Canada. Dans le cadre d’une étude réalisée à 
Baltimore, MD au cours de laquelle 15 sujets non-fumeurs âgés ont fait l’objet de prélèvements 
d’échantillons durant l’été et l’hiver 1998-1999, Sarnat et coll. (2000) ont observé un niveau 
moyen estival d’exposition personnelle aux PM10–2,5 de 6,7 μg/m3 (et un point culminant de 
24,8 μg/m3), comparativement à un niveau moyen de présence de PM10–2,5 dans l’air ambiant de 
8,1 μg/m3 (et un point culminant de 14,5 μg/m3). Durant l’hiver, le niveau moyen d’exposition 
personnelle était de 8,2 μg/m3 (et le point culminant de 47,6 μg/m3), comparativement à un 
niveau moyen de présence de PM10–2,5 dans l’air ambiant de 5,2 μg/m3 (et un point culminant de 
24,2 μg/m3). Les échantillons d’exposition personnelle ont été recueillis à l’aide d’AMEP 
modifiés de 4,0 l/min. 

Rojas-Bracho et coll. (2000, 2004) ont, quant à eux, mesuré les niveaux d’exposition 
personnelle aux PM10–2,5 (à l’intérieur et à l’extérieur) chez 18 sujets non-fumeurs atteints de 
MPOC.  Les sujets résidant à Boston, MA, ont fourni des données sur une période de six jours 
durant l’hiver 1996-1997 et sur une période de 6 à 12 jours durant l’été 1996. Les niveaux 
d’exposition personnelle (sur une période de 12 heures) ont été plus élevés durant l’hiver 
(moyenne de 14,4 μg/m3 et point culminant de 103,3 μg/m3) que durant l’été (moyenne de 
10,4 μg/m3 et point culminant de 93,9 μg/m3). Le niveau moyen à l’intérieur était plus élevé que 
le niveau d’exposition personnelle durant l’hiver (moyenne à l’intérieur de 26,6 μg/m3 et point 
culminant de 255,3 μg/m3), mais pas durant l’été (moyenne à l’intérieur de 8,2 μg/m3 et point 
culminant de 78,3 μg/m3). Les niveaux à l’extérieur ont été moins élevés que les niveaux 
d’exposition personnelle et les niveaux à l’intérieur durant les deux saisons (moyenne hivernale 
des niveaux à l’extérieur de 7,4 μg/m3 et point culminant de 63,5 μg/m3); moyenne estivale des 
niveaux à l’extérieur de 5,9 μg/m3 et point culminant de 53,1 μg/m3). Les échantillons 
d’exposition personnelle ont été recueillis à l’aide d’AMEP modifiés de 4,0 l/min. 
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14.1.5.4.3 Mesures continues des PM (appareil DataRam personnel [pDR]) 

Un certain nombre d’études ont été réalisées au moyen de l’appareil DataRAM personnel 
(pDR), qui donne des mesures continues de  PM (Howard-Reed et coll., 2000; Quintana et coll., 
2001; Lanki et coll., 2002; Delfino et coll., 2004; Allen et coll., 2004; Wu et coll., 2005a, 2005b; 
Wallace et coll., 2006a).  

Cet instrument utilise un photomètre à diffusion de lumière (néphélomètre) pour mesurer les 
concentrations de particules en suspension dans l’air en temps réel. Il réagit aux particules de 
0,3 à 10 μm, mais il est toutefois plus réceptif aux particules de 0,5 à 2 μm (US EPA, 2004; 
Wallace, 2006). Étant donné que l’appareil pDR surestime la masse des  PM comparativement 
aux PM2,5, les données provenant de ces études n’ont pas été représentées dans la Figure 
14.3, sauf celle de Wu et coll. (2005b),  ces derniers ayant calibré les mesures des appareils 
pDR à l’aide d’un impacteur à filtre Harvard installé au même endroit (dans le cadre d’une étude 
portant sur 19 enfants asthmatiques réalisée à Alpine, CA). 

D’une étude à l’autre, les valeurs moyennes ont varié d’une valeur de 15,5 μg/m3, obtenue dans 
le cadre d’une étude réalisée à Helsinki, en Finlande, avec 28 patients âgés atteints d’une MCV 
(Lanki et coll., 2002), jusqu’à une valeur de 47,5 μg/m3 obtenue dans le cadre d’une étude 
réalisée à San Diego, CA avec 10 adultes non-fumeurs (Quintana et coll., 2001). Delfino et coll. 
(2004) et Wu et coll. (2005b) présentent les résultats d’une étude portant sur 19 enfants 
asthmatiques réalisée à Alpine, CA, mesurant les niveaux simultanés d’exposition aux PM 
(personnelle, à l’intérieur, à l’extérieur) et  aux PM dans l’air ambiant obtenus à l’aide d’un 
appareil pDR1000 durant l’automne 1999 et le printemps 2000. Comme c’est le cas de 
plusieurs études de PM fondées sur la masse, le niveau moyen d’exposition personnelle sur 
une période de 24 heures (24,2 μg/m3) était plus élevé que les niveaux moyens d’exposition à 
l’intérieur (12,4 μg/m3), à l’extérieur (12,6 μg/m3) et  aux PM présente dans l’air ambiant 
(10,8 μg/m3). Les niveaux moyens d’exposition personnelle sur une période de 24 heures 
étaient également plus variables que les niveaux moyens d’exposition à l’intérieur, à l’extérieur 
et  ceux de l’air ambiant, comme le reflètent les moyennes des points culminants, soit 72 μg/m3 
dans le cas de l’exposition personnelle, 35 μg/m3 dans le cas de l’exposition à l’intérieur, 32 
μg/m3 dans le cas de l’exposition à l’extérieur et 20 μg/m3 dans le cas de l’exposition  des PM 
dans l’air ambiant. Wallace et coll. (2006a) ont également constaté que le niveau moyen 
d’exposition personnelle sur une période de 24 heures (33,3 μg/m3) était plus élevé que la 
concentration moyenne à l’intérieur sur une période de 24 heures (29,8 μg/m3) durant une étude 
portant sur 37 patients souffrant d’hypertension ou porteurs d’un défibrillateur cardiaque 
(Research Triangle Park, NC). 

Les appareils de mesure continue sont très utiles pour donner de l’information à propos des 
niveaux culminants auxquels sont exposés les sujets, comme on a pu le constater en 
examinant les niveaux maximaux pour des périodes moyennes plus  courtes. Ils peuvent 
également montrer à quel point les expositions varient durant la journée et peuvent cerner les 
sources d’exposition, particulièrement les sources intérieures brèves et intermittentes, comme 
la cuisson d’aliments, le nettoyage/lavage ou les soins corporels. Ces constatations ne sont pas 
possibles en employant des périodes d’échantillonnage de 12 ou de 24 heures. Par exemple, 
dans le cadre d’une étude portant sur des enfants asthmatiques réalisée à Alpine, CA, Delfino 
et coll. (2004) ont présenté des données concernant diverses périodes d’échantillonnage 
moyennes, y compris au cours des 2 et 24 dernières heures. Les moyennes ont été très 
semblables (34,4 μg/m3, comparativement à 37,9 μg/m3, respectivement), mais les valeurs 
maximales ont toutefois été plus élevées dans le cas des prélèvements d’échantillons réalisés à 
toutes les deux heures en moyenne (305,3 μg/m3, comparativement à 113,8 μg/m3, 
respectivement). La valeur maximale mesurée durant une période d’une heure au cours des 24 
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dernières heures était de 996,8 μg/m3 (90e percentile de 292,4 μg/m3). Dans la même étude, 
Wu et coll. (2005b) ont indiqué que la valeur maximale mesurée sur une période de 15 minutes 
par un appareil pDR personnel (ajustée aux fins d’équivalence à l’aide d’un impacteur Harvard 
basé sur la masse) était de 1 311 μg/m3, tandis que la valeur maximale sur une période de 
24 heures mesurée par un appareil pDR était de 72 μg/m3.  

Dans le même ordre d’idées, dans le cadre d’une étude portant sur des participants âgés, aux 
prises avec une MCV, Lanki et coll. (2002) ont observé une moyenne maximale sur une période 
de 24 heures de 112 μg/m3, mais une moyenne maximale sur une période d’une heure de 
855 μg/m3. Dans une étude portant sur des enfants asthmatiques réalisée dans sept villes 
américaines, chaque ville a affiché des niveaux à l’intérieur (sur une période d’une heure) 
supérieurs à 1 000 μg/m3 (Wallace et coll., 2003a). 

14.1.5.4.4 Particules ultrafines 

Les PUF se mesurent habituellement à l’aide de compteurs de particules, qui donnent des 
données sur le nombre de particules (NP) plutôt que des données sur la masse des particules. 
Peu d’études ont mesuré les niveaux d’exposition personnelle aux PUF et quelques autres se 
sont penchées sur les niveaux microenvironnementaux. La circulation routière est l’une des 
sources importantes de PUF, donc la plupart des études qui portent sur les PUF ont examiné 
les niveaux alors que les participants se trouvaient dans des microenvironnements caractérisés 
par la présence de circulation automobile, y compris les études réalisées le long des routes et à 
bord de véhicules. Deux études portant sur l’exposition personnelle se sont penchées sur 
l’exposition personnelle aux PUF alors que les participants se trouvaient dans des 
microenvironnements caractérisés par la présence de circulation automobile. Vinzents et coll. 
(2005) ont mesuré l’exposition personnelle aux PUF dans le cadre d’une étude portant sur 15 
sujets non-fumeurs en santé réalisée à Copenhague, au Danemark, qui s’est penchée sur la 
relation qui existe entre l’exposition aux PUF et les dommages oxydatifs à l’ADN. L’exposition 
aux PUF a été mesurée à l’aide de compteurs de noyaux de condensation de particules (le 
modèle TSI 3007 de TSI Inc., dont le spectre de dimensions varie de 10 à 1 000 nm) portés par 
les participants durant les jours de la semaine au cours de six périodes de 18 heures, entre 
mars et juin 2003. Durant cinq des six journées, on a demandé aux participants de se rendre au 
cœur de Copenhague à vélo en empruntant un itinéraire prédéterminé de 20 km durant les 
heures de pointe le matin et/ou l’après-midi (durée moyenne du trajet de 93 ± 15 minutes). Une 
autre journée comprenait la même charge de travail / intensité sur une bicyclette stationnaire 
dotée d’un ergomètre dans une salle intérieure affichant une exposition minimale aux PUF. Les 
auteurs ont indiqué que l’écart-type géométrique des niveaux d’exposition aux PUF alors que 
les participants empruntaient l’itinéraire proposé à vélo (32 400 (1,49) particules/cm3) était plus 
élevé que durant d’autres activités extérieures (19 600 (1,78) particules/cm3) ou des activités à 
l’intérieur (13 400 (1,96) particules/cm3). 

Dans le cadre d’une étude avec activités  prédéfinies, Kaur et coll. (2005) ont examiné de près 
le niveau d’exposition personnel aux PM2,5, les comptes de PUF et la présence de monoxyde 
de carbone (CO) au cœur de Londres, en Angleterre. On a demandé à quatre bénévoles de 
suivre des itinéraires préétablis dans le cœur de Londres à pied, à vélo, en voiture (essence), 
en taxi (diesel) ou en autobus (diesel) tout en portant du matériel d’échantillonnage. Les 
échantillons personnels de particules PM2,5 ont été mesurés à l’aide d’un échantillonneur à fort 
débit (Adams et coll., 2001a, 2001b) et les PUF de dimension variant entre 0,02 et 1,0 μm ont 
été mesurées à l’aide d’un appareil P-Trak modèle 8525 (TSI Inc.). Des échantillons ont été 
prélevés pendant toute la durée de chaque itinéraire préétabli. La durée de la prise d’échantillon 
était d’au moins 18 minutes, mais la durée d’échantillonnage moyenne ou maximale n’a pas été 
indiquée. La moyenne globale de l’exposition aux PM2,5 était de 33,6 μg/m3 (et variait entre 5,3 
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et 77,5 μg/m3) et des différences importantes ont été constatées d’un mode de transport à 
l’autre. L’exposition durant le circuit de marche (moyenne de 27,5 μg/m3 (14,3)) était 
considérablement moins élevée que l’exposition durant l’itinéraire en voiture (38,0 μg/m3 (14,1)) 
ou en taxi (41,6 μg/m3 (14,7)). Le compte de PUF variait entre 36 474 et 178 601 particules/cm3 
en s’appuyant sur les moyennes des comptes de PUF sur une durée d’une seconde mesurés 
pendant la durée d’échantillonnage (un circuit).  

Le compte le plus bas a été mesuré sur le circuit de marche (moyenne de 67 773 particules/cm3 
(23 363 particules/cm3 pendant la durée d’échantillonnage)); le compte le plus élevé a été 
mesuré sur le circuit d’autobus (moyenne de 101 364 particules/cm3 (24 336 particules/cm3 
pendant la durée d’échantillonnage)). Les trois autres modes étaient semblables (moyenne de 
88 101 particules/cm3 (31 291 particules/cm3 pendant la durée d’échantillonnage)). Le niveau 
d’exposition personnelle mesuré pendant le circuit de marche était considérablement moins 
élevé que les niveaux mesurés pendant les circuits de vélo, en autobus et en voiture. La 
corrélation entre le niveau d’exposition personnelle aux PM2,5 et le compte personnel de PUF a 
été modérée (r = 0,5, p < 0,01). La corrélation entre le compte de PUF et le niveau d’exposition 
au CO était plus élevée (r = 0,7). Des niveaux beaucoup moins élevés ont été mesurés par les 
appareils de mesures placés le long de la route et en milieu urbain. 

Une troisième étude comprenant neuf jeunes (âgés de 9 à 19 ans) et 10 patients plus âgés 
(âgés de 42 à 79 ans) aux prises avec des défaillances de la fonction pulmonaire a été réalisée 
à Taïwan et a été axée sur la relation entre l’exposition personnelle aux PUF et la variabilité du 
rythme cardiaque (VRC) (Chan et coll., 2004). Les jeunes ont porté un appareil de type P-Trak 
UPC (modèle 8525, TSI Inc.) tandis que des techniciens ont accompagné les participants plus 
âgés entre 7 h et 23 h pour les soumettre à une période de surveillance par participant. Les 
niveaux d’exposition personnelle aux PUF en ce qui concerne les jeunes adultes (fondés sur 
des moyennes établies sur une période de cinq minutes) ont été de 23 000 particules/cm3 en 
moyenne, ceux-ci variant entre 6 000 et 350 000 particules/cm3. Les participants âgés ont 
affiché une exposition moyenne de 25 500 particules/cm3, celle-ci variant entre 1 700 et 
211 000 particules/cm3. Les expositions personnelles aux PUF ont été liées aux répercussions 
sur un certain nombre d’indices du rythme cardiaque. 

Les études des niveaux de PM présentes le long des routes ou à bord de véhicules ont 
généralement permis de constater des élévations importantes du compte de PUF dans ces 
deux microenvironnements (Zhu et coll., 2002a, 2002b; Levy et coll., 2003; Reponen et coll., 
2003; Sioutas et coll., 2005). Les études réalisées en Amérique du Nord font généralement état 
d’une diminution des concentrations le long des routes et d’une augmentation de la distance par 
rapport aux autoroutes, les dimensions des particules augmentant plus la distance par rapport à 
la circulation automobile est grande (Zhu et coll., 2002a, 2002b, 2006; Levy et coll., 2003; 
Riediker et coll., 2003, 2004a; Westerdahl et coll., 2005). Par exemple, Zhu et coll. (2002a, 
2002b, 2006) ont mesuré des concentrations des PUF qui variaient entre 200 000 
particules/cm3 à 17 m sous le vent des autoroutes de Los Angeles, CA et de 40 000 à 50 000 
particules/cm3 à 300 m sous le vent. Levy et coll. (2003) ont constaté des niveaux de PUF le 
long des routes qui variaient entre 11 000 et 53 000 particules/cm3 à une distance de 25 à 75 m 
sous le vent d’une autoroute de Boston, MA. Westerdahl et coll. (2005) ont mesuré les 
concentrations de PUF, d’oxydes d’azote (NOx), de carbone-suie (CS) et d’hydrocarbures 
aromatiques polycycliques (HAP) à l’aide d’une voiture électrique qui transporte le matériel de 
surveillance à divers endroits à Los Angeles. Les concentrations moyennes de PUF ont varié 
fortement d’un endroit, d’un type de route et d’un volume de circulation à l’autre, ce qui porte à 
croire qu’une relation positive existe entre les concentrations et la densité de la circulation de 
camions. Les concentrations de PUF ont été plus élevées que les mesures prises en milieu 
urbain par au moins un ordre de grandeur sur les autoroutes touchées par la circulation de 
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véhicules propulsés par un moteur diesel ou sur les autoroutes principalement empruntées par 
des véhicules propulsés par un moteur à essence. Les véhicules propulsés par un moteur 
diesel ont souvent été une source importante de concentrations élevées du compte de PUF, 
particulièrement lorsqu’on se trouve directement derrière de tels véhicules. 

Une étude réalisée dans trois villes américaines en 2003-2004 s’est penchée sur les avantages 
de diverses mesures de contrôle des émissions de PM en ce qui concerne les niveaux de PM à 
bord des autobus scolaires (Hill et coll., 2005). Les niveaux de particules ultrafines à bord des 
autobus scolaires ont été bien au-dessus des niveaux de PM ambiantes; les auteurs indiquent 
toutefois qu’ils ont observé une importante variabilité dans les données, ce qui complique la 
tâche lorsque l’on veut généraliser les niveaux d’exposition dans les autobus scolaires. Les 
auteurs ont cependant conclu que l’utilisation: d’un filtre à particules diesel, de carburant diesel 
à très faible teneur en soufre et d’un dispositif de filtration à carter fermé (Donaldson Spiracle) a 
permis l’élimination complète des PUF, du CN, des HAP et des PM2,5 à bord de l’autobus, de 
même qu’en bordure du trottoir à l’extérieur de l’autobus (c.-à-d. à l’extérieur des écoles). 

 

14.1.6 Constituants chimiques des échantillons d’exposition 

personnelle 

14.1.6.1 Carbone élémentaire et organique 

Le carbone est présent dans les PM, principalement sous forme de carbone organique (OC), 
constitué de plusieurs composés organiques individuels et de carbone élémentaire (EC), qui se 
définit, d’un point de vue opérationnel, comme la totalité du carbone non présent sous forme 
d’OC ou d’ions carbonate/bicarbonate (Schauer, 2003). Dans l’environnement ambiant, les 
émissions des véhicules à moteur sont une source importante de EC et de OC; les véhicules 
propulsés par un moteur diesel produisent des particules à forte teneur en EC et les véhicules 
propulsés par un moteur à essence produisent des particules à forte teneur en OC (Watson et 
coll., 1994). Durant les mois d’hiver, la combustion résidentielle de bois de chauffage contribue 
également aux niveaux de EC présent dans l’air ambiant (Kocbach et coll., 2006). Le EC 
présent à l’intérieur est principalement d’origine ambiante et les sources de combustion à 
l’intérieur, comme la cuisson d’aliments et le tabagisme, contribuent principalement aux niveaux 
de OC (Long et coll., 2000; Cao et coll., 2005). Dans l’environnement ambiant, le EC est 
présent principalement sous forme de particules fines (d’une dimension variant entre 0,056 et 
1,8 μm, la pointe dominante variant entre 0,32 et 0,56 μm) et ultra-fines (d’une dimension 
variant entre 0,05 et 0,1 μm) (Sodeman et coll., 2005; Huang et coll., 2006, respectivement), 
tandis que le OC est présent surtout sous forme de particules fines (d’une dimension variant 
entre 0,056 et 1,8 μm, la pointe dominante variant entre 0,32 et 0,56 μm) et grossières (d’une 
dimension variant entre 1,8 et 18 μm) (Huang et coll., 2006). 

À venir jusqu’ici, les études de l’exposition personnelle aux PM ont en général été axées sur le 
EC, souvent employé comme marqueur en ce qui a trait aux émissions produites par la 
circulation routière. Un certain nombre d’études (Brunekreef et coll., 2005; Wichmann et coll., 
2005; Van Roosbroeck et coll., 2006) ont fait appel à des mesures de l’absorption de lumière, 
aussi appelée « fumée noire », « carbone-suie » ou « carbone absorbant la lumière », à titre de 
mesures de remplacement du EC, calculées à l’aide du coefficient de réflexion des échantillons 
recueillis par le filtre. 

Bien que de fortes corrélations aient été observées entre l’absorption par le filtre et les 
concentrations de EC (Janssen et coll., 2000), la nature de cette relation peut dépendre  du site 
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de la prise de mesure (Cyrys et coll., 2003a; Brunekreef et coll., 2005) et l’étalonnage  du site  
où l’on procède avec la méthode d’absorption simple est recommandé. 

Les méthodes directes de détermination du EC et du OC sont disponibles à l’aide de la collecte 
intégrée de particules sur des filtres ou d’analyseurs de carbone thermiques/optiques semi-
continus (p. ex., l’analyseur thermique/optique de particules de carbone en suspension dans 
l’air de Sunset Labs). Les deux techniques analytiques les plus courantes sont la méthode 
d’analyse du EC/OC IMPROVE et la méthode d’analyse du EC/OC du NIOSH (Schauer, 2003). 
Les différences méthodologiques en termes de température des instruments et de durées 
d’échauffement donnent lieu à des mesures plus élevées du EC par la méthode IMPROVE, 
comparativement à la méthode NIOSH (Schauer, 2003; Watson et coll., 2005). De plus, il n’y a 
aucune relation simple entre les mesures obtenues par chacune de ces deux méthodes; donc, 
les valeurs obtenues par une méthode ou l’autre ne sont pas directement comparables, ce qui 
rend la tâche difficile lorsque l’on veut comparer les résultats d’études qui ont fait appel à des 
techniques analytiques différentes. Il y a également des problèmes d’échantillonnage difficiles à 
surmonter avec les gains ou les pertes de OC lorsque l’on tente de le recueillir sur des filtres de 
quartz (Chow et coll., 2001). Plusieurs moyens sont employés pour traiter ce problème, y 
compris l’ajout d’un décomposeur et d’un type quelconque de filtre de rechange pour composer 
avec les artéfacts négatifs et positifs. Ces problèmes ont eu des répercussions sur la plupart 
des études mentionnées dans ces sections et par conséquent, les estimations quantitatives des 
concentrations de EC/OC issues de ces études restent assez incertaines et devraient être 
interprétées avec prudence. 

14.1.6.1.1 Résumé des études de l’exposition personnelle au carbone élémentaire et au 
carbone organique 

En utilisant le EC comme marqueur, Kim D et coll. (2005) ont identifié les sources liées à la 
circulation automobile comme des déterminants importants des expositions personnelles aux 
PM2,5 à Toronto, Ont., celles-ci contribuant  à environ 13 p. 100 des niveaux d’exposition 
personnelle. Des constatations semblables ont été signalées en Caroline du Nord, où les 
émissions des véhicules à moteur ont contribué à environ 10 p. 100 des expositions 
personnelles aux PM2,5 (Zhao et coll., 2006). La méthode d’analyse thermique/optique 
particulièrement employée (du NIOSH ou IMPROVE) n’a pas été mentionnée dans cette étude, 
mais la cuisson d’aliments (marqueur de OC) a été cernée comme l’élément qui a le plus 
contribué aux expositions personnelles aux particules PM2,5. Les niveaux ambiants n’ont été 
indiqués ni dans une étude, ni dans l’autre. 

Noullett et coll. (2006) ont observé de fortes corrélations entre les mesures d’absorption 
personnelle de particules PM2,5 et les concentrations de EC observées chez les enfants à Prince 
George, à l’aide des méthodes analytiques du NIOSH (r = 0,88) et IMPROVE (r = 0,92). Dans 
cette étude, les niveaux moyens d’absorption à l’extérieur ont été supérieurs aux mesures 
personnelles, mais une corrélation élevée a été détectée entre les niveaux d’exposition 
personnelle et aux particules présentes dans l’air ambiant (r = 0,73). Les variations ont été plus 
grandes dans le cas des mesures des niveaux d’exposition personnelle que celles des niveaux 
ambiants. 

La contribution des PM2,5 ambiantes et des polluants connexes au niveau de l’exposition 
personnelle, a fait l’objet de recherche auprès de groupes de personnes âgées à Boston, MA, 
ainsi que chez des patients atteints d’une MPOC à Baltimore, MD et d’enfants dans les deux 
villes (Koutrakis et coll., 2005). Les niveaux d’exposition au EC ont été déterminés à l’aide d’une 
procédure semblable à la méthode d’analyse thermique/optique IMPROVE (Chow et coll., 
1993). Les niveaux d’exposition au EC des enfants ont été les plus variables, mais les valeurs 
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moyennes des expositions ont été, en général, semblables dans l’ensemble des trois groupes. 
Les niveaux de EC présent dans l’air ambiant n’ont été déterminés qu’à Boston et ils étaient 
très semblables aux niveaux d’exposition personnelle des enfants et des personnes âgées 
observés dans cette ville. Cependant, les niveaux de EC dans l’air ambiant n’ont pu expliquer 
qu’une faible proportion de la variance des niveaux d’exposition personnelle. 

Delfino et coll. (2006) ont mené une étude visant à examiner la relation entre la pollution de l’air 
ambiant et l’air auquel un sujet quelconque est personnellement exposé incluant les oxydes 
d’azote (NOx) exhalés par des groupes d’enfants à Riverside et à Whittier, CA.  

Les niveaux d’exposition au EC/OC ont été déterminés à l’aide de la technique d’oxydation 
thermique au dioxyde de manganèse, qui concorde habituellement avec la méthode d’analyse 
IMPROVE jusque dans une proportion de ± 25 p. 100 (Fung et coll. 2002). Les niveaux moyens 
de EC dans l’air ambiant ont été supérieurs aux niveaux d’exposition personnelle, tandis que les 
niveaux de OC présent dans l’air ambiant ont été supérieurs aux niveaux d’exposition 
personnelle à Riverside, mais pas à Whittier. Les niveaux d’exposition personnelle au EC/OC et 
au EC/OC dans l’air ambiant n’ont pas été mis en corrélation. 

Des corrélations transversales modérées ont été observées entre les expositions personnelles 
au EC et les niveaux  d’EC à la maison et au travail auxquels étaient exposés des enseignants 
en Finlande (r = 0,6) (Toivola et coll., 2004). Les mesures de l’absorption personnelle moyenne 
ont été semblables aux niveaux mesurés sur les lieux de travail, mais elles ont été supérieures 
aux niveaux mesurés à la maison. Les mesures des niveaux de EC à l’extérieur n’ont pas été 
indiquées. 

Sarnat et coll. (2006a) ont réalisé une étude à Steubenville, OH au cours de laquelle ils ont 
examiné les répercussions des saisons et de la ventilation à domicile (ouverture des fenêtres) 
sur l’association entre les niveaux ambiants et les expositions personnelles au EC qui se 
retrouve dans les PM2,5. Les associations entre les niveaux ambiants et d’exposition 
personnelle au EC ont été plus nombreuses durant l’automne (r = 0,66) que durant l’été 
(r = 0,28) et la plus importante association a été observée sur des sujets qui ont passé un 
certain temps à l’intérieur les fenêtres ouvertes (comparativement aux sujets qui n’ont pas 
passé de temps à l’intérieur les fenêtres ouvertes). Les associations ont été déterminées à 
l’aide d’un modèle mixte caractérisé par la prise de mesures à répétition sur la population 
étudiée. En moyenne, les niveaux personnels et ambiants de EC étaient semblables et 
affichaient des variations semblables, mais les valeurs maximales des expositions personnelles 
ont été supérieures aux niveaux ambiants maximaux. En général, ces constatations soulignent 
l’importance de la ventilation (des fenêtres ouvertes) et de la saison sur la corrélation entre les 
niveaux d’exposition personnelle au EC et les niveaux de EC présent dans l’air ambiant. 

Sørensen et coll. (2005a) ont mené une étude à Copenhague visant à mieux comprendre dans 
quelle mesure les concentrations extérieures influencent l’exposition personnelle aux PM2,5 et à 
la fumée noire. Dans cette étude, les mesures de l’exposition personnelle ont été les plus 
variables durant les mois les plus froids, tandis que les mesures des concentrations dans l’air 
ambiant ont été les plus variables durant les mois les plus chauds. De plus, les mesures de 
l’absorption personnelle moyenne ont été plus élevées durant la saison froide, comparativement 
aux mois les plus chauds, et les niveaux dans les chambres à  coucher et à la porte principale 
ont tous deux été des  prédicteurs importants des coefficients d’absorption personnelle. Bien 
que les niveaux d’exposition personnelle aient été inférieurs aux valeurs mesurées à l’extérieur 
du foyer, ils étaient considérablement moins élevés que les mesures ambiantes recueillies à 
proximité d’une route achalandée. Deux études réalisées à Amsterdam ont permis de constater 
des résultats semblables. Wichmann et coll. (2005) ont observé des niveaux moyens 
d’absorbance plus élevés dans les échantillons de PM10 recueillis à partir de sujets vivant dans 
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des environnements caractérisés par une forte circulation automobile, comparativement à ceux 
qui vivent dans des environnements caractérisés par une faible circulation automobile. Van 
Roosbroeck et coll. (2006) ont pour leur part dénoté des niveaux moyens d’absorbance 
personnelle plus élevés de PM2,5 chez les enfants vivant près des routes achalandées, 
comparativement aux enfants qui vivent dans des lieux caractéristiques de la pollution de fond. 

Wu et coll. (2006a) ont examiné les expositions personnelles au EC/OC que l’on retrouve dans 
les PM2,5 pour un groupe d’adultes asthmatiques durant le brûlage agricole à Pullman, WA. Les 
niveaux de lévoglucosane (un marqueur de combustion de la biomasse) présents dans les 
expositions personnelles aux PM2,5 ont également été déterminés.  

Les expositions personnelles au EC n’ont pas été bien différentes durant les épisodes de 
brûlage agricole par rapport aux autres périodes durant l’année, mais les expositions moyennes 
au OC ont été plus élevées durant les périodes de brûlage agricole (10,2 μg/m3) que durant 
toute autre période (7,7 μg/m3). Comme prévu, les niveaux de lévoglucosane dans les mesures 
de l’exposition personnelle aux PM2,5 ont également été plus élevés durant les épisodes de 
brûlage agricole (0,026 μg/m3) que durant toute autre période (0,010 μg/m3). 

Jansen et coll. (2005) ont mesuré les niveaux d’exposition personnelle au EC présent dans les 
PM10 auxquels a été soumis un groupe de sujets âgés souffrant d’asthme / de MPOC à Seattle, 
WA. Les niveaux d’exposition personnelle au EC ont été légèrement inférieurs aux valeurs 
mesurées dans l’air ambiant, mais chaque augmentation de 1 μg/m3 du niveau d’exposition 
personnelle au EC était liée à une augmentation importante du monoxyde d’azote (NO) exhalé, 
un marqueur de l’inflammation des voies respiratoires. 

Peu d’études canadiennes ont examiné les expositions personnelles au EC/OC à venir jusqu’à 
présent. Cependant, des études réalisées à Toronto (Kim D et coll., 2005) et à Prince George 
(Noullett et coll., 2006) ont toutes deux permis d’observer des niveaux d’exposition personnelle 
au EC inférieurs à ceux qui ont été signalés à d’autres emplacements géographiques. Les 
sources extérieures, comme la circulation routière, semblent être un déterminant important des 
expositions personnelles au EC et le EC semble être un meilleur marqueur de la circulation 
routière que les PM2,5 (Cyrys et coll., 2003a; Wichmann et coll., 2005; Van Roosbroeck et coll., 
2006). La relation entre les niveaux d’exposition personnelle au EC et les niveaux de EC dans 
l’air ambiant peut dépendre de facteurs comme la saison, la ventilation du domicile, l’endroit, 
ainsi on recommande de procéder au calibrage de la méthode d’absorption simple en fonction 
de l’endroit. L’absence de méthodes normalisées rend toutefois difficiles les comparaisons 
d’une étude à l’autre et des données limitées sont disponibles pour déterminer si des sous-
groupes particuliers affichent des niveaux d’exposition plus élevés. Bien que peu d’études 
présentent les niveaux de OC dans les échantillons d’exposition personnelle aux PM, certains 
faits probants portent à croire que la fumée des brûlages agricoles augmente possiblement ce 
type d’exposition (Wu et coll., 2006a). 

14.1.6.2 Ions et éléments en traces 

Dans l’environnement, les métaux de transition liés aux PM proviennent principalement de 
sources industrielles et des émissions causées par la circulation routière. Cependant, les 
matériaux crustaux, la combustion de bois et les sources intérieures, comme la cuisson 
d’aliments et le tabagisme, contribuent également à la présence d’éléments comme le calcium 
(Ca), le silicone (Si), le potassium (K), le fer (Fe) et le manganèse (Mn) dans aux PM (Larson et 
coll., 2004; Kim D et coll., 2005; See et Balasubramanian, 2006; Zhao et coll., 2006). Les ions 
sulfates et nitrates présents dans les PM sont formés par l’oxydation des oxydes de soufre et 
d’azote produits dans le milieu ambiant par la combustion de carburants et les sources 
industrielles. Le sulfate en particulier a peu de sources intérieures, ce qui en fait un marqueur 
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utile de l’exposition aux PM dans l’air ambiant retrouvées dans les échantillons personnels 
(Clayton et coll., 1993; Wilson et coll., 2000; Sarnat et coll., 2002). En général, les éléments 
crustaux comme le Si, l’aluminium (Al), le Ca, le Fe, le magnésium (Mg) et le titane (Ti) sont 
prédominants dans les particules grossières, tandis que le K, le SO4

2-, le vanadium (V), le 
chrome (Cr), le nickel (Ni), le cuivre (Cu), le zinc (Zn), le cadmium (Cd), l’étain (Sn), le plomb 
(Pb), l’arsenic (As) et le sélénium (Se) sont plus abondants dans les particules fines (Janssen et 
coll., 1999b; Wang et coll., 2006). De plus, certaines constatations portent à croire que le soufre 
et le Fe sont les éléments les plus abondants dans les particules ultrafines (Cyrys et coll., 
2003b). La présence d’aérosols atmosphériques acides, en particulier d’acidité forte au niveau 
des particules (les ions H+), est attribuable presque entièrement à la présence d’acide sulfurique 
(H2SO4) ou d’hydrogénosulfate d'ammonium (NH4HSO4).  

Par conséquent, l’acidité des PM atmosphériques dépend de la quantité de SO2 oxydé et 
transformé en trioxyde de soufre (SO3) formant ainsi du H2SO4, de même que de la quantité 
d’ammoniac disponible pour réagir avec l’acide sulfurique (US EPA, 2004). Les ions H+ sont 
abondants dans les particules en mode d’accumulation et ne semblent pas être un marqueur 
utile de l’exposition aux PM ambiantes retrouvées dans les échantillonneurs personnels, en 
raison de sa plus grande réactivité (Brauer et coll., 1989; Suh et coll., 1992; Stieb et coll., 1998). 
Les ions d’ammonium (NH4

+) proviennent, de façon secondaire, des émissions d’ammoniac 
(NH3) produites par les animaux sauvages, l’élevage d’animaux, les eaux usées et les terres 
fertilisées (US EPA, 2004). 

Les faibles concentrations de masses de particules dans les échantillons personnels d’air 
respirable peuvent rendre difficile la détermination quantitative des éléments en traces et la 
nature destructrice de certaines méthodes analytiques empêche souvent de procéder à 
plusieurs analyses d’échantillons individuels, malgré le fait que toutes les méthodes ne sont pas 
toutes aussi efficaces pour tous les éléments. Parmi les méthodes analytiques courantes en ce 
qui concerne les éléments en traces et les ions présents dans les PM, mentionnons notamment 
les suivantes : la spectrométrie de masse des particules à couplage inductif et haute résolution 
(HR-ICP-MS), l’analyse par activation neutronique instrumentale (INAA), la spectrométrie de 
fluorescence X à dispersion d'énergie (ED-XRF), la chromatographie d’échange d’ions (IC), la 
spectrométrie d'absorption atomique par flamme (FAAS), l’analyse par émission X induite par 
protons (PIXE) et la spectroscopie d'émission atomique avec plasma induit par haute fréquence 
(ICP-AES). Parmi ces méthodes, on utilise les méthodes FAAS, HR-ICP-MS, IC et ICP-AES 
pour détecter les métaux en traces / ions dans une solution tandis que les méthodes ED-XRF, 
PIXE et INAA sont appliquées directement sur le filtre d’échantillonnage.  

14.1.6.2.1 Résumé des études de l’exposition personnelle aux éléments en traces et aux 
composés ioniques 

Kim D et coll. (2005) ont comparé la contribution relative des sources régionales (marqueur de 
SO4

2-), des sources de combustion liées à la circulation routière (marqueur d’EC) et des 
matériaux crustaux (marqueur de Ca) aux expositions personnelles aux PM2,5 à Toronto, Ont. 
Parmi les éléments et les ions analysés, le sulfate était présent dans les concentrations les plus 
élevées et a affiché la plus grande variabilité d’un sujet à l’autre. Cependant, une grande partie 
de l’exposition personnelle aux PM2,5 ne pouvait pas être expliquée par les sources examinées 
et les auteurs ont spéculé que les sources intérieures et/ou les activités auxquelles s’adonnent 
les sujets influencent également les niveaux d’exposition personnelle. Les concentrations 
d’éléments ambiants présents dans les PM2,5 n’ont pas été mentionnées. Ebelt et coll. (2000) 
ont examiné la corrélation entre les niveaux d’exposition personnelle aux sulfates et les niveaux 
ambiants présents dans les échantillons de PM2,5 prélevés à Vancouver, C.-B. Les niveaux 
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ambiants étaient légèrement plus élevés que les niveaux d’exposition personnelle, mais les 
deux étaient extrêmement corrélés (r = 0,96). 

Plusieurs autres études ont examiné les niveaux d’exposition personnelle au sulfate, de même 
que la corrélation entre les niveaux d’exposition personnelle au SO4

2-/S et au SO4
2-/S présent 

dans l’air ambiant. Dans ces études, les expositions moyennes et les corrélations entre les 
niveaux personnels et ambiants (r) varient entre 0,48 et 10,6 μg/m3 et entre 0,48 et 0,95 μg/m3 

respectivement, les expositions et les corrélations durant les mois plus chauds étant 
généralement supérieures à celles des mois plus froids (Suh et coll., 1992; Brauer et coll., 2000; 
Hidy et coll., 2000; Oglesby et coll., 2000; Sarnat et coll., 2000; Landis et coll., 2001; Wallace et 
coll., 2003b; Brunekreef et coll., 2005; Koutrakis et coll., 2005; Molnar et coll., 2005; Wallace et 
Williams, 2005; Sarnat et coll., 2006b).  

De plus, les niveaux de sulfate dans l’air ambiant étaient généralement supérieurs  à ceux 
relevés au niveau de l’exposition personnelle (Suh et coll., 1992; Hidy et coll., 2000; Oglesby et 
coll., 2000; Sarnat et coll., 2000; Landis et coll., 2001; Wallace et coll., 2003b; Brunekreef et 
coll., 2005; Koutrakis et coll., 2005; Molnar et coll., 2005; Wallace et Williams, 2005; Sarnat et 
coll., 2006b), mais certaines études ont permis d’observer des valeurs plus élevées en ce qui 
concerne les valeurs de l’exposition personnelle au sulfate (Brauer et coll., 2000). En général, 
les faits probants appuient l’utilisation de la mesure de l’exposition personnelle au sulfate 
comme mesure de remplacement de l’exposition aux PM d’origine ambiante. 

À Bâle, en Suisse, Oglesby et coll. (2000) ont observé pour certains éléments présents dans les 
PM2,5 , des corrélations entre le niveau d’exposition personnelle et le niveau ambiant de 0,53, 
0,21, 0,33, et 0,12 en ce qui concerne le Pb, le brome (Br), le K et le Ca, respectivement, 
comparativement à la valeur de 0,74 observée dans le cas du S. Les niveaux moyens 
d’exposition personnelle ont été les plus élevés dans le cas du soufre, suivi du K, du Ca, du Pb 
et du Br et les niveaux moyens d’exposition personnelle ont été supérieurs aux niveaux de tous 
les éléments, sauf le S, présents dans l’air ambiant. En général, les constatations issues de 
cette étude portent à croire que les mesures prises à des installations fixes sont de meilleurs 
substituts en ce qui a trait à la pollution atmosphérique régionale (marqueur de S) qu’en ce qui 
a trait aux expositions liées à la circulation routière (marqueurs de Pb et de Br) ou aux 
matériaux crustaux (marqueur de Ca). 

Une étude a été réalisée à Toronto pour analyser la contribution potentielle de l’additif de 
l’essence MMT aux expositions personnelles au Mn présent dans les particules PM2,5 (Pellizzari 
et coll., 1998, 1999). Les niveaux moyens d’exposition personnelle à l’Al, au Ca et au Mg 
présents dans les particules PM2,5 ont été supérieurs aux niveaux extérieurs. Des corrélations 
transversales modérées ont été observées entre les niveaux d’exposition personnelle au Mn et 
les niveaux intérieurs (r = 0,56) et extérieurs (r = 0,48), mais les appareils de mesure placés à 
des installations fixes ont affiché peu de corrélation avec les mesures de l’exposition 
personnelle (Pellizzari et coll., 1998). Les niveaux de Mn à l’intérieur ont varié moins que les 
mesures de l’exposition personnelle et prises à l’extérieur. Les niveaux moyens d’exposition au 
Mn présent dans les PM2,5 ont été les plus élevés dans le cas des fumeurs (9,2 ng/m3), des 
travailleurs du métal (12 ng/m3) et des usagers du métro (12 ng/m3); les auteurs ont conclu que 
la majorité des expositions personnelles au Mn provenaient de sources autres que le MMT, 
p. ex., le tabagisme, l’utilisation du métro et les expositions de nature professionnelle (Crump, 
2000). Des niveaux élevés d’exposition au Mn présent dans les PM2,5 ont également été 
signalés dans le cas des travailleurs de bureau de Londres, en Angleterre, qui prennent le 
métro, par rapport aux chauffeurs de taxi qui ne prennent pas le métro régulièrement (Pfeifer et 
coll., 1999) et le temps passé dans le métro a été lié aux niveaux élevés de Mn, de Fe et de Cr 
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présents dans les échantillons personnels de PM2,5 recueillis à New York (Chillrud et coll., 
2004). 

Dans une étude connexe, Pellizzari et coll. (2001) ont examiné les expositions personnelles, à 
l’intérieur et à l’extérieur, au Mn présent dans les PM2,5 observées parmi un groupe de sujets à 
Indianapolis, IN. Les niveaux de PM2,5 étaient généralement plus élevés que ceux observés à 
Toronto, mais les concentrations moyennes des expositions personnelles, à l’intérieur et à 
l’extérieur au Mn présent dans les PM2,5 étaient considérablement moins élevés (Pellizzari et 
coll., 2001). Tout comme ce qui a été observé à Toronto, des corrélations transversales variant 
de faibles à modérées ont été détectées entre les niveaux d’exposition personnelle au Mn et au 
Mn présent à l’intérieur (r = 0,64) et à l’extérieur (r = 0,39) et les mesures provenant 
d’installations fixes ont affiché une faible corrélation avec les mesures personnelles. Les 
auteurs ont conclu que les mesures provenant d’installations fixes sont de mauvais indicateurs 
des expositions personnelles au Mn et  pensent que la présence de Mn dans l’air ambiant 
attribuable à plusieurs sources de combustion pourrait être plus grande à Toronto qu’à 
Indianapolis, où le Mn n’a pas été utilisé comme additif de l’essence. 

Sørensen et coll. (2005b) ont mesuré les métaux de transition présents dans les échantillons 
personnels de PM2,5 recueillis auprès d’étudiants à Copenhague au Danemark. Ils ont examiné 
les niveaux de V, de Cr, de platine (Pt), de Ni, de Cu et de Fe et bien que le Fe était l’élément le 
plus abondant dans les échantillons personnels, le V et le Cr ont tous deux été liés aux 
dommages oxydatifs à l’ADN. 

Magari et coll. (2002) ont mené une étude de groupe d’experts à Quincy, MA visant à examiner 
les effets de la teneur en métal des PM2,5 sur la VRC d’un groupe d’ouvriers en construction. 
Dans cette étude, les niveaux moyens d’exposition les plus élevés ont été observés dans le cas 
du Mn, suivi du Cu, du Ni, du Cr, du Pb et du V. 

Brunekreff et coll (2005) ont comparé les coefficients moyens de corrélation de Spearman (R) 
de différents éléments aux coefficients observés en ce qui a trait à la masse de PM2,5 mesurée 
auprès de groupes de 37 patients traités pour une MCV à Amsterdam, aux Pays-Bas et de 47 
patients à Helsinki, en Finlande. Le soufre dans les deux villes et le Zn à Amsterdam 
seulement, avaient un R entre les concentrations personnelle–extérieure et intérieure–
extérieure plus élevé que la même corrélation en ce qui concerne la masse de PM2,5. Le Zn et 
le Si à Helsinki et le Fe, le Ni, le Mn et le V dans les deux villes avaient un R moyen semblable 
à ceux observés dans le cas de la masse de particules PM2,5, tandis que le Si à Amsterdam et 
le K, le Ca, le Cu et le Cl dans les deux villes avaient un R plus faible que ceux qu’obtient la 
masse de PM2,5. La forte corrélation peut être expliquée par un nombre plus restreint de 
sources intérieures et (dans le cas du soufre) par une plus petite variation spatiale de la 
pollution atmosphérique à l’extérieur. 

Les résultats de l’étude de Stieb et coll. (1998) ont montré que le niveau moyen d’exposition 
personnelle aux SO4

2- était plus faible et moins variable que le niveau ambiant moyen de SO4
2-. 

De la même façon, le niveau d’exposition personnelle aux ions H+ était plus faible que le niveau 
ambiant moyen. Il y avait une forte corrélation entre le niveau moyen d’exposition personnelle 
aux SO4

2- et les mesures enregistrées à une installation fixe (R2 = 0,90; p < 0,0001) et les 
concentrations quotidiennes élevées mesurées à une installation fixe étaient reflétées dans les 
concentrations moyennes élevées de l’exposition personnelle. Il y avait peu de corrélation entre 
les mesures des expositions personnelles moyennes aux ions H+ et celles prises à une 
installation fixe (R2 = 0,13; p = 0,11), bien que certains niveaux d’exposition personnelle élevés 
mesurés correspondaient aux niveaux élevés enregistrés à une installation fixe. 
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Dans une étude réalisée par Suh et coll. (1992), les chercheurs ont constaté que dans le cas 
des ions SO4

2- et H+, les niveaux d’exposition personnelle étaient moins élevés que les niveaux 
extérieurs et plus élevés que les niveaux intérieurs, tandis que les niveaux intérieurs étaient 
moins élevés que les niveaux extérieurs correspondants. Les différences ont été plus grandes 
dans le cas des ions H+, ce qui donne à penser qu’une grande proportion des ions H+ est 
neutralisée par le NH3 présent à l’intérieur des foyers. L’exposition personnelle aux ions H+ a 
affiché une importante variabilité d’une personne à l’autre qui ne pouvait pas être expliquée par 
la variation des concentrations à l’extérieur. Des résultats semblables ont été constatés par 
Brauer et coll. (1990), Suh et coll. (1993a, 1993b) et Leaderer et coll. (1999). Les niveaux 
d’exposition personnelle aux ions NH4

+ et NO3
+ ont été supérieurs aux niveaux intérieurs ou 

extérieurs. Les niveaux intérieurs d’ions NH4
+ ont été supérieurs aux niveaux extérieurs (Suh et 

coll. 1992; Liang et Waldman, 1992; US EPA, 2004). Les niveaux intérieurs d’ions NO3
- ne sont 

habituellement pas supérieurs aux niveaux extérieurs (Brauer et coll., 1991; Sarnat et coll., 
2000). 

Un certain nombre d’études ont signalé des concentrations élevées d’éléments en traces dans 
les échantillons personnels de PM comparativement aux niveaux intérieurs et extérieurs. Durant 
l’étude PTEAM de 178 résidents de Riverside, CA, Özkaynak et coll. (1996) ont observé des 
augmentations variant de 4 à 111 p. 100 en ce qui concerne une série de 15 éléments en traces 
retrouvés dans les échantillons personnels de PM10, comparativement à la moyenne combinée 
des concentrations intérieures et extérieures. Tous les éléments ont été analysés grâce à la 
méthode ED-XRF, le soufre étant le seul élément pour lequel la moyenne des concentrations 
intérieures et ambiantes a été plus élevée que les niveaux d’exposition personnelle. Des profils 
semblables ont été observés à Oxford en Angleterre (Lai et coll., 2004) et à Goteborg en Suède 
(Molnar et coll., 2006), de même qu’à New York et à Los Angeles (Kinney et coll., 2002; Sax et 
coll., 2006). À la limite, la relation entre les concentrations de métaux (traces) dans les 
échantillons de PM au niveau de l’exposition personnelle, à l’intérieur et à l’extérieur, dépend 
des sources intérieures comme les poêles à bois, le tabagisme, la cuisson d’aliments et le 
nettoyage, de même que la proximité à des zones industrielles ou de circulation routière, qui 
peuvent accroître les niveaux d’exposition personnelle aux éléments en traces (Molnar et coll., 
2005). 

En général, les études des éléments en traces et des ions présents dans les échantillons 
d’exposition personnelle aux PM portent à croire que les associations exposition personnelle / 
air ambiant sont plus grandes dans le cas du sulfate, en raison de l’absence de sources 
intérieures, et que les niveaux d’exposition personnelle aux éléments autres que le soufre sont 
souvent supérieurs aux niveaux intérieurs et extérieurs, probablement en raison de la masse 
globale de PM plus élevée que l’on retrouve souvent dans les échantillons d’exposition 
personnelle. Les niveaux d’exposition personnelle aux ions SO4

2- et H+ ont tendance à être 
inférieurs aux niveaux intérieurs et supérieurs aux niveaux extérieurs correspondants, tandis 
que les niveaux intérieurs ont tendance à être inférieurs aux niveaux extérieurs correspondants, 
les différences étant plus grandes dans le cas des ions H+, ce qui porte à croire qu’une 
proportion importante d’ions H+ est neutralisée par le NH3 présent à l’intérieur des foyers. Les 
niveaux d’exposition personnelle aux ions NH4

+ et NO3
+ sont supérieurs aux niveaux intérieurs 

et extérieurs. Les niveaux intérieurs d’ions NH4
+ ont été supérieurs aux niveaux extérieurs 

correspondants, tandis que les niveaux intérieurs d’ions NO3
- ne sont habituellement pas 

supérieurs aux niveaux extérieurs. Dans le cas du soufre en particulier, les niveaux d’exposition 
ont tendance à être plus élevés durant les mois les plus chauds lorsque les taux d’infiltration et 
les TEA sont à leurs points culminants. Le temps passé dans le métro semble être un facteur 
déterminant en ce qui concerne les niveaux de Mn présent dans les échantillons personnel de 
PM. Cependant, le nombre restreint d’études réalisées jusqu’à maintenant, complique la tâche 
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lorsque l’on veut déterminer si des sous-groupes de population en particulier ont des niveaux 
d’exposition différents à divers éléments/ions. De plus, l’absence de méthodes normalisées 
limite souvent les comparaisons des niveaux d’exposition d’une étude à l’autre. 

 

14.1.6.3 Hydrocarbures aromatiques polycycliques  

Les HAP sont des composés constitués d’au moins deux anneaux aromatiques fusionnés et 
produits durant la combustion incomplète de matières organiques comme le carburant pour les 
véhicules à moteur et le bois de chauffage résidentiel (Sørensen et coll., 2003c; Kocbach et 
coll., 2006). Les HAP sont présents dans les phases de gaz et de particules (Su et coll., 2006) 
et les HAP particulaires sont généralement présents dans les fractions fines et ultrafines de PM 
(Zielinska et coll., 2004; Yang HH et coll., 2005; Wu et coll., 2006b). Les sources intérieures 
comprennent notamment l’encens, le tabagisme, la combustion de chandelles et la cuisson 
d’aliments (Wallace, 2000; Ohura et coll., 2004), mais les HAP en phase de vapeur ne sont pas 
reflétés dans les mesures des HAP provenant des échantillons d’exposition personnelle aux 
PM. 

On utilise couramment la chromatographie gazeuse (CG) et la chromatographie liquide à haute 
performance (CLHP) pour caractériser les HAP présents dans les échantillons d’exposition 
personnelle aux PM, mais la CG est la méthode privilégiée en raison de sa plus grande 
sensibilité, sélectivité et résolution (Poster et coll., 2006). Un certain nombre d’HAP différents 
peuvent être présents dans les échantillons d’exposition personnelle aux PM, mais la teneur en 
HAP totaux est souvent indiquée dans les rapports d’étude en y ajoutant les concentrations de 
chacun des HAP. Le nombre d’HAP et la sélection d’HAP individuels en particulier varient d’une 
étude à l’autre et les auteurs ne discutent souvent que brièvement de la façon dont ils 
composent avec les espèces non détectables lorsqu’ils calculent la somme ou ils omettent de la 
mentionner; donc, les « HAP totaux » ne sont généralement pas définis de manière équivalente 
d’une étude à l’autre. 

14.1.6.3.1 Résumé des études de l’exposition personnelle aux hydrocarbures 
aromatiques polycycliques 

Aucune étude canadienne publiée caractérisant la teneur en HAP des échantillons d’exposition 
personnelle aux PM n’a été  trouvée. 

Miller et coll. (2004) ont réalisé une étude auprès d’un groupe de femmes enceintes à New York 
et présenté les niveaux d’exposition aux HAP totaux présents dans les PM2,5 comme la somme 
de huit composés individuels, à savoir : le benzo[a]anthracène, le benzo[b]fluoranthène, le 
benzo[k]fluoranthène, le benzo[ghi]pérylène, le benzo[a]pyrène, le chrysène/isochrysène, le 
dibenzo[a,h]anthracène et l’indéno[1,2,3-cd]pyrène. Les niveaux d’HAP présents dans l’air 
ambiant n’ont pas été présentés, mais en général, des niveaux d’exposition plus élevés ont été 
observés durant la saison de chauffage, comparativement aux mois plus chauds. 

Dans une deuxième étude portant sur des femmes enceintes réalisée à New York, Tonne et 
coll. (2004) ont examiné les prédicteurs des niveaux d’exposition personnelle aux HAP présents 
dans les PM2,5. Avec l’ajout de pyrène, les HAP examinés durant cette étude étaient les mêmes 
que ceux évalués par Miller et coll. (2004). Le pyrène était responsable de la majorité de la 
concentration de la masse d’HAP totaux et les niveaux d’exposition personnelle aux HAP ont 
été reliés au temps passé à l’extérieur, au chauffage résidentiel (les périodes durant lesquelles 
le chauffage était en marche par rapport aux périodes durant lesquelles le chauffage n’était pas 
en marche) et à la combustion d’encens à l’intérieur. Cependant, ces facteurs n’ont expliqué 
qu’une petite fraction de la variation des niveaux d’exposition aux HAP (0,03 < R2 < 0,23). Les 
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niveaux d’HAP présents dans l’air ambiant n’ont pas été présentés, mais une enquête réalisée 
précédemment avait également permis d’observer des niveaux d’exposition personnelle aux 
HAP (benzo[a]pyrène) dans les PM10 plus élevés durant l’hiver que durant les mois d’été 
(Waldman et coll., 1991). 

Zmirou et coll. (2000) ont examiné les niveaux d’exposition personnelle aux HAP dans les PM2,5 
d’un groupe d’adultes à Grenoble, en France. La présence de neuf HAP différents a été 
déterminée, à savoir le benzo[a]pyrène, le benzo[a]anthracène, le benzo[b]fluoranthène, le 
benzo[k]fluoranthène, l’indéno[1,2,3-cd]pyrène, le benzo[ghi]pérylène, le chrysène, le 
fluoranthène et le pyrène. En général, les niveaux d’HAP ont été entre 3 et 25 fois plus élevés 
durant l’hiver que durant les mois d’été. À l’exception de l’indéno[1,2,3-cd]pyrène, les niveaux 
d’HAP présents dans les échantillons de PM2,5 dans l’air ambiant à proximité de sources 
d’émissions comme la circulation routière ont été supérieurs aux mesures de l’exposition 
personnelle. 

Une étude a été réalisée auprès d’un groupe d’adultes à Taichung, à Taïwan, afin d’examiner 
les niveaux d’exposition personnelle aux HAP totaux présents dans les PM10 (Kuo et coll., 
2003). Des activités prédéfinies ont été exécutées et 22 HAP ont été analysés, à savoir : le 
naphthalène, l’acénaphthylène, le 1,2-dihydroacénaphtylène, le fluorène, le phénanthrène, 
l’anthracène, le fluoranthène, le pyrène, le benzo[c]phénanthrène, le benzo[b]napth[2,1-
d]thiophène, le cyclopenta[cd]pyrène, benzo[a]anthracène, le chrysène, le 
benzo[b]fluoranthène, le benzo[k]fluoranthène, le benzo[e]pyrène, le benzo[a]pyrène, 
l’indéno[1,2,3-cd]pyrène, dibenzo[a,h]anthracène, benzo[ghi]pérylène, l’anthanthrène et le 
coronène. Les niveaux d’exposition ont été présentés comme la somme de ces composés. Les 
niveaux moyens d’exposition personnelle ont été les plus élevés en ce qui a trait aux activités 
liées à la combustion de charbon, suivies des émissions des véhicules à moteur et de la 
combustion d’encens à domicile. 

Binková et coll. (1995) ont évalué les niveaux d’exposition personnelle aux HAP auxquels a été 
soumis un groupe de fumeuses et non-fumeuses à Teplice, en République tchèque. Huit HAP 
ont été analysés (le chrysène, le benzo[a]anthracène, le benzo[b]fluoranthène, le 
benzo[k]fluoranthène, le benzo[a]pyrène, le dibenzo[a,h]anthracène, l’indéno[1,2,3-cd]pyrène et 
le benzo[ghi]pérylène) et les niveaux moyens d’exposition aux HAP totaux présents dans les 
PM2,5 ont été semblables dans le cas des fumeuses et des non-fumeuses. Les niveaux d’HAP 
dans l’air ambiant n’ont pas été indiqués. 

Les niveaux d’exposition personnelle aux HAP présents dans les PM2,5 ont été examinés à 
Zagreb, en Croatie (Šišović et coll., 1996). La présence de sept HAP a été déterminée 
(fluoranthène, benzo[b]fluoranthène, benzo[k]fluoranthène, benzo[a]pyrène, benzo[b]chrysène, 
benzo[ghi]pérylène, et anthanthrène) et en général, les niveaux moyens d’exposition 
personnelle aux HAP avaient tendance à être beaucoup plus élevés durant les mois d’hiver. 
Durant les mois d’hiver, les concentrations à l’extérieur de tous les HAP ont été supérieures aux 
mesures de l’exposition personnelle et à l’intérieur. Cependant, durant les mois d’été, les 
niveaux d’exposition personnelle aux HAP étaient légèrement supérieurs aux mesures de 
l’exposition à l’intérieur et à l’extérieur. 

Ohura et coll. (2005) ont réalisé une étude auprès d’un groupe d’adultes à Shizuoka, au Japon, 
afin de caractériser les niveaux d’exposition personnelle aux HAP présents dans les PM2,5, de 
même que les niveaux d’exposition à l’intérieur et à l’extérieur. Les HAP totaux ont été 
déterminés et ont été présentés comme la somme des HAP suivants : fluoranthène, pyrène, 1-
méthylpyrène, triphénylène, p-terphényle, chrysène, benzo[a]anthracène, pérylène, 
benzo[e]pyrène, benzo[b]fluoranthène, benzo[k]fluoranthène, benzo[j]fluoranthène, 
benzo[a]pyrène, indéno[1,2,3-cd]pyrène, benzo[ghi]pérylène, dibenzo[a,c]anthracène, 
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dibenzo[a,h]anthracène, benzo[b]chrysène, picène, coronène et dibenzo[a,e]pyrène. Les 
niveaux moyens d’exposition personnelle aux HAP totaux présents dans les PM2,5 étaient 
semblables durant les mois d’été et les mois d’hiver, mais les niveaux moyens d’HAP présents 
dans le salon, la chambre à coucher, le milieu de travail et à l’extérieur avaient tendance à 
atteindre leurs points culminants durant les mois d’hiver. Durant cette étude, les niveaux d’HAP 
présent dans le salon (r = 0,57) et la chambre à coucher (r = 0,60) étaient considérablement 
corrélés avec les niveaux d’exposition personnelle durant l’hiver et l’été combinés. 

Georgiadis et coll. (2001) ont réalisé une étude à Athènes et à Halkida, en Grèce, afin de 
caractériser les expositions personnelles aux PAH et d’examiner en profondeur les 
déterminants de ces expositions. Les HAP totaux présents dans les PM2,5 ont été présentés 
comme la somme des HAP suivants : benzo[a]anthracène, chrysène, benzo[b]fluoranthène, 
benzo[k]fluoranthène, benzo[a]pyrène, benzo[a,h]anthracène, benzo[ghi]pérylène et 
indéno[1,2,3-cd]pyrène.  

Les niveaux moyens d’HAP totaux ont été plus élevés durant l’hiver que durant l’été et les 
expositions aux HAP totaux ont été associées à l’exposition à la fumée de tabac ambiante 
durant l’hiver. Des corrélations transversales (groupées) variant de fortes à modérées ont été 
détectées entre les HAP totaux et les concentrations de masse d’expositions personnelles aux 
PM2,5, celles-ci variant entre 0,56 (été) et 0,66 (hiver) à Athènes et entre 0,57 (été) et 0,78 
(hiver) à Halkida. Les corrélations entre les HAP individuels et les PM2,5 ont été généralement 
plus grandes durant les mois d’hiver, le benzo[a]pyrène et le chrysène affichant les corrélations 
les plus élevées et le benzo[ghi]pérylène affichant la corrélation la plus faible. Les niveaux de 
PM2,5 et d’HAP dans l’air ambiant n’ont pas été indiqués. 

Bien que les études canadiennes n’aient pas encore examiné de près la teneur en HAP des 
expositions personnelles aux PM, d’autres études ont identifié des sources extérieures, y 
compris les gaz d’échappement des véhicules et la combustion de charbon, de même que des 
sources intérieures, y compris la combustion d’encens et la fumée de tabac ambiante, comme 
sources importantes d’exposition aux HAP. De plus, les résultats actuels portent à croire que 
les niveaux d’exposition aux HAP ont tendance à être plus élevés durant les mois d’hiver, 
comparativement aux périodes de l’année durant lesquelles il fait plus chaud. Cependant, il est 
difficile de comparer les expositions d’une étude à l’autre en raison des différences de 
méthodologies employées et des données limitées pour déterminer si des sous-groupes en 
particulier sont plus exposés aux HAP liés aux PM que d’autres. De plus, cela reste difficile de 
déterminer quels HAP contribuent le plus aux expositions personnelles, étant donné que 
plusieurs des études susmentionnées présentent les expositions aux HAP totaux au lieu de 
présenter les valeurs de chacun des composés. 

 

14.1.7 Sources/facteurs influençant l’exposition personnelle  aux PM 

dans l’air ambiant 

14.1.7.1 Profils temps-activité 

Les niveaux de PM et les caractéristiques des PM sont différents dans divers 
microenvironnements, comme à l’extérieur, à bord d’un véhicule, à la maison ou dans des 
bâtiments publics. Le temps qu’une personne passe dans chacun des microenvironnements, le 
niveau de PM présentes dans ces microenvironnements, la remise en suspension des PM dans 
les environs immédiats- tous ces facteurs déterminant l’exposition personnelle totale d’une 
personne. 
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Deux études approfondies des profils temps-activité utilisant les mêmes méthodes ont été 
réalisées aux Canada et aux États-Unis,  dans les années 1990. Dans le cas de l’Enquête sur 
les profils d'activité humaine au Canada (EPAHC) (Leech et coll., 2002), les données ont été 
recueillies à partir du journal d’une enquête « mémoire » réalisée auprès de 2 381 foyers (taux 
de réponse de 65 p. 100) de quatre villes (Vancouver, Edmonton, Toronto et St. John) entre 
1994 et 1995. Les résultats de l’EPAHC sont présentés dans le Tableau 14.1. Tout comme on 
l’avait fait dans le cadre d’une étude fondée sur la population réalisée précédemment sur des 
résidents de Toronto (Pellizzari et coll., 1998), chaque groupe d’âge a passé une majorité de 
temps à l’intérieur (entre 87 et 89 p. 100), la plupart de ce temps étant passé à la maison. Le 
temps moyen passé à l’extérieur a varié entre 5,5 et 9,5 p. 100 et le temps passé à bord d’un 
véhicule a varié entre 3,1 p. 100 et 6 p. 100. Les enfants et les jeunes ont passé plus de temps 
à l’extérieur que les adultes.  

L’étude américaine National Human Activity Pattern Survey (NHAPS) a été réalisée à plus vaste 
échelle (9 386 foyers américains, soit un taux de réponse de 63 p. 100) dans les 48 états 
contigus entre 1992 et 1994. Les résultats ont indiqué que les Américains ont passé, en 
moyenne, 87 p. 100 de leur temps à l’intérieur (69 p. 100 du temps total dans une résidence), 
entre 5 et 6 p. 100 du temps sur la route (en voiture ou transport en commun) et entre 7 et 
8 p. 100 du temps à l’extérieur (Klepeis et coll., 2001). 

Les profils temps-activité présentés dans l’EPAHC et la NHAPS étaient semblables. Les deux 
légères différences étaient que les Canadiens ont passé plus de temps à l’intérieur durant 
l’hiver et moins de temps à l’intérieur durant l’été et les Canadiens âgés entre 11 et 17 ans ont 
passé plus de temps à l’intérieur dans la maison. L’EPAHC et la NHAPS ont toutes deux été 
limitées à une seule période de remémoration de 24 h par sujet, ce qui a empêché d’examiner 
la variabilité d’une personne à l’autre. Bien que l’enquête canadienne n’ait comporté aucun 
participant vivant en milieu rural, la similitude entre les résultats de ces enquêtes et entre les 
emplacements visés par celles-ci portait à croire qu’il y avait peu de variabilité d’un budget-
temps moyen à l’autre dans différentes études (p. ex., la NHAPS et l’EPAHC). Dans une étude 
antérieure, les différences dans les profils temps-activité étaient inférieures à 2 minutes par 
heure-personne, autant dans le cas des enfants que des adultes, lorsque l’on a comparé des 
emplacements géographiques différents (Johnson et coll., 1993). Bien que des niveaux de 
tabagisme semblables (environ 19 p. 100) aient été signalés dans les deux enquêtes, le temps 
passé en présence d’un fumeur a probablement été surestimé dans l’EPAHC, parce qu’un 
fumeur était considéré être présent pendant la durée entière qu’un participant a passé dans un 
microenvironnement. Bien que des résultats plus détaillés aient été disponibles auprès de la 
NHAPS, les similitudes entre ces enquêtes étaient frappantes. Les gens ont passé la majorité 
de leur temps à l’intérieur, principalement à la maison (Klepeis et coll., 2001; Leech et coll., 
2002). 

Les études de groupes d’experts sont également une source de données sur les profils temps-
activité. La seule étude canadienne réalisée par un groupe d’experts sur des enfants a été faite 
à Prince George (Noullett et coll., 2006). Cette étude ayant été réalisée durant l’hiver, cela a 
contribué au fait que les enfants ont passé, en moyenne, 95 p. 100 de leur temps à l’intérieur 
(dont 66 p. 100 du temps total à la maison). Le temps passé à d’autres endroits à l’intérieur a 
varié entre 2 et 14 p.100 et entre 1 et 7 p. 100 à l’extérieur. Ces profils ont été semblables à 
d’autres profils hivernaux observés chez des enfants en santé à Boston et à Baltimore 
(Koutrakis et coll., 2005). Dans cette dernière étude, le temps passé à l’extérieur à la maison ou 
en dehors de la cour résidentielle était constamment plus élevé durant l’été que durant l’hiver. 
D’autres études ont généralement permis de constater que les enfants ont passé une quantité 
semblable ou sensiblement inférieure de temps à l’intérieur à la maison, comparativement aux 
résultats de l’EPAHC (Liu L-JS et coll., 2003; Allen et coll., 2004; Wu et coll., 2005b).  
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Tableau 14.1 Résultats de l’Enquête sur les profils d'activité humaine au Canada 
(source : Leech et coll., 2002) 

Microenvironnements Pourcentage du temps passé dans chaque 
microenvironnement par groupe d’âge (n) 

(pourcentage par rapport à tous les participants) 

 18 ans et plus 
(76) 

Entre 11 et 17 ans 
(9) 

10 ans et moins 
(15) 

À l’intérieur à la maison 64 67 72 

À l’extérieur à la maison 1,2 1,5 2,7 

À l’école / dans un bâtiment 
public 

3,0 12,1 5,7 

Dans un bar/restaurant 8,1 6,1 8,7 

À l’extérieur—autre 2,1 0,9 0,7 

À l’intérieur—autre 4,3 8,0 4,3 

À bord d’un véhicule 6,0 3,1 3,7 

Près de véhicules—à 
l’extérieur 

0,05 0,0 0,01 

Au bureau / à l’usine 7,8 0,22 1,07 

Centre commercial / 
magasin 

3,1 1,1 1,9 

 

Une étude de 15 garçons et 5 filles a permis de constater que les garçons passaient plus de 
temps à l’extérieur en moyenne que les filles (moyenne de 3 h 17 par jour, par rapport à 2 h 32 
par jour) (Delfino et coll., 2004). 

D’autres études ont été axées sur des sujets adultes et âgés aux prises avec une maladie 
cardiovasculaire ou respiratoire. À Vancouver, un groupe de sujets âgés atteints d’une MPOC a 
passé plus de temps à l’intérieur à la maison (moyenne de 92,41 p. 100, comparativement à 
80,84 p. 100) et moins de temps à l’intérieur ailleurs qu’à la maison (moyenne de 2,24 p. 100, 
comparativement à 8,24 p. 100) que les participants en santé et d’âges semblables à ceux des 
sujets qui ont participé à la NHAPS. Contrairement à l’échantillonnage annuel de la NHAPS, 
l’étude de Vancouver n’a été réalisée qu’au printemps et en été (Ebelt et coll., 2000). Stieb et 
coll. (1998) ont constaté qu’un groupe d’adultes de St. John aux prises avec une maladie 
cardiopulmonaire passait plus de temps à l’intérieur (moyenne de 81,8 p. 100, comparativement 
à 71,0 p. 100) et à la maison (moyenne de 64 p. 100, comparativement à 39,8 p. 100) et moins 
de temps à l’extérieur (moyenne de 7,6 p. 100, comparativement à 15,5 p. 100) durant la 
période de la journée de 7 h à 19 h, comparativement à l’ensemble de la population de St. John 
qui a participé à l’EPAHC. En mai 2002, 70 sujets âgés (35 hommes) d’Ottawa atteints d’une 
MPOC ont été comparés à un sous-groupe apparié selon l’âge de l’EPAHC. Les deux groupes 
ont passé des quantités de temps équivalentes à l’intérieur, mais les sujets atteints d’une 
MPOC ont passé une plus grande partie de ce temps à la maison et étaient plus susceptibles 
d’avoir l’air climatisé à la maison (Leech et Smith-Doiron, 2006). 
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Comme les études canadiennes, d’autres études réalisées aux États-Unis et en Europe ont 
également permis de constater que les personnes aux prises avec des troubles de santé 
préexistants ont passé, en moyenne, plus de temps à l’intérieur à la maison que les participants 
à l’EPAHC ou à la NHAPS (Williams et coll., 2003b; Liu L-JS et coll., 2003; Allen et coll., 2004; 
Lai et coll., 2004; Rojas-Bracho et coll., 2004; Koutrakis et coll., 2005). Les résultats de 
plusieurs études laissent présager que les sujets âgés en santé passaient plus de temps à 
l’intérieur en dehors de la maison que les sujets aux prises avec une maladie préexistante, mais 
que les sujets ayant un état de santé précaire passaient plus de temps à l’intérieur à la maison, 
de sorte que dans l’ensemble, les deux groupes ont passé des quantités de temps équivalentes 
à l’intérieur. 

Plusieurs facteurs pouvant influencer les résultats des études du profil temps-activité ont été 
identifiés, y compris la fenêtre de remémoration (p. ex., une période de 12 heures, 
comparativement à une période de 24 heures), la méthode de recherche (p. ex., autogérée 
comparativement à l’enregistrement des données par un technicien), l’endroit, la saison et le 
groupe étudié (Leech et Smith-Doiron, 2006). Dans la documentation récente, les protocoles 
d’étude permettaient aux sujets de  tenir leur journal par voie électronique ou sur papier 
(fenêtres de remémoration de 24 heures ou moins). Cependant, plusieurs études n’ont pas  
utilisé une méthode d’échantillonage probabiliste,  empêchant ainsi l’extrapolation  à une plus 
large population. 

Pour conclure, les études ont généralement constaté que les Canadiens (et d’autres 
nationalités) passent la majorité de leur temps à l’intérieur, surtout à la maison. Il semble que 
les enfants passent plus de temps à l’intérieur lorsqu’ils ne sont pas à la maison, tandis que les 
personnes âgées et les sujets ayant un état de santé précaire passent plus de temps à 
l’intérieur lorsqu’ils sont à la maison. Le temps passé sur la route et à l’intérieur au travail ou à 
l’école a suivi une pente décroissante parmi les groupes d’adultes, d’enfants et de personnes 
âgées (aux prises ou non avec une maladie préexistante). Quelques données existent sur les 
profils temps-activité des adolescents et elles pourraient représenter un domaine d’intérêt pour 
les recherches à venir. 

Quelques études ont utilisé les données sur la masse d’exposition personnelle continue  aux 
PM (prélevées à l’aide d’appareils DataRAM personnels) et les données sur les profils temps-
activité correspondants pour estimer le niveau moyen d’exposition dans les différents 
microenvironnements, comme à l’intérieur de la maison, à l’intérieur ailleurs qu’à la maison, sur 
la route (en voiture ou dans le transport en commun), au travail, à l’extérieur à la maison ou 
hors de chez soi. Toutes ces études ont été réalisées aux États-Unis, plus précisément à 
Baltimore, MD, à Fresno, CA, à Seattle, WA et à Alpine, CA et ont été axées sur les personnes 
âgées, les enfants (en santé et asthmatiques) et sur les personnes aux prises avec une maladie 
préexistante. Aucune de ces études ne s’est penchée sur les adultes en santé. 

Dans le cadre d’une étude portant sur les enfants en santé (n = 28), les enfants asthmatiques 
(n = 19) et les personnes âgées atteintes d’une MPOC (n = 24) ou d’une maladie cardiaque 
coronarienne (MCC) (n = 27) réalisée à Seattle, les sujets ont été soumis à jusqu’à trois 
séances de mesures diverses (Allen et coll., 2004). Le niveau moyen de PM2,5 présentes à 
l’extérieur (à la maison) mesuré au domicile de 40 participants était de 7,5 μg/m3 (Goswami et 
coll., 2002). Un sous-ensemble de participants ont porté des appareils pDR; les données des 
profils temps-activité et des appareils pDR ont été combinées sur des périodes de 30 minutes. 
Les données ont été regroupées dans des périodes de 30 minutes. Le niveau de la moyenne 
géométrique (MG) globale d’exposition aux PM mesuré par les appareils pDR était de 6,9 μg/m3 
(durée d’échantillonnage [DE] géométrique = 2,6); le niveau moyen était de 10,9 μg/m3 (DE = 
19,1). Dans le cas des groupes de personnes âgées, le pourcentage moyen de temps passé à 
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l’extérieur a varié entre 2 et 3 p. 100, tandis que le pourcentage d’exposition enregistré durant 
ce temps a varié entre 4 et 5 p. 100. Les enfants asthmatiques ont passé en moyenne 7 p. 100 
de leur temps à l’extérieur, où ils ont enregistré 11 p. 100 de leur exposition. En ce qui concerne 
les groupes de personnes âgées (en santé et atteintes d’une MPOC ou d’une MCC), le 
pourcentage moyen de temps passé à l’intérieur a varié entre 94 et 95 p. 100 (entre 85 et 
90 p. 100 de ce temps à la maison, entre 5 et 9 p. 100 à un autre endroit à l’intérieur) où entre 
89 et 90 p. 100 de leur exposition quotidienne a été enregistrée (entre 79 et 83 p. 100 à la 
maison et entre 8 et 11 p. 100 ailleurs à l’intérieur). Dans le cas des enfants asthmatiques, le 
pourcentage moyen de temps passé à l’intérieur a été de 90 p. 100 (67 p. 100 à la maison, 
23 p. 100 à l’école) où 84 p. 100 de leur exposition a été enregistrée (50 p. 100 à la maison et 
34 p. 100 à l’école). Le pourcentage de temps que les sujets âgés ont passé sur la route (en 
voiture ou dans le transport en commun) a varié entre 3 et 4 p. 100, tandis que le pourcentage 
d’exposition enregistré durant ce temps a varié entre 5 et 6 p. 100. Les enfants asthmatiques 
ont passé, en moyenne, 3 p. 100 de leur temps sur la route où 5 p. 100 de leur exposition a été 
enregistrée. 

Howard-Reed et coll. (2000) ont réalisé des études semblables à Baltimore et à Fresno. Le 
groupe d’étude de Baltimore comprenait 21 sujets âgés et cinq d’entre eux ont porté un appareil 
pDR, de même qu’un AMEP, pendant une période de 4 à 14 jours entre le 26 juillet et le 
22 août 1998. À Fresno, 10 des 51 participants âgés ont porté l’appareil pDR et l’AMEP 
pendant de deux à sept périodes de 24 heures entre le 19 avril et le 15 mai 1999. Les niveaux 
moyens de PM2,5 ambiantes durant les deux études ont été semblables, à savoir 22,0 μg/m3 à 
Baltimore (Williams et coll., 2000d) et 21,7 μg/m3 à Fresno (Evans et coll., 2000). Le niveau 
moyen d’exposition personnelle aux PM2,5 (pour l’ensemble des sujets étudiés) a été de 
13,0 μg/m3 à Baltimore et de 13,3 μg/m3 à Fresno; les niveaux moyens d’exposition personnelle 
enregistrés par les appareils pDR n’ont pas été fournis. Les cinq participants qui ont porté 
l’appareil pDR à Baltimore ont passé une moyenne de 3 p. 100 de leur temps à l’extérieur et ont 
enregistré 6 p. 100 de leur exposition totale aux PM alors qu’ils se trouvaient à l’extérieur. À 
Fresno, les 10 participants ont passé une moyenne de 6 p. 100 de leur temps à l’extérieur et ont 
enregistré une moyenne de 9 p. 100 de leur exposition totale aux PM alors qu’ils se trouvaient à 
l’extérieur.  

À Baltimore, les participants ont passé une moyenne de 95 p. 100 de leur temps à l’intérieur 
(77 p. 100 de ce temps à la maison, 18 p. 100 ailleurs) où ils ont enregistré 89 p. 100 de leur 
exposition totale aux PM (66 p. 100 à la maison, 23 p. 100 ailleurs). À Fresno, les participants 
ont passé une moyenne de 91 p. 100 de leur temps à l’intérieur (72 p. 100 à la maison, 
19 p. 100 ailleurs) où ils ont enregistré 86 p. 100 de leur exposition totale aux PM (63 p. 100 à 
la maison, 23 p. 100 ailleurs). À Baltimore, les participants ont passé une moyenne de 3 p. 100 
de leur temps sur la route (en voiture ou dans le transport en commun), où ils ont enregistré 
6 p. 100 de leur exposition totale aux PM. À Fresno, les participants ont passé une moyenne de 
4 p. 100 de leur temps sur la route, où ils ont enregistré 6 p. 100 de leur exposition totale aux 
PM. 

Wu et coll. (2005b) ont surveillé 20 enfants asthmatiques d’Alpine, CA pendant deux semaines 
à l’automne 1999 et au printemps 2000. Les données des appareils DataRAM personnels ont 
été corrigées de façon à ce qu’elles soient comparables aux mesures gravimétriques de 
l’impacteur Harvard. Le niveau moyen corrigé de PM présente dans l’air ambiant mesuré par un 
appareil pDR sur une période de 24 heures était de 10,8 μg/m3 (et variait entre 2,7 et 
20,3 μg/m3), tandis que le niveau moyen d’exposition personnelle était de 24,2 μg/m3 (et variait 
entre 1,6 et 71,9 μg/m3). En moyenne, les enfants ont passé un total de 14 p. 100 de leur temps 
à l’extérieur, où ils ont enregistré 22 p. 100 de leur exposition personnelle totale. Ils ont passé, 
en moyenne, 83 p. 100 de leur temps à l’intérieur (62 p. 100 à la maison, 13 p. 100 à l’école et 
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7 p. 100 ailleurs) où ils ont enregistré 74 p. 100 de leur exposition (45 p. 100 à la maison, 
22 p. 100 à l’école et 7 p. 100 ailleurs). Les enfants ont également passé un total de 3 p. 100 de 
leur temps et ont enregistré, en moyenne, 5 p. 100 de leur exposition personnelle totale alors 
qu’ils se trouvaient sur la route ou dans le transport en commun. 

Les résultats de ces études sont remarquablement semblables. Dans le cas des participants 
âgés, dans les quatre villes, les niveaux moyens d’exposition les plus bas ont été observés 
alors que les sujets se trouvaient à l’intérieur à la maison; cependant, la majorité de leur 
exposition quotidienne (qui varie, en moyenne, entre 86 et 90 p. 100) survenait alors que les 
participants se trouvaient à l’intérieur, que ce soit à la maison ou ailleurs, où ils ont passé, en 
moyenne, entre 91 et 95 p. 100 de leur temps. Les enfants asthmatiques observés dans le 
cadre de l’étude de Seattle ont passé, en moyenne, une quantité légèrement moindre de leur 
temps à l’intérieur (90 p. 100), où ils ont enregistré 84 p. 100 de leur exposition. À Alpine, les 
enfants ont également passé moins de temps à l’intérieur (83 p. 100 en moyenne), où ils ont 
enregistré 75 p. 100 de leur exposition totale aux PM. Comme il en a été question 
précédemment, l’exposition alors que les sujets se trouvent à l’intérieur comprendra l’exposition 
aux PM présente et non présente dans l’air ambiant qui s’est infiltrée à l’intérieur. Les groupes 
de personnes âgées ont passé, en moyenne, entre 2 et 6 p. 100 de leur temps à l’extérieur, où 
ils ont enregistré entre 4 et 9 p. 100 de leur exposition aux PM, ce qui serait avant tout les PM 
présentes dans l’air ambiant. Dans les deux études, les enfants asthmatiques ont passé plus de 
temps à l’extérieur (7 p. 100 de leur temps, en moyenne, dans le cas de l’étude de Seattle et 
14 p. 100 dans le cas de l’étude d’Alpine), où ils ont enregistré 11 et 22 p. 100 de leur 
exposition aux PM, respectivement. Le pourcentage de temps passé sur la route / dans le 
transport en commun a été remarquablement semblable d’un groupe à l’autre : la moyenne a 
varié entre 3 et 6 p. 100 du temps, ce qui se traduit par une moyenne de 5 à 6 p. 100 de 
l’exposition personnelle totale. 

Ces études ont également été utiles pour déterminer les pics d’exposition personnelle très 
élevée à court terme. Par exemple, dans l’étude décrite ci-dessus, Wallace et coll. (2006a) ont 
cerné les activités liées aux points culminants à court terme supérieurs à 1 500 μg/m3, y 
compris la cuisson d’aliments, le tabagisme, le toilettage, le nettoyage / lavage, les travaux dans 
la cour et les activités moins courantes, comme la combustion de bois et l’utilisation d’un foyer. 
Certains pics d’exposition personnelle à court terme ont également été liés à la conduite 
automobile et à l’exposition aux gaz d’échappement pendant le chargement d’une voiture. Des 
activités semblables ont été liées aux points culminants à court terme dans les niveaux 
intérieurs d’autres études. Ces activités sont généralement liées aux expositions des activités 
personnelles ou microenvironnementales qui donnent de  brefs écarts épisodiques des niveaux 
de PM au-dessus d’un niveau « de fond ». 

14.1.7.2 Exposition personnelle aux PM dans l’air ambiant qui s’est infiltrée à 
l’intérieur 

Les particules présentes dans l’air ambiant pénètrent dans les immeubles par les portes et les 
fenêtres ouvertes, les fissures et les crevasses dans l’enveloppe du bâtiment et les systèmes 
de ventilation mécanique. Par conséquent, les gens sont exposés aux PM ambiantes s’étant 
infiltrées à l’intérieur et aux PM générées par des sources intérieures, y compris la remise en 
suspension. Il n’est pas possible de mesurer directement les PM ambiantes s’étant infiltrées à 
l’intérieur ou l’élément ambiant de l’exposition personnelle, par conséquent on a donc fait appel 
à un certain nombre de méthodes pour estimer ces éléments. Le facteur d’infiltration (Finf) a été 
défini comme la proportion de particules ambiantes qui s’infiltrent à l’intérieur et restent en 
suspension. C’est une fonction du TEA dans un immeuble et des taux de rétention des 
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particules et d’efficacité de la pénétration des particules, tous deux dépendants de la dimension 
des particules. Voici l’équation permettant de calculer le Finf : 

 
          k

P
F

nfi

                                         (1)
 

où P = coefficient de pénétration (un nombre entre 0 et 1 qui décrit la fraction des particules de 
la dimension considérée qui peut pénétrer l’enveloppe du bâtiment; 

α = TEA, décrivant la rapidité avec laquelle l’air extérieur remplace l’air à l’intérieur; 

k = le taux de dépôt, c.-à-d. la vitesse à laquelle les particules se déposent sur des surfaces. 

À l’instar du Finf, le « facteur d’exposition personnelle à l’extérieur », Fexp, est le pourcentage de 
la concentration ambiante qui atteint une personne sous forme d’exposition personnelle 
(Wallace et Williams, 2005). Certains auteurs ont appelé ce facteur le facteur α, le « facteur 
d’atténuation personnelle » (US EPA, 2004; Wilson et Brauer, 2006), le « facteur de contribution 
ambiante » (Allen et coll., 2004), le « facteur d’atténuation de l’exposition ambiante » (Ott et 
coll., 2000) et le « facteur d’exposition ambiante » (Wilson, comm. pers.). 

Dans quelques études, les chercheurs ont utilisé diverses méthodes pour estimer également 
séparément les niveaux moyens des composantes ambiantes et non ambiantes des PM 
présentes à l’intérieur et/ou de l’exposition personnelle aux PM. Dans certains cas, la méthode 
servant à estimer la composante ambiante est fondée sur les niveaux de PM ambiantes 
provenant d’un appareil de mesure installé à un point fixe, de façon à ce que les expositions qui 
se produisent dans des microenvironnements extérieurs (comme les microenvironnements 
caractérisés par la présence de circulation automobile) ne soient pas reflétées dans cette 
estimation « ambiante » et qu’elles aboutissent dans l’élément « non ambiant » de l’exposition. 

14.1.7.2.1 Estimations du Finf et des éléments ambiants / non-ambiants des niveaux 
intérieurs 

Aucune étude canadienne publiée concernant le facteur d’infiltration, peu importe la classe 
granulométrique des particules, n’a été trouvable. Les sections qui suivent résument les 
estimations du Finf et des contributions ambiantes / non ambiantes aux PM présentes à 
l’intérieur obtenues à partir de diverses études américaines et européennes portant sur les 
PM2,5, PM2,5–10 et PM10. 

PM2,5 : La Figure 14.5 comprend un résumé graphique des estimations moyennes (ou 
médianes) du Finf résidentiel des PM2,5 provenant d’études réalisées aux États-Unis et en 
Europe. Le Finf moyen a varié entre 0,3 à Minneapolis/St. Paul (Adgate et coll., 2003) et 0,82 à 
Athènes (Hänninen et coll., 2004) et à Riverside (Özkaynak et coll., 1996a). Les estimations du 
Finf, fondées sur les mesures des PM2,5 (p. ex., les régressions ou les rapports 
intérieurs/extérieurs (I/E) des PM2,5), sont indiquées en bleu, les estimations fondées sur les 
mesures de soufre ou des SO4

2- sont indiquées en rouge (plusieurs études donnent les deux 
estimations). Moins d’études ont mesuré le Finf dans des maisons individuelles (voir ci-dessous). 
La plupart des études qui ont estimé le Finf en utilisant les régressions et les rapports I/E des 
PM2,5 et du soufre ou des SO4

2- font état d’estimations plus élevées du Finf en ce qui concerne le 
S / les ions SO4

2- que les PM2,5. Il importe de noter que parce qu’il n’y a pas de sources 
intérieures de PM2,5, mais encore moins de sources intérieures de S, les estimations des 
régressions des PM2,5 peuvent être plus vulnérables aux points d’intersection instables (qui 
constituent des estimations de l’élément source intérieure). Donc, il est probable que les 
régressions de soufre donnent des estimations plus précises du Finf. De plus, les estimations 
plus élevées du Finf fondées sur les mesures du S / des ions SO4

2- sont en harmonie avec le fait 
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que le S / les ions SO4
2- font partie de la classe granulométrique inférieure des PM2,5, avec des 

taux de dépôt plus bas et un Finf plus élevé éventuellement. 

Une variabilité considérable de la médiane/moyenne du Finf  est observable d’une collectivité à 
l’autre; cependant, seules les données européennes publiées par Hänninen et coll. (2004) ont 
été obtenues à l’aide d’une méthode d’échantillonnage fondée sur la probabilité. Toutes les 
autres données proviennent d’échantillons de commodité, ce qui rend les comparaisons 
directes d’une collectivité à l’autre moins significatives. Dans l’étude réalisée à Seattle (l’étude 
no 19 dans la Figure 14. 5 (Brauer et coll., 1989)), les auteurs ont signalé des taux d’infiltration 
plus élevés durant les périodes d’ouverture des fenêtres et en dehors de la saison de 
chauffage. Les faibles valeurs d’environ 0,4 observées dans le cadre de l’étude de résidences 
pour personnes âgées à Baltimore sont en harmonie avec la probabilité que le bâtiment ait filtré 
et remis en circulation la majorité de l’air de ventilation. Ces déterminants feront l’objet d’une 
discussion plus approfondie dans la section 14.1.7.2.3. 

Dans la plupart des cas, les estimations de la Figure 14.5 sont des estimations moyennes de 
tous les foyers mesurées dans chacune des études. Quelques études ont mesuré le Finf dans 
chacun des foyers; dans ces cas, une variabilité considérable du Finf d’un foyer à l’autre a été 
signalée (Lachenmyer and Hidy, 2000; Williams et coll., 2000a, 2000b, 2000c; Adgate et coll., 
2003; Allen et coll., 2003; Wu et coll., 2005b; Wallace et coll., 2006b; Sarnat et coll., 2006b). 
Par exemple, Wallace et coll. (2006b) ont estimé le facteur d’infiltration des PM2,5 en s’appuyant 
sur les rapports de soufre présents à l’intérieur/l’extérieur de 36 foyers dans la région du 
Research Triangle Park, NC durant quatre saisons en 2000-2001, à raison de 7 jours par 
saison. Le Finf moyen individuel de ces foyers a varié entre 0,26 et 0,87, les valeurs étant plus 
élevées durant l’hiver (moyenne = 0,63; TEA de 1,01/h; n = 223 échantillons intérieurs / 
extérieurs appariés) que durant l’été (moyenne = 0,5; TEA de 0,48/h; n = 179 échantillons 
intérieurs / extérieurs appariés), ce qui représente le contraire du profil normal observé dans les 
autres villes américaines (Long et coll., 2001a; Sarnat et coll., 2002; Allen et coll., 2003). Les 
niveaux moins élevés de Finf durant l’été sont probablement attribuables à l’utilisation de 
systèmes de climatisation (combinée aux fenêtres et portes tenues fermées). Sarnat et coll. 
(2002) ont présenté les rapports int./ext. la nuit pour un sous-ensemble de six foyers de Boston 
(46 jours d’échantillonnage) issus d’une étude réalisée par Long et coll. (2000) en 1998. Le 
rapport moyen de PM2,5 était de 0,76, mais il a varié entre 0,41 et 1,11, tandis que le rapport 
moyen de soufre était de 0,72 et a varié entre 0,33 et 1,07. Les estimations supérieures à 1,0 
indiquent des sources possibles de PM2,5 et de soufre durant la nuit. Adgate et coll. (2003) ont 
présenté les pentes de régression individuelles longitudinales des PM2,5 présentes à l’intérieur / 
dans l’air ambiant (en s’appuyant sur des données d’échantillonnage de 7 à 15 jours par 
personne), variant entre –0,75 et 2,1 les journées sans exposition à la fumée de tabac ou aux 
PM présentes au travail (moyenne de 0,30; n = 22 mesures prises durant neuf jours de 
surveillance) au sein d’un groupe de 32 adultes non-fumeurs en santé à Minneapolis/St. Paul, 
MN. L’échantillonnage a été effectué au cours du printemps, de l’automne et de l’hiver 1999. 
Williams et coll. (2000a, 2000b, 2000c) ont présenté un éventail de pentes de régressions 
longitudinales individuelles des PM2,5 présentes à l’intérieur/extérieur variant entre 0,22 et 0,79 
(moyenne de 0,43; n = 220 échantillons prélevés dans des appartements) (en s’appuyant sur 
jusqu’à 23 jours de données d’échantillonnage par personne) dans le cadre d’une étude 
réalisée à Baltimore de juillet à août 1998 sur 21 personnes âgées en santé et personnes âgées 
aux prises avec une MPOC ou une MCV. Brunekreef et coll. (2005) ont quant à eux présenté un 
éventail de pentes de régressions individuelles des PM présentes à l’intérieur / dans l’air 
ambiant à laquelle ont été soumis les participants à l’étude d’Amsterdam non exposés à la 
fumée de tabac ambiante, qui a varié entre 0,04 et 1,08 (moyenne de 0,47; n = 31 foyers) et un 
éventail de pentes semblables dans le cas des participants à l’étude de Helsinki, qui a varié 
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entre 0,02 et 2,73 (moyenne de 0,51; n = 46 foyers) (en s’appuyant sur des données 
d’échantillonnage prélevées au cours de périodes variant entre 3 et 13 jours par personne). 

Dans le cadre d’une étude réalisée à Seattle (d’octobre 1999 à mars 2002) sur des personnes 
âgées en santé, des personnes âgées aux prises avec une MPOC ou une MCC et des enfants 
souffrant d’asthme, Allen et coll. (2003) ont fait appel à un modèle récursif utilisant des données 
continues sur lesPM pour estimer les valeurs individuelles du Finf, qui ont varié entre 0,24 et 
1,00 (médiane de 0.61, moyenne de 0,65; 44 résidences; n = 55 événements qui ont tous fait 
l’objet de mesures). 

Un nombre limité d’études ont fourni des estimations des contributions moyennes aux niveaux 
des PM2,5 ambiantes et non-ambiantes (Figure 14.6; Lewis, 1991; Allen et coll., 2003; Hänninen 
et coll., 2004; Meng et coll., 2005b; Wallace et coll., 2006a, 2006b). Les estimations provenant 
des autres études comprises dans la figure ont été calculées à l’aide du Finf moyen, de la 
concentration moyenne de aux PM présente dans l’air ambiant et à l’extérieur et la 
concentration moyenne des PM à l’intérieur.  

Comme nous l’avons mentionné précédemment, les estimations du Finf fondées sur la 
régression des PM présentes à l’intérieur / à l’extérieur ne sont pas aussi précises que les 
régressions fondées sur les mesures du S / des ions SO4

2-, donc les estimations des 
composantes supplémentaires présentes et non présentes dans l’air ambiant n’ont été 
calculées que lorsque le Finf a été fondé sur les mesures du S / des ions SO4

2-. Dans presque 
tous les cas, la composante moyenne présente dans l’air ambiant est égale ou supérieure à la 
composante moyenne non présente dans l’air ambiant (à l’intérieur), ce qui souligne 
l’importance de l’infiltration des PM ambiantes dans les environnements intérieurs. 
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Figure 14.5 Finf résidentiel moyen de PM2,5 de diverses études 
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Références bibliographiques de la Figure 14.5 :  

(1) Pellizarri et coll. (1998)—Régression groupée des particules PM2,5 

(2) Lachenmyer et Hidy (2000)—Estimation du TEA à partir du test d’infiltrométrie et ensuite, estimation 
du Finf à partir du TEA à l’aide des courbes de Wilson et Suh (1997) (fondée sur les données de l’étude 
PTEAM)  
(3) Lewis (1991)—*Modèle du bilan de masse et régression int./ext. 
(4) Sarnat et coll. (2002)—Rapports des PM2,5 à l’int./ext. et rapports de soufre à l’int./ext. 
(5) Geller et coll. (2002)—Régression int./ext. 
(6) Meng et coll. (2005b) Étude de la relation entre l’air intérieur, extérieur et présent dans 
l’environnement personnel (RIOPA 
(7) Reff et coll. (2005)—Régression des PM2,5 int,/ext. 
(8) Meng et coll. (2005a) (JEAEE) 
Weisel et coll. (2005)—1) Modèle du bilan de masse (régression non linéaire du P unique, k; 
Finf=α*P/(α+k)); 2) RCS (superposition aléatoire des composantes) (régression int./ext. pour l’ensemble 
des foyers) 
(9) Sarnat et coll. (2006b)—Rapports int./ext. 
(10) Adgate et coll. (2003)—Régression int./ambiante longitudinale 
(11) Koutrakis et Briggs (1992)—Régression int./ext. 
(12) Lioy et coll. (1990)— Régression int./ambiante 
(13) Kopperud et coll. (2004)—Modèle d’échange d’air intérieur/extérieur (Modèle int./ext.) et modèle du 
bilan de masse chimique (BMC) 
(14) Özkaynak et coll. (1996a)—Régression int./ext. des PM2,5 (Özkaynak et coll., 1996a) et régression 
du soufre int./ext. (Özkaynak et coll., 1996a) et modèle du bilan de masse (Özkaynak et coll., 1996b) 
(15) Wilson et Suh (1997)—P*α/(α+k), avec estimations du P, k de l’étude PTEAM 
(16) Hänninen et coll. (2004)—Estimations fondées sur les mesures de soufre (Estimations corrigées 
dans le cas des PM2,5 à l’aide du rapport des coefficients de régression) 
(17) Kousa et coll. (2002)—Régression int./ext. linéaire/logarithmique 
(18) Molnar et coll. (2005)—Rapport de soufre à l’int./ext. 
(19) Hänninen et coll. (2005b)—Régression int./ext. fondée sur les mesures de soufre (pentes—corrigées 
en ce qui concerne les PM2,5 à l’aide du rapport des coefficients de régression) 
(20) Hänninen et coll. (2005a)—Régression int./ext. fondée sur les mesures de soufre (pentes—corrigées 
en ce qui concerne les PM2,5 à l’aide du rapport des coefficients de régression) 
(21) Leaderer et coll. (1999)—Régression int./ext. de 40 foyers  
(22) Suh et coll. (1992)—Données sur le rapport int./ext. de S/SO4

2-
 présents dans le sulfate 

(23) Wu et coll. (2005b)—Données du modèle récursif avec PM continue (pDR1000) 
(24) Wallace et coll. (2003a)—Régression globale int./ext. dans sept villes (New York, Boston, Chicago, 
Dallas, Seattle, Tucson); l’appareil pDR est ajusté au dispositif de la MRF comme dans l’étude de Wu et 
coll. (2005b) 
(25) Wallace et coll. (2006b)—Rapport de soufre à l’int./ext. et régression individuelle du soufre à 
l’int./ext. dans les foyers 
(26) Williams et coll. (2003b)—Modèles mixtes 
(27) Janssen et coll. (2005)—Régression individuelle des PM2,5 à l’int./ext. et régression individuelle du 
soufre à l’int./ext. 
(28) Brunekreef et coll. (2005)—1) Régression individuelle des PM2,5 à l’int./ext. 
(29) Landis et coll. (2001)—3) Régression linéaire mixte à l’int./ext. (données d’AMEP) et régression 
linéaire mixte des ions SO4

2-
 à l’int./ext. (données d’AMEP) 

(30) Williams et coll. (2000c) (Partie I)—Régression individuelle int./ext. 
(31) Allen et coll. (2003)—Données du modèle récursif avec PM continue 
(32) Liu L-JS et coll. (2003)— Données du modèle récursif avec PM continue 
 

Remarques : 
 

*3) Modèle du mélange externe (global)—moyenne pondérée des Finf des composantes des PM2,5 
**4) Modèle du mélange microscopique (global)—Régression robuste des valeurs moyennes des PM 
int./ext.  
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Seulement deux études ont fourni l’éventail des estimations des composantes présentes et non 
présentes dans l’air ambiant mesurées dans chacun des foyers (Allen et coll., 2003; Wallace et 
coll., 2006a, 2006b). Wallace et coll. (2006b) ont estimé les composantes pour chacun des 
foyers pendant quatre saisons dans le cadre d’une étude réalisée sur 37 patients atteints d’une 
MCV à Research Triangle Park, NC à l’aide de rapports de soufre présents à l’intérieur/extérieur 
utilisés comme estimations du Finf. Comme on peut le voir dans la Figure 14.6, un éventail 
considérable de composantes présentes et non présentes dans l’air ambiant ont été observées 
dans ces foyers. 

PM10–2,5 : Trois études américaines ont estimé le Finf en ce qui concerne la classe 
granulométrique des particules grossières (PM10–2,5). Long et coll. (2001a) ont présenté un Finf 
moyen des PM10–2,5 de 0,28 à Boston, MA, établi à la suite d’une étude de neuf foyers, 
comparativement à un Finf moyen des PM2,5 de 0,74 calculé à partir des données mesurées 
dans ces mêmes foyers. Geller et coll. (2002) ont constaté un Finf moyen de 0,3 durant une 
étude de 13 foyers de Coachella Valley, CA (dans le désert), comparativement à un Finf moyen 
de 0,74 dans le cas des PM2,5 calculé partir des données mesurées dans ces mêmes foyers. 
Durant une étude réalisée dans des foyers de Riverside, CA à l’automne 1990, le Finf moyen en 
ce qui concerne les particules grossières était de 0,49 le jour et de 0,46 la nuit; les deux niveaux 
étaient inférieurs à la médiane du Finf en ce qui concerne les PM2,5, qui était de 0,68 le jour et de 
0,66 la nuit (Wilson et Suh, 1997). Aucune étude européenne n’a été  identifiée. Ces quelques 
études indiquent que l’infiltration des particules grossières est inférieure à celle des PM2,5; l’effet 
de la dimension des particules sur le Finf est approfondi de façon plus détaillée dans la section 
14.1.7.2.3. 

PM10 : Cinq études américaines et une étude européenne ont estimé le facteur d’infiltration des 
PM10. Le Finf moyen des PM10 estimé a varié entre 0,22 à Los Angeles, CA (Linn et coll., 1999) 
et 0,5 à Phillipsburg, NJ (Lioy et coll., 1990) et 0,6 à Riverside, CA (Özkaynak et coll., 1996b, 
cités dans l’étude de la US EPA de 2004). Une médiane du Finf des PM10 de 0,47 a été mesurée 
dans les foyers de 37 adultes non-fumeurs âgés entre 50 et 70 ans d’Amsterdam, aux Pays-
Bas, en 1994 (Janssen et coll., 1998). Ott et coll. (2000) ont utilisé la pente de l’équation de la 
régression intérieure-extérieure pour estimer un Finf de 0,55 en ce qui concerne l’ensemble des 
données de Phillipsburg. 

PM ultrafine : Les données sur l’infiltration des PUF sont limitées, mais il semble que le Finf est 
plus faible dans le cas des PUF et qu’il augmente plus la grosseur des particules de la classe 
granulométrique de 0,01 à 0,1 µm augmente. Par exemple, Sarnat et coll. (2002) ont estimé les 
facteurs d’infiltration des PUF dans six foyers occupés par des non-fumeurs à Boston, MA en 
1998 (sous-ensemble de données de Long et coll., 2001a).  

Le Finf a été estimé comme étant le rapport int./ext. durant la période nocturne (durant laquelle il 
y a absence de source) pendant 46 jours d’échantillonnage. Le Finf moyen a affiché une légère 
augmentation de 0,57 à 0,71 à l’échelle des classes granulométriques de 0,02 à 0,1 µm. 

Long et coll. (2001a) ont constaté des résultats semblables en s’appuyant sur les équations du 
bilan de masse des données provenant de neuf foyers visés par la même étude. Zhu et coll. 
(2005) ont estimé le Finf en mesurant, de décembre 2003 à janvier 2004, les rapports int./ext. 
des NP dans quatre logements de deux chambres à Los Angeles, CA présentant des conditions 
de ventilation différentes et durant des périodes durant lesquelles il y avait absence de sources 
de PM à l’intérieur. Les TEA ont varié de 0,31 à 1,11/h, bien que l’estimation des TEA dans les 
logements soit difficile. Une partie quelconque du gaz de dépistage peut se propager dans des 
parties adjacentes de l’immeuble, ce qui se traduirait par une surestimation de l’échange d’air. 
Les Finf estimés des particules faisant partie du spectre de dimensions supérieures de10 à 



 

52 

Évaluation scientifique canadienne du smog - Volume 2: Effets sur la santé 

Figure 14.6 Niveaux moyens des composantes des PM2,5 présentes et non présentes 
dans l’air intérieur provenant  de diverses études 

 

Références bibliographiques de la Figure 14.6 : 

(1) Lewis (1991)—bilan de masse 
(2) Sarnat et coll. (2002)—Rapport de soufre int./ext. 
(3) Geller et coll. (2002)—Régression du soufre à l’int./ext. 
(4) Meng et coll. (2005b)—Rapports de soufre int./ext. 
(4) Meng et coll. (2005b)—4) Modèle du mélange microscopique (global) 
(4) Meng et coll. (2005b)—3) Modèle du mélange externe (global 
(4) Meng et coll. (2005b)—2) Modèle du bilan de masse (global) 
(5) Özkaynak et coll. (1996a); (Rapport de l’EPA); Özkaynak et coll. (1996b) :Régression du soufre l’int./ext. 
(6) Hänninen et coll. (2004)—Régression du soufre : moyenne de chacun des foyers en ajustant le calcul en fonction du Finf des 
PM2,5 / Finf du soufre 
(7) Molnar et coll. (2005)—Rapport de soufre int./ext. 
(8) Wallace et coll. (2006b)—Calcul du soufre à l’int./ext.*Cext pour chacun des foyers 
(9) Janssen et coll. (2005)—Régression du soufre – foyers individuels 
(10) Landis et coll. (2001)—Régression du soufre à l’int./ext. 
(11) Wallace et coll. (2006a) (pDR)—Moyenne des moyennes individuelles/suppression des pics 
(12) Allen et coll. (2003) (pDR)—Modèle récursif  

 

1.8

14.0

1.8

3.9

1.7

4.2

9.5

10.0

5.9

7.8

6.8

2.9

5.3

5.0

4.0

7.7

11.2

9.5

5.9

5.3

6.1

0.5

6.3

15.9

8.4

5.9

12.4

9.4

11.3

12.4

13.5

11.7

5.3

6.5

11.4

16.9

21.3

41.5

40.9

6.7

8.4

12.0

12.6

9.4

9.7

17.0
3.0

-4.3

-5 0 5 10 15 20 25 30 35 40 45 50

Seattle, pDR (12)

RTP, NC, pDR5 (11)

Baltimore-PEM data (10)

Helsinki (9)

Amsterdam (9)

RTP, NC spring (8)

RTP, NC, summer (8)

RTP, NC, fall (8)

RTP NC, winter (8)

RTP, NC - 4 seasons (8)

Hagfors, Sweden (7)

Helsinki (6)

Basel (6)

Prague (6)

Athens (6)

Riverside, CA-Night (5)

Riverside, CA-Day (5)

Elizabeth, N.J., Houston, TX, L.A. County-MB

model* (4)

Elizabeth, N.J., Houston, TX, L.A. County-EM

model** (4)

Elizabeth, N.J., Houston, TX, L.A. County-

MM model*** (4)

Elizabeth, N.J., Houston, TX, L.A. County-S

I/O ratio (4)

Coachella Valley (3)

Boston, MA (2)

Boise, ID (1)

Lo
ca

tio
n

PM2.5 concentration (ug/m3)

Ambient

Nonambient



 

53 

Évaluation scientifique canadienne du smog - Volume 2: Effets sur la santé 

20 nm ont été considérablement moins élevés (entre 0,1 et 0,4) que celui de la classe 
granulométrique de 70 à 100 nm (0,6 à 0,9). 

Durant une étude de 17 foyers occupés par des non-fumeurs dans la région de Los Angeles, 
Sarnat et coll. (2006b) ont calculé les rapports de concentration intérieure/extérieure durant la 
nuit (en l’absence de sources intérieures) dans le but d’estimer le facteur d’infiltration en ce qui 
concerne les PUF du spectre de dimensions de 0,02 à 10 µm. La médiane du Finf a augmenté 
d’une valeur approximative de 0,5 dans le cas des particules de plus petite dimension (0,02 μm) 
pour atteindre une valeur maximale variant entre 0,65 et 0,8 dans le cas des particules de 
dimension variant autour de 0,2 et 0,3 μm. Pour ce qui est des classes granulométriques 
supérieures à 0,3 μm, les Finf ont diminué avec l’augmentation de la dimension des particules, 
pour atteindre des valeurs inférieures à 0,17 en ce qui concerne les dimensions des particules 
les plus élevées (entre 5 et 10 µm). 

Hussein et coll. (2005) ont estimé un Finf moyen de 0,34 (DE = 0,11) dans cinq foyers non-
fumeurs inoccupés à Espoo en Finlande en février 2001 (en s’appuyant sur le rapport moyen 
int./ext.). Hämeri et coll. (2004) ont mesuré les rapports intérieur/extérieur des PUF dans un 
foyer de Friisilä en Finlande. Les rapports int./ext. ont été les plus bas dans le cas des 
particules en mode de formation particulaire (dont le diamètre varie entre 8 et 25 nm et le 
rapport int./ext. est d’environ 0,25) et à peu près les mêmes dans le cas des particules du mode 
Aitken (dont le diamètre varie entre 25 et 90 nm et le rapport int./ext. est d’environ 0,6) et des 
particules en mode d’accumulation (PMA) (dont le diamètre varie entre 90 et 400 nm et le Finf 
moyen est d’environ 0,6). 

Durant une étude portant sur les niveaux de PUF présentes dans un immeuble à bureaux de 
Helsinki, et Finlande, le NP enregistré à l’intérieur a suivi la concentration à l’extérieur avec un 
délai d’environ 20 minutes durant la nuit, lorsque la ventilation mécanique n’était pas en marche 
(TEA moyen = 0,3/h). Durant le jour, lorsque la ventilation était en marche (TEA moyen = 3,7/h), 
le délai était d’environ 10 minutes (Koponen et coll., 2001). 

Dans le cadre d’une étude des niveaux de particules présentes dans une classe d’une école 
élémentaire de Lindon, UT réalisée de janvier à février 1997, les Finf diurnes et nocturnes des 
NP pour la totalité des particules ont été identiques (pente = 0,16), avec une corrélation int./ext. 
de 0,81 durant le jour et de 0,88 durant la nuit (Patterson et Eatough, 2000). 

L’effet de la dimension des particules sur le Finf fait l’objet d’une discussion plus détaillée dans la 
section 14.1.7.2.3. 

Composantes chimiques des PM : S/SO4
-2, EC, éléments, HAP : L’infiltration varie en ce qui 

concerne les particules de différente composition chimique, principalement en raison de leur 
composition granulométrique différente. Les données sur les facteurs d’infiltration de diverses 
composantes des PM sont limitées. Quelques études ont estimé le facteur d’infiltration du EC, 
habituellement fondé sur la pente des modèles de régression linéaire int./ext. Meng et coll. 
(2005b) ont estimé un Finf moyen du EC de 0,59 dans des foyers de Houston, TX, de Los 
Angeles County, CA et d’Elisabeth, NJ en s’appuyant sur un modèle du bilan de masse. 
D’autres estimations du Finf moyen du EC ont été faites à partir d’études réalisées à Coachella 
Valley, CA : 0,74 (Geller et coll., 2002), dans des logements pour personnes âgées de 
Baltimore, MD : 0,52 (Landis et coll., 2001) et à Riverside, CA : 0,59 (Na et Cocker, 2005). Une 
étude menée par Sarnat et coll. (2006b) a présenté un Finf moyen de 0,84 obtenu à partir des 
mesures de carbone-suie dans 17 foyers de la région de Los Angeles en s’appuyant sur un 
rapport int./ext. durant les périodes caractérisées par une absence de source la nuit (la médiane 
correspondante pour le Finf des PM2,5 était de 0,48). Une étude réalisée dans quatre villes 
européennes (EXPOLIS, Götschi et coll., 2002) a permis de présenter les Finf de la fumée noire 
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calculés à partir d’un modèle de régression multiple de 0,61, 0,86, 0,79 et 0,20, respectivement, 
à Athènes en Grèce, à Bâle en Suisse, à Helsinki en Finlande et à Prague en République 
tchèque. L’estimation faite à Prague est fondée sur 20 observations et son intervalle de 
confiance est vaste (de -0,2 à 0,6). 

Le nombre d’études qui ont estimé les facteurs d’infiltration d’autres composantes des PM2,5 est 
limité : Geller et coll., 2002 (Coachella Valley); Long et Sarnat, 2004 (Boston); Janssen et coll., 
2005 (Amsterdam et Helsinki); Meng et coll., 2005b (RIOPA). L’étude réalisée par Meng et coll. 
(2005b) a permis de constater des Finf généralement plus élevés dans le cas des éléments 
reconnus pour être associés aux classes de particules fines, comme le Br, le Vn, le Pb, le Ni, 
l’As et le Finf plus faible dans le cas des éléments grossiers des PM (p. ex., le Ca, le Si, l’Al) 
même dans la classe granulométrique des PM2,5. Cependant, comme nous l’avons déjà 
mentionné, la difficulté liée à la mesure des TEA dans les logements et à l’estimation des Finf en 
ce qui concerne les composantes provenant de sources intérieures peut rendre ces estimations 
moins fiables. 

D’autres caractéristiques, comme la volatilité (Geller et coll., 2002), peuvent influencer 
l’infiltration. Par exemple, les particules que l’on retrouve à proximité des autoroutes 
représentent une proportion importante des composantes volatiles présentes dans 
l’atmosphère, particulièrement les particules de dimension inférieure à 50 nm (Kittelson, 1998). 
La composante volatile des particules peut se perdre dans les murs des bâtiments durant les 
processus d’infiltration (Lunden et coll., 2003a). Certaines des particules dont la dimension varie 
entre 20 et 40 nm peuvent perdre leurs composantes volatiles et devenir des particules de 
20 nm ou moins (Lunden et coll., 2003b; Kuhn et coll., 2005). Plusieurs études ont permis 
d’observer des taux d’infiltration plus bas en ce qui concerne le nitrate d’ammonium, en raison 
de sa volatilité. Lorsque le nitrate d’ammonium s’infiltre à l’intérieur de la maison, il se 
transforme tour à tour en ammonium en phase gazeuse (NH3) et en acide nitrique (HNO3) et 
ces particules se perdent par la suite lorsqu’elles se déposent et s’adsorbent aux surfaces 
intérieures; le HNO3 s’adsorbe aux murs à un rythme plus rapide que le NH3, qui semble 
s’accumuler durant la phase gazeuse (Lunden et coll., 2003a, 2003b). Cette volatilisation est 
une fonction complexe du taux de ventilation, de la température et des concentrations en phase 
gazeuse (Lunden et coll., 2003a). Durant une étude sur l’infiltration réalisée dans 17 foyers de 
la région de Los Angeles (Sarnat et coll., 2006b), les auteurs ont observé le Finf le plus bas 
(moyenne de 0,18) dans le cas des particules volatiles de NO3

- et le Finf le plus élevé (moyenne 
de 0,84) dans le cas du carbone-suie, une espèce non volatile. Le Finf des PM2,5 s’est situé 
entre ces deux valeurs (moyenne de 0,48). Les auteurs ont attribué le faible taux d’infiltration 
des particules de NO3

- à la volatilisation une fois qu’elles se retrouvent à l’intérieur, combinée 
aux pertes en raison des dépôts lorsque les particules pénètrent dans le bâtiment. D’autres 
études plus approfondies sont nécessaires pour comprendre l’influence de la volatilité des 
particules sur les taux de pénétration et de dépôt (Zhu et coll., 2005). 

Une étude a examiné l’infiltration des HAP dans 61 logements habités à Berlin, en Allemagne, 
de février à juin 2000 (Fromme et coll., 2004). On a utilisé un système portatif d’échantillonnage 
de la poussière GRAVIKON PM4 qui a affiché un taux d’efficacité de prélèvement de 50 p. 100, 
un diamètre aérodynamique en masse de 4 µm et une efficacité à zéro de 7,1 µm. 
L’échantillonnage des PM a été effectué sur une période de 7 à 8 heures à raison d’un seul 
échantillon par logement. La pente de régression int./ext. du benzo[a]pyrène était de 0,81, 
indiquant ainsi infiltration importante des HAP. La concentration moyenne de B[a]P à l’intérieur 
était de 0,04 ng/m3 (et la concentration maximale atteinte a été de 0,67 ng/m3); la concentration 
moyenne à l’extérieur était de 0,04 ng/m3 (et la concentration maximale atteinte a été de 
0,91 ng/m3). 
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14.1.7.2.2 Estimations du Fexp et des composantes ambiantes / non ambiantes de 
l’exposition personnelle 

La Figure 14.7 montre le facteur d’exposition personnelle (Fexp) moyen et la Figure 14.8 est une 
représentation graphique des composantes ambiantes et non ambiantes de l’exposition faite à 
partir de toutes les études disponibles des PM2,5 réalisées au Canada, aux États-Unis et en 
Europe. Une fois de plus, les estimations des composantes ambiantes et non ambiantes de 
l’exposition ont été calculées en ce qui concerne les études qui ont fourni un Finf moyen des 
PM2,5 (s’il est fondé sur les mesures de S/SO4

2-), une concentration ambiante / à l’extérieur 
moyenne et un niveau moyen d’exposition personnelle (Landis et coll., 2001; Meng et coll., 
2005a; Koutrakis et coll., 2005; Janssen et coll., 2005). Il est question des estimations 
concernant les PM10 et PM10–2,5 dans le texte ci-dessous. 

Au Canada, quatre études sur le terrain concernant les PM2,5 et une étude de modélisation ont 
fourni des renseignements concernant le Fexp et les composantes ambiantes et non ambiantes 
de l’exposition personnelle. 

PM2,5 : Trois études canadiennes sont disponibles, chacune examinant de petits groupes de 
personnes aux prises avec une maladie cardiaque et/ou respiratoire. Stieb et coll. (1998) ont 
présenté les résultats d’une analyse de la régression personnelle-ambiante du sulfate, obtenus 
à la suite d’une étude réalisée à St. John durant l’été 1995 sur un groupe de 21 adultes aux 
prises avec une maladie cardiorespiratoire. Chaque participant a permis de recueillir jusqu’à 
quatre échantillons d’exposition personnelle sur une période de huit heures. La régression a été 
effectuée à partir des données regroupées (et non sur les données individuelles) sur l’exposition 
au sulfate; la pente de l’analyse de la régression groupée était de 0,6 et une estimation du Fexp 
a indiqué qu’en moyenne, les participants ont été exposés à 60 p. 100 de la concentration de 
PM ambiantes. 

Kim D et coll. (2005, 2006) ont mesuré les niveaux personnels d’exposition aux PM2,5 ambiantes 
dans le cadre d’une étude portant sur 24 patients aux prises avec une maladie cardiaque 
réalisée à Toronto d’août 1999 à septembre 2001. Les participants ont fourni entre huit et dix 
échantillons d’exposition personnelle sur une période de 24 heures prélevés pendant une 
période de 10 semaines; le niveau moyen d’exposition personnelle aux PM2,5 était de 22 μg/m3 
(42 μg/m3 pendant la durée d’échantillonnage, moyenne de 14 μg/m3, les mesures variant de 4 
à 503 μg/m3). La concentration moyenne de PM2,5 ambiantes était de 11 μg/m3 (8 μg/m3 
pendant la durée d’échantillonnage, moyenne de 9 μg/m3, les mesures variant de 0 à 42 μg/m3). 
L’analyse de la régression des relations entre les niveaux d’exposition personnelle aux PM2,5 et 
celles présentes dans l’air ambiant a été effectuée pour chacun des participants; la pente 
médiane, qui se voulait une estimation de la moyenne du Fexp, était de 0,75 (les valeurs variant 
entre –0,07 et 1,62). Cela laisserait présager un niveau moyen d’exposition personnelle aux PM 
ambiantes de 0,75*11 μg/m3 = 8,25 μg/m3 et une composante moyenne dans l’air ambiant de 
22 - 8,25 = 13,75 μg/m3. 

Ebelt et coll. (2005) et Wilson et Brauer (2006) présentent les résultats d’une étude réalisée à 
Vancouver sur 16 patients aux prises avec une MPOC, entre avril et septembre 1998. Chaque 
participant a fourni sept échantillons d’exposition personnelle aux PM2,5 pendant une période de 
24 heures qui ont par la suite été soumis à une analyse des ions SO4

2-. Wilson et Brauer (2006) 
ont indiqué que la régression groupée de l’exposition personnelle aux PM2,5 présentes dans l’air 
ambiant avait une pente de 0,77, tandis que la pente de régression groupée de l’exposition 
personnelle aux ions SO4

2- et présents dans l’air ambiant était de 0,74; le rapport moyen groupé 
de l’exposition personnelle aux ions SO4

2- et présents dans l’air ambiant était de 0,71 (0,17) (c.-
à-d. des estimations du Fexp). Ces estimations moyennes sont semblables à celles observées 
dans l’étude réalisée par Kim D et coll. (2005, 2006) sur des patients aux prises avec une 
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maladie cardiaque (0,75), mais, comme dans le cas de l’étude de Kim, cette étude a également 
signalé une importante variabilité individuelle dans l’éventail des valeurs des pentes (c.-à-d. du 
Fexp, soit de 0,09 à 0,99), ce qui reflétait probablement la variabilité entre les personnes lorsqu’il 
est question du temps passé à l’extérieur et des caractéristiques des immeubles résidentiels qui 
influencent l’infiltration des PM ambiantes présentes  à l’intérieur. La variabilité peut également 
refléter le très petit nombre de points (sept), dans chaque régression, qui peuvent être indûment 
influencés par l’un des deux points extrêmes. Les niveaux quotidiens de PM ambiantes ont 
varié entre 4,2 et 28,7 μg/m3, la moyenne étant de 11,4 μg/m3 (4,1 μg/m3 pendant la durée 
d’échantillonnage) et les niveaux d’exposition personnelle totale aux PM2,5 ont varié entre 2,2 et 
90,9 μg/m3, la moyenne étant de 18,5 μg/m3 (14,6 μg/m3 pendant la durée d’échantillonnage) 
(Wilson et Brauer, 2006). 

En s’appuyant sur le Fexp estimé à partir du rapport P/A de sulfate, la composante ambiante 
moyenne a été de 8,1 μg/m3 (14,6 μg/m3 pendant la durée d’échantillonnage et a varié entre 0,9 
et 21,3 μg/m3) et la composante non ambiante moyenne a été de 10,4 μg/m3 (14,2 μg/m3 
pendant la durée d’échantillonnage et a varié entre -2,6 et 85,0 μg/m3). En s’appuyant sur la 
distribution selon le percentile (90, 75, 50, 25, 10) de chacune des valeurs quotidiennes des 
paramètres estimés de concentration et d’exposition, y compris l’exposition personnelle totale 
(T2,5), la concentration de particules présentes dans l’air ambiant (C2,5), la composante ambiante 
de l’exposition personnelle (A2,5) et la composante non ambiante de l’exposition personnelle 
(N2,5), il y a eu beaucoup plus de variabilité d’une personne à l’autre dans la composante non 
ambiante de l’exposition que dans la composante ambiante (Wilson et Brauer, 2006). 

Gower et McColl (2005) ont élaboré un modèle (PEARLS: Particulate Exposure from Ambient to 
Regional Lung by Subgroup) qui prédit les distributions de l’exposition aux PM2,5 ambiantes de 
11 sous-groupes de populations déterminés selon l’âge et le sexe à Toronto. Le modèle a mis 
l’accent sur les PM2,5 ambiantes uniquement et n’a pas intégré l’exposition aux PM2,5 générées à  

l’intérieur. Dans le but de l’incorporer dans le modèle, la distribution lognormale normalisée des 
PM2,5 ambiantes a été définie avec une moyenne de 15 μg/m3, reflétant les niveaux de PM2,5 

mesurés précédemment aux stations de mesure de Toronto faisant partie du RNSPA. Les 
concentrations moyennes de la « zone de respiration » (c.-à-d. l’exposition personnelle) ont été 
estimées en s’appuyant sur le profil temps-activité et les données sur les niveaux 
microenvironnementaux, en supposant qu’il n’existe que deux microenvironnements 
(« intérieur » et « extérieur »).  

Le temps passé « à bord d’un véhicule » a été catégorisé comme du temps passé « à 
l’extérieur ». Les distributions des profils temps-activité ont été estimées à partir des données 
des sous-groupes de Toronto issues de l’étude EPAHC réalisée par Leech et coll. (1996) en ce 
qui concerne six groupes d’âge divisés selon le sexe. Les niveaux de PM2,5 ambiantes dans les 
environnements « intérieurs » ont été estimés dans des résidences de Toronto au moyen de 
l’équation suivante : 

                                                      Cint= Finf*Cext                   (2) 

où Finf = P*α/(α+k) 

P = pénétration 

α = TEA 

k = taux de décroissance des particules. 
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Figure 14.7 Facteur d’exposition personnelle (Fexp) moyen aux PM2,5 calculé par diverses 
études 

 

0.53

0.68

0.40

0.58

0.43

0.72

0.27

0.29

0.79

0.72

0.20

0.74

0.25

0.52

0.46

0.59

0.83

0.50

0.63

0.73

0.59

0.76

0.53

0.65

0.69

0.77

0.15

0.30

0.79

0.64

0.46

0.48

0.46

0.66

0.55

0.80

0.61

0.86

0.69

0.59

0.80

0.49

0.41

0.39

0.40

0.70

0.64

0.74

0.51

0.77

0.57

0.67

0.75

0.71

0.36

0.56

0.54

0.50

0.58

0.55

0.56

0.65

0.40

0.40

0.54

0.70

0.00 0.20 0.40 0.60 0.80 1.00

Toronto (1)
Philadelphia (2)
New Jersey (3)

Texas (3)
LA County, CA (3)

Helsinki (4)

Baltimore, winter (5)
Baltimore, summer (5)

Boston, winter (5)
Boston, summer (5)

Uniontown, summer (6)
Alpine, CA (7)

Boston, winter (5)
Boston, summer (5)
Baltimore, winter (5)

Baltimore, summer (5)
Baltimore, summer, poorly vent. (8)

Baltimore, summer, moderate vent. (8)
Baltimore, summer, well vent. (8)

Baltimore, winter (8)
Steubenville, fall (9)

Steubenville, summer (9)
Steubenville, summer, low vent. (9)
Steubenville, summer high vent. (9)

Steubenville, fall low vent. (9)
Steubenville, fall high vent. (9)

Vancouver (COPD), summer (10)
Vancouver (COPD), summer (11)

Baltimore (COPD), winter (5)
Los Angeles (COPD), fall (12)

St. Johns (CVD), summer (13)
Toronto (CVD) (14)

RTP, NC (CVD), all seasons (15)
RTP, NC (CVD), summer (15)

RTP, NC (CVD), fall (15)
RTP, NC (CVD), winter (15)

RTP, NC (CVD) (15)
Amsterdam (CVD)(16)

Helsinki (CVD) (16)

Baltimore (winter&summer) (17)
Baltimore (winter&summer) (18)
Seattle (SO42- reg'n model) (19)

Seattle (recursive model) (19)
Seattle, heating season (19)

Seattle, nonheating season (19)

L
o

c
a

ti
o

n
/g

ro
u

p

Fpex

PM2.5

Sulphur/

Sulphate

General 

population/ 
healthy 

adults 

Children 

Healthy 

elderly 

Disease 

Mixed 



 

58 

Évaluation scientifique canadienne du smog - Volume 2: Effets sur la santé 

Références bibliographiques de la Figure 14.7 : 

(1) Gower et McColl (2005)—modèle, niveau ambiant moyen / concentration moyenne (calc.) 
(2) Burke et coll. (2001) (médianes)—modèle SHEDS, niveau ambiant moyen / concentration moyenne 
(calc.) 
(3) Meng et coll. (2005b)—modèle du bilan de masse, niveau ambiant moyen / concentration moyenne 
(calc.) 
(4) Hänninen et coll. (2005b)—modèle de simulation, niveau ambiant moyen / concentration moyenne 
(calc.) 
(5) Koutrakis et coll. (2005)—pente d’exposition P-A aux PM2,5 et analyse de régression des ions SO4

2-
 

dans un modèle mixte 
(6) Suh et coll. (1992)—pente de la régression P-A des ions SO4

2-
 

(7) Wu et coll. (2005b)—modèle P-A récursif avec données corrigées provenant d’appareils pDR 
(8) Sarnat et coll. (2000)—pente de la régression P-A des PM2,5 et des ions SO4

2
 

(9) Sarnat et coll. (2006a)—pente des PM2,5 P-A et régression des ions SO4
2-

 
(10) Ebelt et coll. (2005)—niveau ambiant moyen / concentration moyenne (calc.) 
(11) Wilson et Brauer (2006)—pente de la régression groupée des ions SO4

2-
 P-A 

(12) Linn et coll. (1999)—pente de la régression groupée des PM2,5 P-A 
(13) Stieb et coll. (1998)—pente de la régression groupée des ions SO4

2-
 P-A 

(14) Kim et coll. (2005)—pente moyenne des régressions individuelles des PM2,5 P-A 
(15) Wallace et coll. (2006b)—rapport moyen des niveaux P-A de soufre 
(16) Janssen et coll. (2005)—pente de la régression P-A des PM2,5 et des ions SO4

2-
 

(17) Williams et coll. (2000d)—pente de la régression P-A des PM2,5 
(18) Landis et coll. (2001)—pente de la régression P-A des PM2,5 et des ions SO4

2- 

(19) Allen et coll. (2004)—rapport des niveaux moyens P/ext. de soufre et modèle récursif 

_______________________ 

On a supposé que la pénétration était égale à 1 et que le taux de décroissance des particules 
était égal à 0,39 h-1, ces deux valeurs étant fondées sur l’étude PTEAM réalisée à Riverside, CA 
(Özkaynak et coll., 1996) et l’échange d’air a été modélisé comme une distribution lognormale 
ayant une moyenne de 0,39 h-1 pendant une durée d’échantillonnage de 0,3 h-1, en s’appuyant 
sur les données sur l’échange d’air mesurées dans des résidences de Toronto par Fellin et 
Otson (1997). Prenez note que les niveaux d’exposition aux PM2,5 ambiantes dans tous les 
environnements intérieurs sont fondés sur des estimations résidentielles et que le modèle ne 
comprend pas l’exposition aux PM générées à l’intérieur, mais juste les PM ambiantes. Les 
distributions de la « zone de respiration » prédites ont été semblables, en gros, dans l’ensemble 
des 11 sous-groupes. Toutes les distributions semblent être normalement distribuées et 
affichent un niveau moyen d’exposition aux PM2,5 présentes ambiantes d’environ 8 μg/m3 (Fexp 
moyen = 8 µg/m3 / 15 µg/m3 = 0,53) et des valeurs maximales inférieures à 14 μg/m3. 

D’autres estimations moyennes ou médianes du Fexp (Figure 14.7) et des composantes 
ambiantes / non ambiantes de l’exposition personnelle (Figure 14.8) en ce qui concerne les 
PM2,5 sont disponibles dans un certain nombre d’autres études américaines et européennes. 
Les Fexp moyens des études varient entre 0,15 et 0,79, en raison des variations d’une saison, 
d’une communauté et possiblement même d’un sous-groupe de la population à l’autre (en 
fonction de l’état de santé, de l’âge). Comme le montre la Figure 14.8, quelques études ont 
présenté des valeurs plus élevées des composantes de l’exposition personnelle que l’on 
retrouve dans l’air ambiant durant l’été, comparativement à l’automne ou à l’hiver, réalisées sur 
deux groupes d’enfants à Boston, MA et à Baltimore, MD (Koutrakis et coll., 2005), deux 
groupes de personnes âgées à Boston et à Baltimore (Koutrakis et coll., 2005) et un groupe de 
personnes âgées à Steubenville, OH (Sarnat et coll., 2006a). Ces constatations sont 
probablement attribuables à des taux d’infiltration plus élevés en raison du nombre accru de  
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Figure 14.8 Contributions moyennes des sources ambiantes et non ambiantes à 
l’exposition personnelle aux PM2,5 totales  

 

 

 

Références bibliographiques de la Figure 14.8 : 

(1) Burke et coll. (2001) (médianes)—modèle SHEDS 
(2) Meng et coll. (2005a) (JEAEE)—moyenne du modèle du bilan de masse A = exp. Totale moyenne -

niveau moyen non ambiant (calc.) 
(3) Hänninen et coll. (2005b)—modèle de simulation 
(4) Koutrakis et coll. (2005)—moyenne ambiante = Cext moyenne * Fexp moyen (calc.) 
(5) Wu et coll. (2005b) (données corrigées d’appareils pDR)—modèle récursif 
(6) Sarnat et coll. (2006a)—moyenne ambiante = Cext moyenne * Fexp moyen (calc.) 
(7) Wilson et Brauer (2006)—valeur quotidienne A = Fexp quot. * Co. quot; valeur quot. NA = Exp tot 

quot. - valeur A quot. 
(8) Wallace et coll. (2006b)—rapport moyen d’exp. pers./ext. au soufre 
(9) Janssen et coll. (2005)—pente de la régression pers./ext. du soufre 
(10)  Landis et coll. (2001)—pente de la régression pers./ext. du soufre 
(11)  Allen et coll. (2004) (pDR)—modèle récursif  
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portes et de fenêtres ouvertes durant l’été et probablement aussi d’une plus grande quantité de 
temps passée à l’extérieur. 

Il n’y a aucune preuve apparente de différences importantes dans le Fexp moyen entre les divers 
sous-groupes de la population (Figure 14.7), mais le nombre d’études effectuées à venir jusqu’à 
présent est limité. Allen et coll. (2004) n’ont trouvé aucune différence dans le Fexp moyen de 
quatre groupes différents à Seattle, WA (sujets atteints d’une MPOC, sujets atteints d’une MCC, 
personnes âgées en santé et enfants asthmatiques). Dans le même ordre d’idées, il n’y a 
aucune différence apparente dans le niveau moyen des composantes ambiantes de l’exposition 
personnelle dans les divers groupes d’étude (Figure 14.8). Certaines données prouvent que le 
niveau des composantes non ambiantes dans l’exposition personnelle est plus élevé dans le 
cas des études réalisées sur l’ensemble de la population, comparativement à d’autres sous-
populations ayant un état de santé précaire. On peut s’attendre à cela si les niveaux 
d’exposition aux PM provenant de sources intérieures et le nombre d’activités personnelles 
diminuent au sein de la population affichant un état de santé précaire, mais l’ensemble de 
données est très limité, ce qui complique la vie si l’on veut tirer des conclusions fermes. 

Tout comme les deux études canadiennes (Kim D et coll., 2006; Wilson et Brauer, 2006), les 
études américaines et européennes qui ont estimé les Fexp ou les composantes ambiantes / non 
ambiantes pour chacun des sujets à l’étude ont permis de constater une variabilité considérable 
d’une personne à l’autre dans ces mesures. Par exemple, Wallace et coll. (2006b) ont présenté 
un éventail de Fexp aux PM2,5 variant entre 0,33 et 0,77 (moyenne de 0,54) mesurés sur 37 
sujets non-fumeurs souffrant d’hypertension ou porteurs de défibrillateurs cardiaques implantés 
de Raleigh, NC. La composante ambiante de l’exposition personnelle aux PM2,5 mesurée 
individuellement sur ces sujets a varié entre 5,6 et 19,3 μg/m3 (moyenne de 10,9 μg/m3), tandis 
que la composante non ambiante a varié entre 5,1 et 33,0 μg/m3 (moyenne de 12,5 μg/m3). 
Dans la même étude, la composante ambiante de l’exposition personnelle mesurée par un 
appareil pDR (valeurs non corrigées) a varié entre 8,5 et 24,8 μg/m3 (moyenne de 15,8 μg/m3) 
(Wallace et coll., 2006a). Dans le cadre d’une étude réalisée à Seattle sur un groupe de 28 
sujets (composé de personnes âgées en santé, de personnes âgées aux prises avec une 
MPOC ou une MCC et d’enfants asthmatiques), Allen et coll. (2004) ont utilisé un modèle 
récursif accompagné de mesures prises à toutes les heures par un néphélomètre pour estimer 
un Fexp moyen de 0,66 (les mesures ayant varié entre 0,25 et 1,0). Durant une étude réalisée à 
Baltimore sur un groupe de sujets âgés vivant dans un foyer pour personnes âgées, le Fexp a 
varié entre 0,21 et 0,77 (moyenne de 0,46) (Williams et coll., 2000d), en s’appuyant sur les 
pentes des régressions individuelles des niveaux personnels et extérieurs d’exposition aux 
PM2,5 et entre 0,22 et 0,83 en s’appuyant sur les régressions des niveaux personnels et 
ambiants. Burke et coll. (2001) ont eu recours à un modèle pour estimer les composantes 
ambiantes et non ambiantes de l’exposition personnelle aux PM2,5 de la population de 
Philadelphie et ils ont constaté que la variabilité de la composante ambiante était semblable 
pour tous les groupes d’âge. Les auteurs ont indiqué que la variabilité de la composante 
ambiante était plus faible que la variabilité de l’exposition personnelle aux PM2,5 totales (et de la 
composante non ambiante), ce qui porte à croire que les activités humaines n’ont pas de 
répercussions énormes sur les expositions ambiantes. 

C’est intéressant de prendre note que d’une étude à l’autre, la composante ambiante des PM2,5 
intérieures est généralement plus élevée que la composante non ambiante, mais que dans le 
cas de l’exposition personnelle, la composante non ambiante est en général plus élevée que la 
composante ambiante. Il s’agit fort probablement là d’un portrait de l’exposition personnelle qui 
se manifeste dans les microenvironnements non mesurés par les appareils de mesure installés 
à l’intérieur, par exemple, les particules présentes dans les microenvironnements caractérisés 
par la présence de circulation routière ou les particules présentes lorsque l’on fait à manger ou 
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du ménage (ce dernier exemple de présence de particules est souvent appelé le « nuage 
personnel »). Cette exposition microenvironnementale est habituellement intégrée dans 
l’estimation de la composante non ambiante de l’exposition personnelle, tandis qu’elle n’est pas 
intégrée dans les niveaux intérieurs mesurés par un appareil de mesure installé à l’intérieur. 

PM10 : Ott et coll. (2000) ont effectué une analyse de régression en utilisant les résultats de 
l’exposition personnelle et à l’extérieur (à proximité du domicile) aux PM10 provenant de l’étude 
de grande envergure du RTI de Toronto, Ont., décrite précédemment (section 14.1.5.1.1). 
Étude réalisée sur l’ensemble de la population, elle a misé sur la participation de fumeurs et de 
non-fumeurs; chaque participant a fourni un échantillon de l’exposition personnelle aux PM10 

prélevé sur une période de 72 heures. La concentration moyenne de PM10 ambiantes était de 
27,9 μg/m3 (7,8 μg/m3 pendant la durée d’échantillonnage) et le niveau moyen d’exposition 
personnelle était de 69,7 μg/m3 (85,0 μg/m3 pendant la durée d’échantillonnage). La pente de la 
régression groupée des PM10 auxquelles ont été exposés personnellement les participants et à 
l’extérieur, obtenue en estimant le Fexp, était de 0,61, ce qui indique qu’ils ont été exposés, en 
moyenne, à 61 p. 100 des PM10 ambiantes. Les auteurs ont estimé que le niveau moyen 
d’exposition personnelle aux PM10 non- ambiantes était de 52,6 μg/m3 et, en effectuant une 
soustraction, que le niveau moyen d’exposition personnelle aux PM10 ambiantes était de 
17,2 μg/m3. Ils ont également présenté des analyses semblables qui utilisent les données 
provenant d’études réalisées dans deux autres villes. Les niveaux moyens de composantes 
non-ambiantes obtenus à Riverside, CA et à Phillipsburg, NJ ont été très semblables aux 
concentrations mesurées à Toronto, soit 59,2 et 52,4 μg/m3, respectivement. Les niveaux 
moyens de composantes ambiantes de l’exposition personnelle étaient de 51,3 μg/m3 et 
33,2 μg/m3, respectivement, ce qui reflète des concentrations de PM10 ambiantes plus élevées 
dans ces deux collectivités (94,1 μg/m3 à Riverside et 60,9 μg/m3 à Phillipsburg, 
comparativement à 27,9 μg/m3 à Toronto). Ott et coll. (2000) ont formulé l’hypothèse que le 
niveau moyen de composantes non-ambiantes de l’exposition aux PM10 peut être semblable 
dans l’ensemble des collectivités, comme ces trois études ont permis de le constater. En 
revanche, il semble y avoir une plus grande variabilité dans les estimations des niveaux 
d’exposition moyens aux composantes non ambiantes dans les études portant sur les PM2,5 

(Figure 14.8). 

Le niveau moyen de PM10 ambiantes mesuré dans le cadre de l’étude d’Ebelt et coll. (2005) 
réalisée sur des patients aux prises avec une MPOC à Vancouver, C.-B., était de 17 μg/m3 (et a 
varié entre 7 et 36 μg/m3), tandis que le niveau d’exposition moyen aux PM10 ambiantes était de 
10,3 μg/m3 et il a affiché une variabilité considérable d’une personne à l’autre (les niveaux 
mesurés ont varié entre 1,5 et 23,8 μg/m3). Ce résultat laisse entrevoir un Fexp moyen de 0,61 
(les valeurs calculées variant entre 10,3 et 17), soit un Fexp identique à celui présenté dans 
l’étude de Toronto. 

PM10–2,5 : Ebelt et coll. (2005) n’ont pas mesuré directement le niveau d’exposition personnelle 
aux PM10–2,5 dans leur étude réalisée à Vancouver. Cependant, dans l’étude de Wilson et 
Brauer (2006), les auteurs ont fourni une estimation du Fexp et de la contribution ambiante 
moyenne à l’exposition personnelle dans le cas des PM2,5–10 en utilisant les mesures de sulfate 
et les valeurs estimées de P = 1 et k = 0,2 dans le cas du sulfate dans un modèle de bilan de 
masse, afin d’estimer les TEA de chacun des sujets à chaque jour. Les estimations individuelles 
quotidiennes du Fexp et des niveaux de composantes ambiantes dans l’exposition personnelle à 
la matière particulaire grossière ont été faites en utilisant : a) les estimations des TEA 
quotidiens; b) la proportion du temps passé à l’extérieur; c) les valeurs estimées de P = 1 et k = 
1,0 dans le cas des PM10–2,5 en utilisant le modèle du bilan de masse. La contribution ambiante 
moyenne à l’exposition personnelle estimée a été de 2,5 μg/m3 (2,1 μg/m3 pendant la durée 
d’échantillonnage) et elle a varié entre -0,4 et 13,5 μg/m3. La concentration moyenne de PM10–
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2,5 ambiantes était de 6,1 μg/m3, ce qui laisse entrevoir un Fexp moyen de 2,5/6,1 = 0,41, une 
valeur considérablement inférieure à l’estimation du Fexp en ce qui concerne les PM2,5 obtenue 
dans le cadre de la même étude (les valeurs calculées variant entre 0,71 et 0,77), comme nous 
l’avons décrit ci-dessus. 

EC : Durant une étude réalisée sur des adultes âgés à Steubenville, OH, le Fexp pour ce qui est 
du EC a été estimé à partir du coefficient d’un modèle linéaire à effet fixe des expositions 
personnelles et ambiantes au EC (Sarnat et coll., 2006a). Le Fexp moyen était beaucoup moins 
élevé durant l’été (0,33) que durant l’automne (0,70). Durant l’été également, le Fexp moyen était 
considérablement moins élevé que celui du sulfate (0,74) ou des PM2,5 (0,73), ce qui laisse 
présager une moins bonne efficacité de la pénétration efficace dans le cas du EC. Cependant, 
durant l’automne, le Fexp moyen du EC était légèrement plus élevé que celui des ions SO4

2- ou 
des PM2,5 (0,70, comparativement à 0,64 et 0,63, respectivement). Les auteurs font toutefois 
remarquer que les mesures du EC prises durant l’été avaient un seuil de détection sur le terrain 
très élevé, ce qui rend par conséquent les résultats obtenus durant l’été moins fiables. Durant 
l’automne, le Fexp moyen du EC était légèrement plus élevé dans le cas des participants qui ont 
passé du temps à l’intérieur les fenêtres ouvertes que dans le cas des participants qui n’ont pas 
passé de temps à l’intérieur les fenêtres ouvertes (0,73, comparativement à. 0,66). Des 
résultats semblables ont été constatés dans les données estivales (0,41, comparativement à 
0,13 dans le cas des participants ayant présenté une aération « élevée » par rapport à une 
« faible » aération). 

Si l’on résume, les trois études canadiennes des PM2,5 réalisées sur le terrain ont été axées sur 
des personnes âgées aux prises avec une maladie préexistante. Deux études ont estimé le Fexp 
pour chacun des sujets ayant participé à l’étude et dans les deux cas, les valeurs ont beaucoup 
varié, ce qui porte à croire que les variations sont grandes entre les paramètres extérieurs et les 
paramètres des immeubles résidentiels qui influencent l’infiltration. Les estimations des Fexp 
moyens dans ces études ont varié entre 0,53 et 0,79. Les moyennes des niveaux de PM2,5 

ambiantes étaient semblables (entre 11 et 15 μg/m3) et les estimations de la composante 
ambiante moyenne de l’exposition personnelle étaient également très semblables (celles-ci 
variant entre 8,0 et 8,7 μg/m3). Ces chiffres concordent avec le niveau moyen d’exposition 
modélisé par Gower et McColl (2005) observé sur des résidents de Toronto, Ont. appartenant à 
divers groupes, déterminés selon l’âge et le sexe (8 μg/m3). L’étude du RTI réalisée sur 
l’ensemble de la population à Toronto et une étude de petite envergure réalisée sur des patients 
atteints d’une MPOC de Vancouver, C.-B. ont toutes deux fourni une estimation du Fexp moyen 
aux PM10 de 0,61, ce qui correspond à l’intervalle des valeurs du Fexp constatées dans les 
études portant sur les PM2,5. Aux fins de comparaison, Ott et coll. (2000) ont également 
présenté les Fexp concernant les données sur les PM10 recueillies à Phillipsburg, NJ et à 
Riverside, CA. Les Fexp aux PM10 de ces deux collectivités ont été de 0,54 et de 0.55, 
respectivement, soit une valeur légèrement inférieure à celle calculée à Toronto. Cependant, les 
niveaux ambiants étaient considérablement plus élevés dans ces collectivités (niveaux moyens 
de 60,9 et de 92,4 μg/m3, respectivement), dont les éléments ambiants de l’exposition étaient 
beaucoup plus élevés (niveaux moyens de 85,6 et de 110,5 μg/m3, respectivement). Chose 
intéressante, les éléments non ambiants de l’exposition estimés dans ces trois collectivités 
étaient très semblables (niveaux moyens variant entre 52,4 et 59,2 μg/m3). Une estimation du 
Fexp à la matière particulaire grossière provenant d’une étude réalisée sur des patients atteints 
d’une MPOC à Vancouver a permis de constater un Fexp moins élevé, comparativement au Fexp 
aux PM2,5, ce qui correspond aux valeurs moins élevées des Finf signalées en ce qui concerne 
la matière particulaire grossière. 
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14.1.7.2.3 Déterminants du Finf et du Fexp et des composantes ambiantes de l’exposition 
personnelle totale 

Dimension des particules : L’infiltration des PM dépend fortement de la dimension des 
particules (Abt et coll., 2000b; Long et coll., 2001a; Morawska et coll., 2001; Zhu et coll., 2005), 
en raison des effets de la dimension des particules sur le taux de dépôt k et le facteur de 
pénétration P. 

Pour ce qui est de la valeur k, la théorie du dépôt des particules prédit une courbe en forme de 
U en ce qui concerne le diamètre des particules (Nazaroff, 2004). Les vitesses de dépôt 
élevées des PUF sont attribuables à leur mouvement Brownien accru, qui les porte à entrer en 
collision et à coller à toutes les surfaces (les plafonds et les murs, de même que les planchers). 
Les vitesses de dépôt élevées de la matière particulaire grossière sont attribuables à 
l’importance du rôle que joue la gravitation dans le dépôt de ces particules sur des surfaces 
horizontales. 

Un certain nombre d’études expérimentales ont mesuré les k (Thatcher et coll., 2002; Lai, 2002; 
Riley et coll., 2002; Thatcher et coll., 2003; Chao et coll., 2003; Liao C-M et coll., 2004; Wallace 
et coll., 2004a, 2004b; He et coll., 2005; Hussein et coll., 2005). Ces études affichent 
habituellement la courbe en forme de U, mais les taux mesurés sont souvent plus élevés et 
affichent parfois un ordre de grandeur plus élevé que les taux théoriques. Dans l’étude PTEAM 
réalisée à Riverside, CA, en s’appuyant sur les données combinées recueillies jour et nuit sur 
des périodes de 12 heures, les PM10 ont affiché un k moyen plus élevé que les particules fines 
(0,65 ± 0,28/h comparativement à 0,39 ± 0,16/h) (Özkaynak et coll., 1996b). 

Vette et coll. (2001) ont estimé les k des particules de dimension variant entre 0,01 et 2,5 μm 
dans une résidence isolée (n’ayant aucune source intérieure) dans un village de retraités à 
Fresno, CA, durant deux périodes de quatre semaines à l’hiver et au printemps 1999. Dans 
l’ordre de l’ultramicron, les k ont été les plus élevés dans le cas des PUF les plus petites (autour 
de 2,5/h), diminuant plus la dimension des particules augmente à une valeur d’environ 0,4/h 
dans le cas des particules de 0,1 µm. Les taux ont été les plus bas dans le cas des particules 
de dimension variant entre 0,1 et 0,5 μm et augmentant ensuite de nouveau avec 
l’augmentation de la dimension des particules jusqu’à environ 4/h dans le cas des particules 
d’environ 2 μm de diamètre. Les auteurs ont souligné que les taux mesurés étaient en harmonie 
avec les prédictions des modèles dans le cas des dimensions allant jusqu’à environ 0,4 μm; 
pour ce qui est des particules de plus grande dimension, les k déterminés de manière 
expérimentale ont été considérablement plus élevés que les résultats des modèles, ce qui 
laisse présager la possibilité d’un mécanisme de perte à l’intérieur supplémentaire. 

Chao et coll. (2003) ont estimé le k de cinq groupes de dimensions des particules (variant entre 
0,02 et 10 µm) dans six résidences non-fumeurs à Hong Kong entre octobre 2001 et 
mars 2002. Une courbe de dépôt en forme de U a été observée, de même qu’un k moyen 
minimal de 0,27/h (DE = 0,25) en ce qui concerne le plateau de dimensions de 0,542 à 
0,777 µm. Les k ont augmenté dans le cas des particules à granulométrie décroissante dont la 
dimension était inférieure à 0,542 µm; le plateau de dimensions des PUF avait un k moyen de 
0,52/h (DE = 0,32). De même, les k ont augmenté avec l’augmentation de la granulométrie des 
particules à une dimension supérieure à 0,777 µm; les particules de plus grande dimension 
(entre 4,698 et 9,647 µm) ont eu un k moyen maximal de 1,00/h (DE = 0,56). 

Zhu et coll. (2005) ont estimé le k (et le P) des particules d’un diamètre variant entre 6 et 
200 nm, recueillies dans quatre logements qui se trouvaient tous à une distance de 15 à 40 m 
du mur antibruit érigé à côté de l’autoroute I-405 à Los Angeles, CA. Les distributions 
granulométriques à l’intérieur et à l’extérieur ont été mesurées durant au moins six périodes de 
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24 heures, d’octobre à décembre 2003, dans une chambre à coucher de chacun des 
logements, la porte fermée afin de réduire au minimum la contamination attribuable aux 
activités intérieures. Un modèle de bilan de masse dynamique qui tenait compte des 
changements survenus dans le NP à l’intérieur a été adapté aux données sur le NP recueillies 
alors que la fenêtre était fermée et que le ventilateur était éteint, afin d’estimer les taux de dépôt 
et de pénétration à l’échelle des classes granulométriques. La courbe décrivant le k moyen 
comme une fonction de la dimension des particules avait une forme en U dans le cas des 
particules de dimension variant entre 20 et 200 nm ayant un k moyen de 0,9 dans le cas des 
particules d’un diamètre variant entre 20 et 200 nm et un k minimal de 0,6 dans le cas des 
particules d’un diamètre de 100 nm. Dans le cas des particules d’un diamètre de moins de 20 
nm, la courbe a diminué à environ 0,6 dans le cas des particules de plus petites dimensions 
(6 nm), contrairement à la courbe théorique. 

Les k ont été mesurés dans une maison en rangée habitée à Reston, VA, entre juillet 1999 et 
juin 2001 en ce qui concerne 128 classes granulométriques allant de 0,01 et 5,4 μm à l’aide 
d’un appareil de mesure SPMS/APS (Wallace et coll., 2004a), de même que les particules de 
plus grosse dimension (entre 0,3 et 20 μm) à l’aide d’un appareil de mesure CLIMET (Howard-
Reed et coll., 2003) afin d’examiner les effets du ventilateur et du filtre d’un générateur d’air 
chaud et du dépoussiéreur électrostatique. Avec l’augmentation de la dimension des particules, 
les k ont augmenté et le Finf a diminué pour l’ensemble des paramètres de ventilation et de 
filtration établis. Wallace et coll. (2004a) ont constaté que les k ont suivi une distribution en 
forme de U, le taux minimal étant enregistré lorsque la dimension des particules est autour de 
0,1 μm. Les k ont varié entre 0,7 et 5,32/h lorsque le ventilateur du générateur d’air chaud était 
éteint. Howard-Reed et coll. (2003) ont indiqué que le k moyen avait augmenté de 0,30 dans le 
cas des particules dont la dimension varie entre 0,3 et 0,5 μm à 1,4 dans le cas des particules 
dont la dimension varie entre 2,5 et 5 μm.  

En s’appuyant sur cet ensemble de données, le Finf estimé dans les conditions de faible TEA (α 
= 0,2/h) (le ventilateur central éteint) a diminué de 0,40 dans le cas des particules dont la 
dimension varie entre 0,3 et 0,5 μm et jusqu’à 0,13 dans le cas des particules dont la dimension 
varie entre 2,5 et 5 μm. Dans des conditions de TEA plus élevé (TEA moyen = 1/h), le Finf a 
diminué de 0,77 à 0,42 en ce qui concerne les mêmes classes granulométriques. 

Dans le même ordre d’idées, les P sont, en théorie, moins élevés dans le cas des particules de 
plus petites et de plus grosses dimensions (Nazaroff, 2004), puisque les particules grossières 
qui s’infiltrent dans l’enveloppe du bâtiment par une fissure peuvent se déposer avant d’avoir 
franchi complètement la fissure et les PUF peuvent entrer en contact avec les côtés ou le haut 
ou le bas de la fissure et s’y coller avant de la franchir complètement. 

En raison de la difficulté à mesurer la pénétration, il y a eu peu d’études expérimentales. 
L’étude de grande envergure PTEAM a fait appel à des techniques d’estimation non linéaires 
pour calculer un P unitaire en ce qui concerne les PM10 et PM2,5. Durant l’étude réalisée par 
Vette et coll. (2001) décrite ci-dessus, les P pour la totalité du spectre des dimensions 
granulométriques ont varié entre 0,5 et 0,9, ces derniers étant légèrement moins élevés dans le 
cas des particules d’environ 0,04 μm; cependant, les facteurs de pénétration observés dans le 
cas des particules de dimension supérieure à 0,04 µm ont été considérablement plus élevés 
que prévu. Durant l’étude réalisée par Chao et coll. (2003) décrite ci-dessus, le P a tracé une 
courbe en forme de colline, les particules de moyenne dimension (entre 0,835 et 1,382 µm) 
affichant un coefficient de pénétration moyen de 0,79. Les coefficients de pénétration les moins 
élevés ont été obtenus dans les plateaux de dimensions des particules plus grosses et plus 
fines. Les particules de dimension variant entre 0,02 et 1,00 µm ont affiché un coefficient de 
pénétration moyen de 0,64. Les plus grosses particules, faisant partie du plateau de dimensions 
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variant entre 4,698 et 9,647 µm, ont affiché un coefficient de pénétration minimal de 0,48. 
Durant l’étude réalisée par Zhu et coll. (2005) au cours de laquelle les chercheurs se sont 
penchés sur les PUF, le facteur de pénétration moyen a été relativement constant (autour de 
0,5) dans le cas des particules dont le diamètre varie entre 20 et 200 nm et un P décroissant en 
ce qui concerne les particules d’un diamètre inférieur à 20 nm (qui atteint une valeur avoisinant 
les 0,15). 

En ce qui concerne le Finf, plusieurs études ont montré que les particules faisant partie des 
classes granulométriques en mode d’accumulation (entre 0,1 et 1,0 µm) ont le Finf le plus élevé 
(les taux d’efficacité de la pénétration les plus élevés et les taux de dépôt les plus bas), tandis 
que les particules ultrafines (dont la dimension varie entre 0,0 et 0,1 µm) et les particules 
grossières (dont la dimension varie entre 1,0 et 10,0 µm) ont le Finf le plus bas en raison des 
coefficients de pénétration inférieurs et des vélocités de dépôt supérieures (Raunemaa et coll., 
1989; Kulmala et coll., 1999; Tung and Chao, 1999; Abt et coll., 2000b; Long et coll., 2001a; 
Vette et coll., 2001; Levy et coll., 2002; Sarnat et coll., 2002; Hänninen et coll., 2004; Zhu et 
coll., 2005). Par exemple, Long et coll. (2001a) ont estimé le facteur d’infiltration des PM2,5 et de 
diverses classes granulométriques dans neuf foyers non-fumeurs de la région de Boston durant 
le printemps et l’été et durant l’automne et l’hiver 1998. Les facteurs d’infiltration ont été estimés 
en calculant les rapports intérieurs/extérieurs des concentrations continues de PM2,5 présentes 
à l’intérieur et à l’extérieur et les mesures de la distribution granulométrique faites dans chacun 
des foyers visés par l’étude sur une période d’une semaine en établissant la correspondance 
entre les données sur les concentrations moyennes nocturnes à l’intérieur/l’extérieur. Les 
auteurs ont présenté un Finf moyen des PM10–2,5 de 0,28, comparativement à un Finf moyen des 
PM2,5 de 0,74 obtenu à partir des mesures prises dans les foyers en question. En examinant un 
intervalle de classes granulométriques donné, ils ont constaté que le Finf augmentait plus la 
dimension des particules augmentait dans l’ensemble de la classe granulométrique de 0,02 à 
0,3 µm et qu’il diminuait ensuite avec l’augmentation de la dimension des particules faisant 
partie de la classe granulométrique de 0,3 à 10 µm. Les facteurs d’infiltration avaient une valeur 
de la MG de 0,52 dans le cas des PM ultrafine (intervalles granulométriques variant entre 0,02 
et 0,03 µm) et de 0,16 dans le cas des PM grossières (intervalles granulométriques variant 
entre 6 et 10 µm). Les facteurs d’infiltration des MG les plus élevées, qui varient entre 0,70 et 
0,73, ont été constatés dans le cas des particules en mode d’accumulation (intervalles 
granulométriques variant entre 0,08 et 0,5 µm). Les auteurs indiquent que le pic en mode 
d’accumulation coïncide avec une vélocité de dépôt minimale en vertu de laquelle aucun 
mécanisme de perte n’est important. Ils ont également indiqué que les particules fines ont 
présenté une plus grande variabilité en ce qui concerne le facteur d’infiltration que les particules 
grossières. 

Geller et coll. (2002) ont également signalé un Finf moyen beaucoup plus élevé dans le cas des 
PM2,5 (0,74) que dans le cas des PM10–2,5 (0,3) dans une étude réalisée dans 13 foyers à 
Coachella Valley (dans le désert), CA. 

Franck et coll. (2003) ont mesuré le rapport intérieur/extérieur du NP parmi les particules dont la 
dimension varie entre 15 et 800 nm dans un laboratoire caractérisé par l’absence de sources 
intérieures importantes. Le rapport int./ext. était le plus élevé (moyenne autour de 0,4) dans le 
cas des particules dont la dimension varie entre 100 et 200 nm et le plus bas dans le cas des 
particules les plus fines (rapport int./ext. moyen inférieur à 0,1 dans le cas des particules de 
dimension inférieure à 35 nm). Le rapport int./ext. moyen a également diminué dans le cas des 
particules de plus grande dimension (rapport int./ext. moyen de 0,2 dans le cas des particules 
dont la dimension varie autour de 500 et 600 nm). 
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Durant l’étude de Zhu et coll. (2005) décrite ci-dessus, les TEA et les NP ont été mesurés dans 
trois conditions de ventilation différentes : fenêtres fermées le ventilateur éteint (80 p. 100 des 
mesures), fenêtres fermées le ventilateur en marche (10 p. 100 des mesures) et fenêtres 
ouvertes le ventilateur éteint (10 p. 100 des mesures). La moyenne des données a été calculée 
pour l’ensemble des trois conditions de ventilation afin d’estimer les rapports int./ext. Dans la 
totalité des quatre logements, les rapports int./ext. le jour et la nuit ont augmenté pour toutes les 
classes granulométriques entre 20 et 100 nm; les rapports int./ext. le jour ont été plus élevés 
(entre 0,5 et 1,0) que durant les rapports int./ext. la nuit (entre 0,2 et 0,6). Pour ce qui est des 
classes granulométriques de moins de 20 nm, la tendance à la baisse dans les rapports int./ext. 
ne s’est pas poursuivie comme prévu, les rapports int./ext. ayant plutôt augmenté. Selon les 
auteurs, cette tendance est probablement attribuable aux faibles seuils de détection des 
instruments, à la formation d’aérosols organiques secondaires ou à la perte de composantes 
volatiles par les particules dont la dimension varie entre 20 et 40 nm, qui produisent des 
particules de 20 nm ou moins, comme l’ont indiqué d’autres auteurs (Lunden et coll., 2003b; 
Kuhn et coll., 2005). Des rapports int./ext. beaucoup moins élevés ont été observés lorsque le 
ventilateur du système de chauffage, ventilation et climatisation (CVC) était en marche, 
possiblement en raison du filtrage partiel de l’air par le système de ventilation, qui réduit les 
concentrations à l’intérieur. Pendant les périodes durant lesquelles les fenêtres sont ouvertes, le 
rapport int./ext. était très proche de 1,0 pour l’ensemble des dimensions des particules. 

Hussein et coll. (2005) ont mesuré le Finf dans un foyer non-fumeur inoccupé aéré naturellement 
à Espoo, en Finlande, en février 2001. Le Finf a été estimé à l’aide des rapports int./ext. durant 
une période de cinq jours dans un milieu caractérisé par l’absence de sources intérieures. Le 
Finf avait une médiane de 0,36 dans le cas des PUF (diamètre inférieur à 100 nm) et de 0,60 
dans le cas des particules d’un diamètre supérieur à 100 nm. Le Finf (0,66) était plus élevé dans 
le cas des particules d’un diamètre variant entre 100 et 400 nm. 

Durant l’étude PTEAM réalisée à Riverside, CA, Özkaynak et coll. (1996b) ont constaté que le 
facteur d’infiltration des PM10 était plus bas que le Finf des PM2,5 (0,6, comparativement à 0,7, 
respectivement). 

Peu de données comparant les Fexp des particules grossières et des particules fines sont 
disponibles. Comme il en a été question précédemment, Wilson et Brauer (2006) ont estimé la 
composante ambiante de l’exposition personnelle aux PM2,5 et PM10–2,5 enregistrée sur un 
groupe de 16 patients atteints d’une MPOC à Vancouver, C.-B. entre avril et septembre 1998. 
En utilisant les estimations moyennes de l’exposition aux particules ambiantes et les niveaux 
moyens de PM ambiantes, le Fexp moyen estimé dans le cas des PM2,5 était de 0,71, une valeur 
considérablement plus élevée que celle calculée dans le cas des PM10–2,5 (0,41). 

Ventilation/TEA (α) : Le TEA, α, est un paramètre important qui influence l’infiltration des PM. 
Le coefficient d’efficacité de la pénétration, P, approche l’unité lorsque les TEA sont élevés et 
que la majorité des particules ambiantes ont moins d’interaction avec l’enveloppe du bâtiment. 
Lorsque les TEA sont bas, le coefficient d’efficacité de la pénétration est influencé par le taux de 
dépôt des particules (US EPA, 2004, Vol. I, pages 5 à 77). 

Un certain nombre d’études ont examiné les relations entre le Finf et les TEA (Wallace, 1996; 
Wilson et Suh, 1997; Wilson et coll., 2000; Abt et coll., 2000a; Long et coll., 2000, 2001a, 
2001b; Liu et Nazaroff, 2001; Mosley et coll., 2001; Thornburg et coll., 2001; Sarnat et coll., 
2002; Allen et coll., 2003; Williams et coll., 2003b, Fig. 4; Hänninen et coll., 2004, 2005b; 
Kopperud et coll., 2004; Long et Sarnat, 2004; Hussein et coll., 2005; Meng et coll., 2005b; Zhu 
et coll., 2005). Plusieurs de ces études ont permis de constater que le Finf a une forte relation 
avec les TEA des particules de toutes les dimensions. 
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Si l’on examine l’équation du Finf 

Finf = Pα/(α + k)                   (3) 

lorsque la valeur du α est basse (inférieure à la valeur du k), le Finf sera équivalent à moins de la 
moitié, même si le P est à sa valeur maximale de 1. Lorsque la valeur du α est élevée 
(supérieure à la valeur du k), le Finf approche la valeur du P, qui approche elle-même la valeur 
de 1, parce que les fenêtres ouvertes laissent entrer les particules à l’intérieur sans résistance. 
Le graphique doit donc commencer à une valeur peu élevée et approche une asymptote de 1. 
D’un autre côté, il n’y a aucune relation graphique simple entre le Finf et le α, parce que les 
différents foyers ont des valeurs différentes du P et du k. Dans l’une des études de plus grande 
envergure réalisée dans 37 foyers au Research Triangle Park, NC (n = 720 jours-personne), 
des mesures du soufre ont été utilisées pour déterminer le Finf. Le Finf a augmenté rapidement 
alors que le α a passé d’une valeur de 0 jusqu’à une valeur d’environ 0,5/h; à une valeur α plus 
élevée, le Finf a augmenté plus progressivement jusqu’à un plateau légèrement au-dessus de 
0,8 lorsque le TEA était supérieur à environ 1,5/h. Long et Sarnat (2004) ont mesuré les 
rapports intérieurs/extérieurs la nuit comme des estimations du Finf de divers éléments, dans 
neuf foyers de Boston, MA. Ils ont constaté que les facteurs d’infiltration du soufre, du Ni, du Zn, 
du Fe, du K et du Si ont semblé plafonner à des valeurs entre 0,8 et 1,0, puisque les TEA ont 
augmenté et atteint des valeurs supérieures à 1 ou 2/h. Le TEA est déterminé par divers 
facteurs comme les paramètres du bâtiment, les conditions météorologiques, la ventilation 
mécanique, l’utilisation des fenêtres et la climatisation. En revanche, certains de ces facteurs 
sont déterminés par l’emplacement géographique et la saison. 

Emplacement géographique et saison : Un climat plus froid, comme celui que l’on connaît au 
Canada, favorise la construction de bâtiments plus étanches et des fenêtres plus souvent 
fermées, ce qui se traduit par des TEA plus bas.  

Un certain nombre d’études ont examiné la variabilité saisonnière des TEA et du Finf (Brauer et 
coll., 1991; Leaderer et coll., 1999; Long et coll., 2000, 2001a, 2001b; Sarnat et coll., 2002; 
Kinney et coll., 2002; Liu L-JS et coll., 2003; Allen et coll., 2003; Sørensen et coll., 2005a; 
Wallace et Williams, 2005). En général, ces études ont permis de constater que les TEA et les 
Finf étaient habituellement plus élevés durant l’été que durant l’hiver. 

Durant l’étude réalisée à Boston, MA, par Long et coll. (2001a), décrite précédemment dans les 
sections 14.1.7.2.1 et 14.1.7.2.3, la totalité des Finf horaires estivaux en ce qui concerne les 
PM2,5 ont été supérieurs à 0,7, tandis que 73 p. 100 des Finf horaires automnaux / hivernaux ont 
été inférieurs à 0,7. Le TEA moyen était de 4,9/h (DE = 3) durant l’été et le TEA moyen était de 
0,62/h (DE = 0,24) durant l’hiver. De plus, l’estimation moyenne du P était plus élevée durant 
l’été (1,11) que durant l’hiver (0,54). Les estimations moyennes du k en ce qui concerne les 
PM2,5 étaient semblables durant les deux saisons, soit de 0,15/h durant l’été, comparativement à 
0,10/h durant l’hiver. Dans le même ordre d’idées, durant une étude de six foyers non-fumeurs 
réalisée à Boston, Sarnat et coll. (2002) ont présenté un Finf moyen durant l’automne/hiver de 
0,47, comparativement à un Finf moyen durant le printemps/l’été de 0,72. 

Durant une étude de 44 foyers réalisée à Seattle, WA, Allen et coll. (2003) ont constaté que le 
Finf moyen était plus élevé en dehors de la saison de chauffe (0,79/h (DE = 0,18)) que durant la 
saison de chauffe (0,53/h (DE = 0,16/h)). Cela était vrai pour les maisons privées (0,76/h, 
comparativement à 0,49/h) et les logements (0,82/h, comparativement à 0,56/h). La période en 
dehors de la saison de chauffe a affiché des TEA moyens plus élevés (0,72/h (DE = 0,82/h) (en 
dehors de la saison de chauffe), comparativement à 0,37/h (DE = 0,17) durant la saison de 
chauffe), des P plus élevés (0,99/h (DE = 0,03) (en dehors de la saison de chauffe), 
comparativement à 0,89/h (DE = 0,11) (durant la saison de chauffe)), tandis que les k ont été 
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moins élevés durant la période en dehors de la saison de chauffe que durant la saison de 
chauffe (0,12/h (DE = 0,08), comparativement à 0,27/h (DE = 0,18), respectivement). Dans le 
même ordre d’idées, le Fexp moyen a été plus élevé durant la période en dehors de la saison de 
chauffe (0,80 (DE = 0,17)) que durant la saison de chauffe (0,55 (DE = 0,16)) (Allen et coll., 
2004). 

Wallace et coll. (2006b) ont observé moins de variations dans les Finf moyens pour l’ensemble 
des saisons (été : 0,5, automne : 0,63, hiver : 0,63 et printemps : 0,62) durant une étude 
réalisée sur 37 sujets Afro-Américains, 29 d’entre eux ayant des troubles d’hypertension et 8 
d’entre eux étant porteurs d’un défibrillateur cardiaque implanté, malgré un éventail assez grand 
de TEA moyens pour l’ensemble des saisons (été : 0,49/h, automne : 0,61/h, hiver : 1,01/h et 
printemps : 0,68/h). 

Koutrakis et coll. (2005) ont constaté que les Fexp moyens aux PM2,5 étaient plus élevés durant 
l’été que durant l’hiver parmi un groupe d’enfants de Boston, MA (0,72, comparativement à 
0,29), un groupe d’enfants de Baltimore, MD (0,70, comparativement à 0,27), un groupe de 
personnes âgées de Boston (0,72, comparativement à 0,20) et un groupe de personnes âgées 
de Baltimore (0,52, comparativement à 0,25) en s’appuyant sur la pente d’un modèle de 
régression mixte des PM2,5 (voir également la Figure 14.7). Sarnat et coll. (2006a) ont 
également présenté des Fexp moyens légèrement plus élevés durant l’été, comparativement à 
durant l’automne en ce qui concerne un groupe de personnes âgées vivant à Steubenville, OH 
(0,74, comparativement à 0,64, en s’appuyant sur la pente du modèle de régression de 
l’exposition personnelle/ambiante aux ions SO4

2-). 

Hänninen et coll. (2005b) ont constaté que les facteurs d’infiltration aux PM2,5 de 98 foyers à 
Helsinki en Finlande étaient plus élevés durant l’été; ils ont attribué ce fait aux ajustements 
saisonniers apportés à la ventilation des bâtiments. 

Une exception à la tendance générale des TEA plus élevés durant les mois plus chauds d’été 
est les foyers dotés d’appareils de climatisation, dans lesquels les TEA sont généralement plus 
bas durant l’été, lorsque la climatisation fonctionne. Par exemple, durant une étude réalisée à 
Raleigh, NC sur un groupe de 37 participants ayant des troubles d’hypertension ou porteurs de 
défibrillateurs implantés, les TEA et les Finf ont été les plus bas durant l’été, un fait attribuable à 
la forte utilisation de systèmes de climatisation. La contribution ambiante à l’exposition 
personnelle était la plus élevée durant l’hiver, alors que les TEA étaient les plus élevés 
(moyenne de 1,01/h) (voir le Tableau 14.2) (Wallace et coll., 2006b). Durant une étude réalisée 
dans six foyers de Boston, Sarnat et coll. (2002) ont constaté que le TEA moyen mesuré dans 
un foyer plus récent doté d’un système de climatisation était de 0,18/h durant le printemps / 
l’été, comparativement à 0,31/h durant l’automne / l’hiver. Long et coll. (2001a) ont également 
signalé la présence de TEA très bas (moyenne de 0,16/h, DE = 0,02/h) mesurés dans un foyer 
dans le cadre de l’étude de Boston, attribuables à l’utilisation intensive d’un système de CVC 
central durant une période d’échantillonnage chaude et humide en juillet; les fenêtres de la 
maison ont été scrupuleusement gardées fermées, de façon à ce que l’air intérieur puisse être 
refroidi et recyclé à l’intérieur de celle-ci.  

Conditions météorologiques (température, vitesse et direction du vent, irradiation 
solaire) :Les TEA augmentent avec la hausse des différences entre les températures à 
l’intérieur et à l’extérieur (Long et coll., 2000; Wallace et coll., 2002; US EPA, 2004). De plus, le 
TEA peut augmenter avec l’irradiation solaire en augmentant la température à l’extérieur (Chan, 
2002). 
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Tableau 14.2 Taux d’échange d’air (TEA) moyen, Finf et contribution extérieure à 
l’exposition personnelle, selon la saison (groupe d’étude de Raleigh, NC) (Source : 
Wallace et coll., 2006b) 

 

 

Saison 

 

TEA 
(/h) 

 

Finf 

(Sint/Sext) 

 

Contribution 
ambiante à 
l’exposition 
personnelle 

(μg/m3) 

 

Été 0,49 0,50 11,3 

Automne 0,61 0,63 12,4 

Hiver 1,01 0,63 13,5 

Printemps 0,68 0,62 9,4 

 

Wallace et coll. (2002) ont étudié les effets produits par la température et le vent sur les TEA 
pendant la totalité des quatre saisons de l’année dans une maison en rangée de trois étages, 
habitée par des non-fumeurs en Virginie, de janvier 2000 à janvier 2001. Une régression 
multiple du TEA sur la différence entre la température à l’intérieur et à l’extérieur et la vitesse et 
la direction du vent a été effectuée sur les données recueillies durant des périodes 
caractérisées par une ouverture minimale des fenêtres (durant la nuit, durant les six mois les 
plus froids de l’année, soit d’octobre à mars). Il semble que les différences entre les 
températures à l’intérieur et à l’extérieur aient nettement influencé le TEA : il a augmenté de 
0,0156/h/ºC (erreur-type = 0,0005/h). La différence maximale entre la température à l’intérieur 
et à l’extérieur de 34 ºC correspondait à un effet sur le TEA égal à 0,5/h. La vitesse du vent n’a 
eu aucun effet sur le TEA, tandis que la direction du vent a eu un effet minuscule, celui-ci 
augmentant le taux de 0,016/h (erreur-type = 0,003/h) seulement lorsque le vent venait de l’est. 

Ventilation naturelle (utilisation des fenêtres) : Wallace et coll. (2002) ont étudié les effets du 
comportement de l’ouverture des fenêtres et de l’utilisation de ventilateurs sur les TEA dans une 
maison en rangée de trois étages habitée par des non-fumeurs en Virginie, sur une période 
d’un an qui a été amorcée en janvier 2000. Bien que des TEA plus élevés de 3 à 4/h aient été 
mesurés pendant de courtes périodes, le taux maximal moyen sur des périodes de 12 à 
36 heures était de 2/h, un résultat attribuable à l’ouverture de plusieurs fenêtres. Le TEA moyen 
lorsque les fenêtres étaient fermées était de 0,44/h (DE = 0,15/h), tandis que lorsque les 
fenêtres étaient ouvertes ou que le ventilateur du grenier était en marche, le taux moyen était 
de 1,57/h (SD = 0,73/h). L’ouverture de fenêtres a permis de constater un effet saisonnier 
marqué : les fenêtres ont été laissées ouvertes et/ou le ventilateur du grenier a été laissé en 
marche plus de 50 p. 100 du temps durant les mois d’été, tandis que durant les mois d’automne 
et d’hiver, les fenêtres ont été laissées fermées plus de 90 p. 100 du temps. Un ventilateur de 
grenier a été utilisé 20 p. 100 du temps durant l’été et 11 p. 100 du temps durant le reste de 
l’année. Le TEA a augmenté, passant d’un TEA moyen de 0,55/h lorsque le ventilateur de 
grenier était éteint à un TEA moyen de 1,55/h lorsqu’il était en marche. L’utilisation d’un 
générateur d’air chaud n’a semblé avoir aucun effet sur le TEA. 
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Durant une étude réalisée dans 44 foyers de Seattle, WA, Allen et coll. (2003) ont présenté un 
Finf moyen de 0,69 les jours durant lesquels les fenêtres ont été ouvertes et de 0,58 les jours 
durant lesquels les fenêtres sont restées fermées. Le TEA moyen a été considérablement plus 
élevé durant la période en dehors de la saison de chauffe (0,72/h) que durant la saison de 
chauffe (0,37/h) et le pourcentage moyen ± DE correspondant de jours durant lesquels au 
moins une fenêtre a été ouverte a été beaucoup plus élevé (p < 0,01) durant la période en 
dehors de la saison de chauffe (70,4 ± 37,5 p. 100) que durant la saison de chauffe (42,1 ± 
38,5 p. 100). 

Sarnat et coll. (2000) ont examiné le Fexp durant l’été de 20 personnes âgées vivant dans des 
maisons unifamiliales ou des logements (tous ces foyers sauf un étaient dotés d’un système de 
climatisation) à Baltimore, MD. La situation de la ventilation du foyer a été utilisée pour diviser 
les foyers en trois catégories : les foyers bien aérés ont eu des fenêtres ouvertes plus de 
72 p. 100 du temps, les foyers modérément aérés ont eu des fenêtres ouvertes entre 4 et 
72 p. 100 du temps et les foyers mal aérés ont eu des fenêtres ouvertes moins de 4 p. 100 du 
temps. Le Fexp, estimé par la pente d’un modèle des effets mixtes sur l’exposition personnelle et 
ambiante aux PM2,5, était de 83 p. 100 dans le cas des foyers bien aérés, de 59 p. 100 dans le 
cas des foyers modérément aérés et de 46 p. 100 dans le cas des foyers mal aérés. Les pentes 
d’un modèle d’exposition personnelle et ambiante aux ions SO4

2- ont également diminué selon 
la situation de la ventilation (0,70 (foyers bien aérés), 0,40 (foyers modérément aérés) et 0,39 
(foyers mal aérés)). 

Sarnat et coll. (2006a) ont présenté, à la suite d’une étude réalisée sur un groupe de personnes 
âgées à Steubenville, OH, un Fexp moyen (fondé sur la pente d’une régression de l’exposition 
personnelle et ambiante aux ions SO4

2-) de 0,77 dans le cas des personnes qui passent du 
temps dans les environnements intérieurs les fenêtres ouvertes durant l’été, une valeur 
considérablement plus élevée que dans le cas des personnes qui ne passent pas de temps à 
l’intérieur les fenêtres ouvertes (pente moyenne de 0,51). Des résultats semblables ont été 
constatés l’automne (Fexp moyen de 0,67 (les fenêtres ouvertes), comparativement à 0,57 (les 
fenêtres fermées). 

Climatisation et ventilation mécanique / circulation d’air : Wallace et coll. (2004a) ont 
mesuré les taux de dépôt en ce qui concerne les particules appartenant à n’importe quelle des 
128 classes granulométriques comprises entre 0,01 et 5,4 μm dans une maison en rangée 
habitée à Reston, VA. L’utilisation d’un ventilateur central n’a pas augmenté le TEA (Wallace et 
coll., 2004b); cependant, sauf en ce qui concerne les PUF les plus petites (inférieures à 
0,02 μm), les taux de dépôt des particules ont été plus élevés lorsque le ventilateur était en 
marche, même lorsqu’il n’y avait aucun filtre d’installé ou en marche. Les taux de dépôt lorsque 
le générateur d’air chaud est éteint ont montré la forme en V théorique dont il est question dans 
la section 14.1.7.2.3.1, la valeur minimale étant obtenue lorsque les diamètres des particules 
tournent autour de 0,1 μm. Pour la plupart des dimensions des particules, les taux de dépôt 
n’ont augmenté que légèrement lorsque le ventilateur était en marche sans filtre ou simplement 
muni d’un filtre de générateur à air chaud de qualité inférieure. Un filtre mécanique fibreux de 
qualité moyenne installé dans les gaines d’air a produit des augmentations importantes des 
taux de dépôt dans le cas des particules fines et ultrafines (pouvant aller jusqu’à 2/h), mais pas 
dans le cas des particules de dimension variant entre 0,1 et 0,5 μm. Seul un dépoussiéreur 
électrique installé dans les gaines d’air a été en mesure de produire des augmentations très 
importantes du taux de dépôt (de 2 à 3/h) pour la totalité des dimensions des particules. Durant 
la même étude, Howard-Reed et coll. (2003) ont également indiqué que l’utilisation d’un 
ventilateur central augmentait le taux de dépôt d’environ 0,5/h et de 2/h en ce qui concerne les 
particules d’une dimension variant entre 0,3 et 10 μm. Dans des conditions de TEA élevés 
(1,0/h), les estimations du Finf ont été plus élevées lorsque le système de CVC était éteint (entre 
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0,77 dans le cas des particules de 0,3 μm et 0,16 dans le cas des particules de 10 μm) que 
lorsqu’il était en marche (entre 0,56 dans le cas des particules de 0,3 μm et 0,12 dans le cas 
des particules de 10 μm). Les estimations du Finf ont été plus basses dans des conditions de 
plus faible échange d’air (0,2/h), mais un tracé semblable a été constaté avec les Finf plus bas 
lorsque le système de CVC était éteint (variant entre 0,4 et 0,04 pour l’ensemble de la classe 
granulométrique de 0,3 à 10 μm) que lorsqu’il était en marche (Finf variant entre 0,21 et 0,03 
pour l’ensemble de la classe granulométrique de 0,3 à 10 μm). 

L’utilisation des systèmes de climatisation pendant que les fenêtres et les portes extérieures 
restent généralement fermées diminue habituellement le Finf en diminuant le α, qui augmente 
pour sa part les temps de résidence des particules et les taux de rétention / dépôt des particules 
(Colome et coll., 1992; Lai et coll., 1999; Leaderer et coll., 1999; Abt et coll., 2000b; Long et 
coll., 2000, 2001a; Sarnat et coll., 2000, 2002; Wallace et coll., 2002, 2006b; Allen et coll., 2003; 
Howard-Reed et coll., 2003; Thornburg et coll., 2004; Hänninen et coll., 2005b; Meng et coll., 
2005b; Wallace et Williams, 2005). 

Dockery et Spengler (1981) ont mesuré les facteurs d’infiltration des particules fines dans 68 
foyers de six villes américaines (Portage, ME, Topeka, KS, Kingston, NY, Watertown, NY, St. 
Louis, MO et Steubenville, OH) pendant au moins un an. Ils ont constaté que le Finf moyen à 
long terme de la matière particulaire fine à l’extérieur était d’environ 70 p. 100 et que l’utilisation 
d’un système de climatisation central pourrait réduire ce facteur d’environ la moitié. Suh et coll. 
(1992) ont mesuré la concentration moyenne à l’intérieur et à l’extérieur de sulfate dans les 
foyers d’enfants en santé à Uniontown, PA durant l’été 1990. Ils ont présenté un rapport int./ext. 
moyen (Finf) de 0,69 dans le cas des foyers dotés d’un système de climatisation et de 0,86 dans 
le cas des foyers non dotés d’un système de climatisation. 

Durant une étude réalisée dans neuf foyers non-fumeurs de Boston, MA, précédemment décrite 
dans les sections 14.1.7.2.1 et 14.1.7.2.3, Long et coll. (2001a) ont constaté que dans un foyer 
doté d’un système de CVC central, le TEA moyen était considérablement plus bas durant l’été, 
alors que le système de climatisation fonctionnait (moyenne = 0,16/h), que durant l’hiver 
(moyenne = 0,31/h). 

Durant l’étude RIOPA réalisée à Elizabeth, NJ, Los Angeles County et Houston, TX (Meng et 
coll., 2005a), les contributions ambiantes moyennes aux concentrations à l’intérieur et liées à 
l’exposition personnelle ont été semblables à Los Angeles County et Elizabeth, mais elles ont 
été beaucoup plus basses à Houston. Cette différence a été attribuée aux taux plus élevés 
d’utilisation de systèmes de climatisation (et aux réductions conséquentes des TEA) à Houston 
(23 p. 100 d’utilisation de systèmes de climatisation durant la période d’échantillonnage, 
comparativement à moins de 3 p. 100 à Los Angeles County et de 18 p. 100 à Elizabeth). 

Hänninen et coll. (2005b) ont constaté que le Finf moyen des PM2,5 a été plus élevé dans les 
foyers résidentiels que dans les milieux de travail, probablement caractérisés par une plus 
grande utilisation de système de recyclage et de filtrage de l’air. 

Âge du bâtiment / type de construction : On a constaté que les facteurs d’infiltration varient 
selon l’âge du bâtiment. Les nouvelles habitations ont tendance à être scellées hermétiquement 
et sont dotées de systèmes de climatisation centraux, deux situations qui se traduisent par des 
TEA plus bas et, par le fait même, par des facteurs d’infiltration plus bas (Long et coll., 2000, 
2001a; Janssen et coll., 2002; Sarnat et coll., 2002; Allen et coll., 2003; Meng et coll., 2005b). 

Durant leur étude réalisée dans des foyers de la région de Boston, Long et coll. (2001a) ont 
démontré qu’à l’exception des PM grossières, les Finf moyens mesurés durant les deux saisons 
ont été élevés dans un foyer plus âgé de la Nouvelle-Angleterre qui affichait des TEA assez 
élevés la nuit durant l’automne (moyenne = 0,82/h) et des TEA extrêmement élevés durant l’été 
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(moyenne = 4,2/h). À titre de comparaison, le Finf était beaucoup plus bas durant les deux 
saisons dans un foyer plus récent doté d’un système de CVC central qui affichait des TEA 
beaucoup moins élevés la nuit durant les deux saisons (moyennes de 0,31/h et de 0,16/h 
obtenues avec les données hivernales et estivales, respectivement). 

Hänninen et coll. (2005b) ont constaté que le Finf moyen des PM2,5 ± DE était plus élevé dans 
les foyers résidentiels construits avant 1990 que dans les foyers construits entre 1990 et 1997 
(0,65 ± 0,19, comparativement à 0,58 ± 0,21). Les auteurs indiquent également un Finf moyen 
des PM2,5 ± DE en ce qui concerne les lieux de travail construits avant 1990, comparativement à 
ceux construits entre 1990 et 1997 (0,48 ± 0,25, comparativement à 0,35 ± 0,12). 

Lachenmyer et Hidy (2000) ont constaté que les facteurs d’infiltration ont varié entre 0,33 
(nouvelle maison) et 0,90 (maison plus âgée) dans 10 foyers dotés d’un système de 
climatisation à Birmingham, AL et que le Finf était considérablement corrélé avec l’âge du 
bâtiment (r = 0,60). 

Autres paramètres du bâtiment qui influencent les valeurs P, k et Finf, y compris le filtrage 
mécanique : L’infiltration de particules dépend en partie du dépôt des particules, un processus 
extrêmement variable qui dépend également d’autres conditions du bâtiment propres aux lieux, 
comme la turbulence et le mélange de l’air, les écoulements en subsurface, la température, les 
matériaux utilisés pour les revêtements et le volume de la pièce, de même que la nature et la 
composition des particules (effets de l’électrophorèse et de la thermophorèse) (Nazaroff et coll., 
1993; Abt et coll., 2000b; Long et coll., 2001a; US EPA, 2004). Par exemple, les taux de dépôt 
des PM peuvent être plus élevés dans un foyer doté de grandes surfaces (plusieurs tapis et 
moquettes ou pièces murales fibreuses) (Wallace et coll., 2006b), mais cet effet devrait être 
moins prononcé dans le cas des particules de plus grande dimension pour lesquelles le dépôt 
est davantage dominé par la sédimentation par gravité (Howard-Reed et coll., 2003). Les 
propriétés de surface des particules, comme leurs caractéristiques électrostatiques, ont une 
influence importante sur le taux de dépôt (US EPA, 2004). 

Les dispositifs de filtrage des PM peuvent être efficaces pour réduire les niveaux de particules 
dans les foyers ou les immeubles à bureaux (Bowser, 1999; Fisk et coll., 2002; Wallace et 
Howard-Reed, 2002; Howard-Reed et coll., 2003; Wallace et coll., 2004a; Hänninen et coll., 
2004). Ces dispositifs comprennent notamment les purificateurs d’air portatifs, utilisés pour 
réduire les niveaux de particules dans une pièce ou un endroit de petite superficie, tandis que 
l’on installe des purificateurs d’air qui desservent la totalité du foyer ou des filtres dans les 
gaines d’air installés dans le réseau de gaines d’une habitation résidentielle ou d’un immeuble à 
bureaux doté d’un système d’air forcé central et ils sont conçus dans le but de réduire les 
niveaux de particules dans l’ensemble de l’habitation. Les filtres mécaniques, comme les filtres 
de générateurs d’air chaud ordinaires, interceptent les particules présentes dans l’air au 
moment où elles passent à travers le matériau fibreux. Les filtres à haute efficacité pour les 
particules de l’air (filtres HEPA) sont des filtres en fibre de verre munis de membranes 
extrêmement serrées qui doivent filtrer, pour obtenir la désignation HEPA, 99,97 p. 100 des 
particules d’un diamètre aussi petit que 0,3 μm. Les filtres de type HEPA satisfont quant à eux à 
une norme d’efficacité moins stricte de 95 p. 100 dans le cas des particules d’un diamètre de 
0,3 μm. Cette taille de particule est normalement la plus difficile à filtrer, donc l’efficacité devrait 
même être supérieure à 99,97 p. 100 dans le cas des autres classes granulométriques. Un 
autre type de purificateur d’air utilise une charge électrique pour accroître l’accumulation des 
particules. Cela comprend les filtres en électret, dans lesquels se trouvent des fibres chargées 
en permanence qui attirent les particules chargées ou neutres. Les dépoussiéreurs électriques 
ajoutent une charge électrique aux particules qui pénètrent à l’intérieur et ils accumulent les 
particules chargées sur les plaques de captation. Les ionisateurs émettent des ions (des 
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particules chargées) dans une pièce, qui se fixent aux PM; les particules chargées sont ensuite 
attirées vers des surfaces qui se trouvent à l’intérieur du générateur d’ions lui-même ou sur des 
surfaces à l’intérieur du foyer, comme le plancher, les murs et les meubles. 

En général, les dépoussiéreurs électriques et les filtres HEPA sont les systèmes les plus 
efficaces (Bowser, 1999; Fisk et coll., 2002; Howard-Reed et coll., 2003; Rousseau et coll., 
2003; Wallace et coll., 2004a; Chen, 2006). Les calculs théoriques laissent entrevoir qu’une 
efficacité dans l’ensemble de la maison d’environ 65 p. 100 pourrait être envisageable dans le 
cas d’un dépoussiéreur électrique pour l’ensemble de la maison en bon état de fonctionnement 
et bien entretenu (Riley et coll., 2002). Fisk et coll. (2002) ont utilisé un modèle du bilan de 
masse pour estimer les réductions des concentrations à l’intérieur de PM provenant de 
l’extérieur (intégrées à l’échelle des classes granulométriques de 0,01 à 10 μm) à partir de 
l’utilisation de systèmes de filtration d’air, y compris les filtres que l’on retrouve dans les 
systèmes de CVC et les filtres autonomes. Les auteurs ont constaté que les avantages prédits 
des filtres à faible niveau d’efficacité (filtre ASHRAE à pourcentage d’efficacité de 45 p. 100 et 
moins) étaient assez petits; cependant, la réduction prédite a été de 80 p. 100 dans le cas du 
filtre ASHRAE à pourcentage d’efficacité de 85 p. 100 et de 95 p. 100 dans le cas du filtre 
HEPA. Wallace et coll. (2004a) ont comparé l’efficacité d’un filtre de dépoussiéreur électrique, 
d’un filtre mécanique et de l’absence de filtre (le ventilateur en marche et éteint) dans une 
maison en rangée habitée à réduire la présence de particules de dimensions variant entre 0,1 et 
1 μm. Lorsque le système était neuf, le dépoussiéreur électrique était extrêmement efficace 
pour l’ensemble des dimensions de particules, soit un niveau d’efficacité supérieur à 98 p. 100 
dans le cas des particules de dimensions variant entre 2,5 et 10 μm et de 95 à 98 p. 100 dans 
le cas des particules de plus petite dimension (entre 0,3 et 2,5 μm). Cependant, après avoir 
laissé l’appareil fonctionner pendant un mois ou deux sans le nettoyer, les pourcentages 
d’efficacité ont diminué jusqu’à un niveau d’environ 20 à 50 p. 100. Dans l’ensemble, le 
dépoussiéreur électrique a supplanté les autres types de filtre en matière de rendement selon 
un ratio d’environ 3:1, ce qui correspond à une réduction des niveaux de particules de l’ordre de 
67 p. 100. 

Les filtres sont, en général, plus efficaces pour accumuler les particules les plus petites (ultra-
fines) et les plus grosses (grossières), avec des niveaux d’efficacité minimaux en ce qui 
concerne les particules de dimension moyenne, soit les particules dont la dimension varie entre 
0,2 et 0,4 μm (Hanley et coll., 1994; Bowser, 1999; Agranovski et coll., 1999, 2001, 2006; Partti-
Pellinen et coll., 2000; Fisk et coll., 2000, 2002; Thornburg et coll., 2001; Emmerich et Nabinger, 
2001; Paschold et coll., 2003; Wallace et coll., 2004a; Nazaroff, 2004; Abadie et coll., 2004; 
Batterman et coll., 2005; Hanley et Elion, 2005). Par exemple, Thornburg et coll. (2001) ont 
estimé les rapports des concentrations int./ext. des particules de 0,05, 0,1, 0,2, 0,5, 1,0 et 
2,5 μm en ce qui concerne trois types d’immeubles (immeuble commercial, maison dotée d’un 
système de CVC et maison non dotée d’un système de CVC) durant des périodes caractérisées 
par l’absence de sources intérieures en utilisant un modèle de qualité de l’air à l’intérieur fondé 
sur le bilan de masse. Ils ont constaté que les rapports des concentrations int./ext.de chacun 
des scénarios étaient les plus élevés dans le cas des particules de 0,5 μm. De plus, les 
chercheurs ont constaté que les systèmes de CVC installés dans les immeubles commerciaux 
et résidentiels diminuaient les rapports des concentrations int./ext, particulièrement dans le cas 
des particules de plus petite dimension (0,05 μm) et de plus grande dimension (1,0, 2,5 μm). 
Pour ce qui est des immeubles commerciaux plus précisément, les rapports des concentrations 
int./ext.ont été de 0,14, 0,30, 0,32, 0,38, 0,2 et 0,03 dans le cas des particules d’une dimension 
de 0,05 μm, 0,1 μm, 0,2 μm, 0,5 μm, 1,0 μm et 2,5 μm, respectivement. Pour ce qui est de la 
maison dotée d’un système de CVC, les rapports des concentrations int./ext.ont été de 0,20, 
0,40, 0,48, 0,55, 0,22 et 0,07, tandis que la maison sans système de CVC a affiché des 
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rapports des concentrations int./ext. de 0,40, 0,45, 0,50, 0,58, 0,50 et 0,42 dans le cas des 
particules de mêmes dimensions, respectivement. 

Riley et coll. (2002) ont évalué l’importance des mécanismes d’élimination dépendants de la 
dimension des particules en estimant le Finf durant une période caractérisée par l’absence de 
source pour ce qui est de cinq scénarios de bâtiment représentatif : « (i) un immeuble à bureaux 
doté d’un filtre ASHRAE à pourcentage d’efficacité de 40 p. 100 (Ofc40); (ii) un immeuble à 
bureaux doté d’un filtre ASHRAE à pourcentage d’efficacité de 85 p. 100 (Ofc85); (iii) une 
résidence fermée avec air central continu et un filtre à générateur d’air chaud standard 
(ResCA); (iv) une résidence affichant un taux d’infiltration / de ventilation typique et aucun 
système de climatisation central (ResTV); (v) une résidence affichant un taux de ventilation 
naturelle élevé, ce qui peut se produire avec les fenêtres ouvertes (ResHV). » L’efficacité du 
filtre a eu des répercussions importantes sur le Finf en ce qui concerne les PM2,5 et PM10. On a 
constaté que le filtre ASHRAE à pourcentage d’efficacité de 85 p. 100 a réduit 
considérablement le Finf pour toutes les particules de toutes les dimensions (sauf celles dont la 
masse est en mode grossier) d’un facteur d’environ 3 à 4, comparativement au filtre ASHRAE à 
pourcentage d’efficacité de 40 p. 100. Ces deux filtres ont été extrêmement efficaces 
(pourcentage d’efficacité supérieur à 99 p. 100) pour éliminer les petites PUF (de dimension 
inférieure à 0,01 μm), de même qu’en mode grossier (dimension supérieure à 3 µm). Dans des 
conditions de ventilation élevée dans une résidence aérée naturellement, les Finf du sulfate et 
du EC présents dans les PM2,5 ont été tous deux supérieurs à 0,9, tandis que dans la résidence 
dotée d’un groupe de traitement de l’air central en fonctionnement continu, les Finf de ces 
constituants ont été réduits à une valeur inférieure à 0,5 (Riley et coll., 2002). 

Durant une étude réalisée près du centre-ville d’Helsinki, en Finlande, dans un immeuble à 
bureaux, Koponen et coll. (2001) ont constaté qu’un filtre de type EU7 avait éliminé environ 
90 p. 100 des PUF et 70 p. 100 des PMA. À titre de comparaison, Hussein et coll. (2004) ont 
indiqué que 30 p. 100 des PUF et 10 p. 100 des PMA avaient été éliminées par un filtre moins 
efficace de type EU3 dans un bureau du centre-ville d’Helsinki. 

Howard-Reed et coll. (2003) ont estimé l’effet de l’utilisation d’un purificateur d’air électronique 
installé dans les gaines sur le Finf des particules de dimensions variant entre 0,3 et 5 μm en 
s’appuyant sur les mesures de deux TEA différents (valeur maximale : 1/h; valeur minimale : 
0,2/h) prélevées dans une maison en rangée habitée par des non-fumeurs et dotée d’un 
ventilateur à air pulsé central (CVC). En s’appuyant sur l’hypothèse d’un faible taux d’échange 
d’air et de l’absence d’un purificateur, le ventilateur éteint, le Finf estimé a varié entre 0,13 dans 
le cas des particules de plus grande dimension (entre 2,5 et 5 μm) et 0,40 dans le cas des 
particules de plus petite dimension (entre 0,3 et 0,5 μm). Avec le purificateur d’air en marche, 
les Finf estimés ont été réduits de façon spectaculaire, eux qui ont varié entre 0,04 (dans le cas 
des particules appartenant à la classe granulométrique de 2,5 à 5 μm) et 0,06 (dans le cas des 
particules appartenant à la classe granulométrique de 0,3 à 0,5 μm).  

En s’appuyant sur l’hypothèse d’un taux d’échange d’air élevé, les Finf ont été considérablement 
plus élevés (entre 0,42 et 0,77 en l’absence d’un purificateur d’air, le ventilateur éteint), mais le 
purificateur d’air avait eu le même effet de réduction des Finf (entre 0,18 et 0,26) pour 
l’ensemble des classes granulométriques. 

Durant une étude de l’efficacité des filtres réalisée dans une maison en rangée habitée, Wallace 
et coll. (2004a) ont constaté dans le cas d’un filtre mécanique que l’augmentation de l’efficacité 
de l’élimination des particules grossières avait varié entre 60 et 80 p. 100, tandis qu’il n’y a eu 
pratiquement aucune amélioration de l’efficacité de l’élimination des particules fines tout au long 
de l’étude. L’amélioration au fil du temps a été attribuée à l’accumulation de particules sur le 
filtre, ce qui a contribué à améliorer sa capacité à capter d’autres particules. 
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Wallace et coll. (2004a) ont constaté que le nettoyage régulier d’un dépoussiéreur électrique 
était nécessaire pour maintenir le rendement de l’appareil. Durant cette étude, les chercheurs 
ont déterminé que le nettoyage des fils électriques était important pour éliminer une molécule à 
base de silicone qui s’y dépose au fil du temps, peut-être en raison de l’utilisation ménagère de 
déodorants ou d’autres produits (Davidson et McKinney, 1998), de même qu’en raison du 
nettoyage de la poussière qui s’est déposée sur les plaques de captation. 

14.1.7.2.4 Relations entre les niveaux ambiants et les composantes ambiantes / non 
ambiantes des niveaux d’exposition personnelle 

Durant une analyse documentaire de ce qui avait été produit avant 2002, la US EPA 2004 PM 
AQCD a conclu que diverses études portant sur l’exposition personnelle avaient permis de 
constater que l’exposition aux PM non-ambiantes est indépendante de la concentration de PM 
ambiantes, mais que l’exposition aux PM ambiantes est une fonction de la concentration de PM 
ambiantes. L’évaluation de l’EPA lui a également permis de conclure que l’exposition aux PM 
ambiantes, plutôt que l’exposition personnelle aux PM totales, aura la plus forte association 
avec la concentration aux PM ambiantes. Depuis la parution du rapport de l’EPA, une autre 
recherche a été publiée pour renforcer ces conclusions. 

Durant cette analyse, on n’a pu trouver aucune étude qui examinait la corrélation longitudinale 
des composantes ambiantes et non ambiantes des niveaux intérieurs avec les concentrations 
de PM ambiantes. Wilson et Brauer (2006) ont estimé les composantes ambiantes et non 
ambiantes quotidiennes de l’exposition personnelle en s’appuyant sur les mesures du sulfate, 
dans le cadre d’une étude réalisée en 1998 à Vancouver, C.-B. sur un groupe de 16 sujets non-
fumeurs atteints d’une MPOC (Ebelt et coll., 2000; Wilson et Brauer, 2006). Les Figures 14.9a 
et 14.9b montrent les régressions a) des estimations de l’exposition personnelle aux PM totales 
par rapport aux concentrations ambiantes; b) des estimations de l’exposition aux PM ambiantes 
par rapport aux concentrations ambiantes. Le coefficient de détermination (R2) en ce qui 
concerne la régression exposition totale / concentration ambiante (0,07) était beaucoup plus 
basse que celle de l’exposition aux PM ambiantes / concentration ambiante (0,62), ce qui 
montre comment l’incorporation des expositions aux PM non-ambiantes dans l’exposition 
personnelle aux PM totales a réduit la corrélation de l’exposition personnelle aux PM totales 
avec les niveaux ambiants. L’exposition aux PM non-ambiantes a été indépendante des 
niveaux ambiants (R2 = 2x10-6) (Figure 14.9c). 

Durant une étude réalisée au Research Triangle Park, NC sur un groupe de 37 patients 
souffrant d’hypertension ou porteurs de défibrillateurs cardiaques, les chercheurs ont constaté 
que la corrélation de la composante ambiante de l’exposition personnelle avec les 
concentrations de PM2,5 ambiantes était beaucoup plus forte que celle entre l’exposition 
personnelle aux PM totales et les concentrations ambiantes (Williams et coll., 2003a). Deux 
régressions groupées, soit celle des concentrations ambiantes de PM2,5 obtenues au moyen de 
la méthode de référence fédérale (MRF) avec l’exposition personnelle aux PM2,5 totales et celle 
des PM2,5 présentes à l’extérieur (près de la maison) avec l’exposition personnelle aux PM 
totales, ont donné un R2 identique de 0,16. Dans une publication ultérieure, Wallace et coll. 
(2006b) ont effectué une régression de la composante ambiante de l’exposition personnelle 
avec la concentration ambiante obtenue au moyen de la MRF; le R2 moyen a été de 0,60 et a 
varié entre 0,19 et 0,88 (médiane de 0,73). Des R2 légèrement plus élevés ont été constatés 
lorsque les auteurs ont régressé la composante ambiante des concentrations extérieures  
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Figure 14.9a Exposition personnelle aux PM2,5 totales par rapport aux PM2,5  ambiantes auxquelles 
ont été exposés 16 sujets atteints d’une MPOC à Vancouver (Wilson et Brauer, 2006) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 14.9b Composante ambiante de l’exposition personnelle aux PM2,5 par rapport aux PM2,5 
ambiantes auxquelles ont été exposés 16 sujets atteints d’une MPOC à Vancouver (Wilson et 
Brauer, 2006) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figure 14.9c Composante non ambiante de l’exposition personnelle aux PM2,5 par rapport aux 
PM2,5 ambiantes auxquelles ont été exposés 16 sujets atteints d’une MPOC à Vancouver (Wilson 
et Brauer, 2006) 
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mesurées tout juste à l’extérieur de chaque foyer (moyenne de 0,71, les valeurs ont varié entre 
0,42 et 0,93, médiane de 0,81). 

On n’a trouvé aucune étude publiée qui examinait la relation entre les composantes ambiantes 
et non ambiantes de l’exposition avec les concentrations de PM ambiantes en ce qui concerne 
les classes granulométriques de la matière particulaire ultrafine ou grossière. 

14.1.7.3 Répartition des sources des échantillons de l’exposition personnelle 

Le but premier des études de la répartition des sources consiste à quantifier les déterminants de 
l’exposition aux PM en s’appuyant sur la composition chimique des PM retrouvées dans les échantillons 
d’exposition personnelle. Dans ces études, la conservation de la masse est présumée et des méthodes 
statistiques sont appliquées pour estimer la fraction de la masse des particules en suspension dans l’air 
qui provient de diverses sources, selon les marqueurs chimiques connus ou présumés pour chacune des 
sources (Hopke et coll., 2006). Lorsque le nombre et la composition des sources propres à une région 
sont connus, la contribution de chaque source à l’exposition personnelle aux PM peut être estimée à 
l’aide de méthodes de régression, comme le modèle du bilan de masse chimique (Chow et Watson, 
2002). Cependant, lorsque les sources et leurs compositions respectives ne sont pas connues avec 
certitude, les méthodes statistiques, comme l’analyse des composantes/facteurs principaux et la 
factorisation de matrice positive, doivent être appliquées. Durant l’analyse des composantes/ facteurs 
principaux, un nouvel ensemble de variables ou de « facteurs » sont déterminés comme des 
combinaisons linéaires des composantes mesurées dans les PM (p. ex., les éléments en trace, le EC, le 
OC), de façon à ce que la variation entre les données puisse être expliquée par un plus petit nombre de 
variables (Hopke et coll., 2006). Des facteurs semblables sont également déterminés par la factorisation 
de matrice positive, mais la méthode statistique qu’emploie cette procédure ne permet aucune valeur 
négative (d’où son nom) et tient compte de l’incertitude dans les mesures des composantes des PM 

attribuable à l’erreur d’échantillonnage, aux observations aberrantes, aux seuils de détection 
et/ou aux données manquantes (Larson et coll., 2004; Brinkman et coll., 2006). En général, les 
profils des sources sont choisis en fonction des données tirées des rapports d’étude décrivant la 
composition chimique des PM qui provient de sources courantes, comme les émissions 
produites par la circulation routière, le brûlage de la végétation, les matériaux crustaux et la 
pollution atmosphérique régionale (Cyrys et coll., 2003b; Hopke et coll., 2003; Lewis C et coll. 
2003; Koistinen et coll., 2004; Kim D et coll., 2005). 

Les études de la répartition des sources d’exposition personnelle aux PM sont résumées dans le Tableau 
14.3. Au total, sept études de la répartition des sources axées sur la caractérisation des sources 
d’exposition personnelle aux PM2,5 ont été cernées (Yakovleva et coll., 1999; Oglesby et coll., 2000; 
Hopke et coll., 2003; Koistinen et coll., 2004; Larson et coll., 2004; Kim D et coll., 2005; Zhao et coll., 
2006). Les sources mobiles / de combustion de carburant sur la route, la pollution atmosphérique 
régionale / au sulfate secondaire et les matériaux crustaux ont été les sources les plus courantes qui ont 
été cernées, mais d’autres facteurs comme le brûlage de la végétation, les agents de nettoyage / les 
produits de soins personnels et la cuisson d’aliments, ont également été soulignés. Dans l’ensemble des 
études, la contribution des émissions des véhicules à moteur a varié entre 7 et 13 p. 100, celle des 
matériaux crustaux a varié entre 3 et 33 p. 100 et celle du sulfate régional a varié entre 4,3 et 46 p. 100 
(Oglesby et coll., 2000; Hopke et coll., 2003; Koistinen et coll., 2004; Larson et coll., 2004; Kim D et coll., 
2005; Zhao et coll., 2006). Les émissions attribuables à la cuisson d’aliments ont contribué aux 
expositions personnelles aux PM2,5 dans une proportion variant entre 52,5 et 54,8 p. 100 dans deux 
études (Yakovleva et coll., 1999; Zhao et coll., 2006), mais des facteurs comme le sel marin, le gypse et 
les agents de nettoyage / les produits de soins personnels ont généralement contribué modestement aux 
expositions personnelles aux PM2,5 (Hopke et coll., 2003; Koistinen et coll., 2004; Zhao et coll., 2006). 
Dans trois études, une proportion considérable (entre 14 et 63 p. 100) de l’exposition aux PM2,5 totales 

n’a pas été attribuée aux sources ambiantes cernées (Hopke et coll., 2003; Koistinen et coll., 2004; 
Kim D et coll., 2005), peut-être en raison des sources intérieures. En général, toutefois, ces 
études donnent peu de justifications concernant la mention des sources; dans la plupart des 
cas, l’attribution est fondée sur des données tirées des études et non sur les mesures des 
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caractéristiques des sources prélevées dans la région / population qui fait particulièrement 
l’objet d’une étude. 

Sous la rubrique « activités personnelles », Yakovleva et coll. (1999) ont expressément décrit 
les ventilations supplémentaires des catégories correspondant au tabagisme, à la cuisson 
d’aliments et au passage de l’aspirateur. Les rapports d’étude de Yakovleva et de Zhao mettent 
l’accent, comme il se doit, sur la cuisson d’aliments comme une source importante. Peut-être en 
raison de l’absence de profil des sources en ce qui a trait à la cuisson d’aliments, les autres 
études n’indiquent souvent aucune estimation quantitative de la contribution de cette activité 
(p. ex., l’étude de Kim D et coll. (2005) comporte 63 p. 100 d’exposition aux PM inexpliquée). 
Dans les études des contributions ambiantes / non ambiantes, la plupart d’entre elles étant à 
peu près comparables les unes aux autres, des proportions importantes de ces répartitions des 
sources devraient être attribuables à la cuisson d’aliments et à d’autres sources intérieures. 
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Tableau 14.3 Études de la répartition des sources 

Études de la répartition des sources 

Toronto, Ont. 

Août 1999 à nov. 2001, 
Échantillons de 24 h 
Kim et coll. (2005) 

Analyse thermique/optique (méthode du NIOSH), FASS et chromatographie ionique 

 
28 patients atteints d’une MC 
âgés entre 49 et 80 ans, 
5 à 10 mesures/personne 

N
bre

 d’échantillons 259 (184 dans le cas du EC) 

Étude des sources de PM2,5 et 
pourcentage de la contribution à 

l’exposition aux PM 

Combustion de carburant : 13 % 
Pollution atmosphérique régionale : 17 % 

Matériaux crustaux : 7 % 

Baltimore, MD 

Juillet à août 1998,  
Échantillons de 24 h 
Hopke et coll. (2003) 

 
Analyse thermique/optique, fluorescence X, chromatographie ionique 

 
10 personnes âgées 
âge moyen de 84 ans, 
1 mesure/personne 

N
bre

 d’échantillons 10 

Étude des sources de PM2,5 et 
pourcentage de la contribution à 

l’exposition aux PM 

Sulfate régional : 46 % 
Sol: 3 % 

Gypse : moins de 1 % 
Produits de soins personnels: <1 % 

Chapel Hill/Raleigh, NC 

Juin 2000 à mai 2001,  
Échantillons de 24 h 
Zhao et coll. (2006) 

 
Analyse thermique/optique et fluorescence X 

38 adultes souffrant 
d’hypertension ou porteurs de 
défibrillateurs cardiaques, 
âge moyen : 33 ans, 
7 mesures/personne 

N
bre

 d’échantillons 266 

Étude des sources de PM2,5 et 
pourcentage de la contribution à 

l’exposition aux PM 

Cuisson d’aliments : 52,5 % 
Sulfate secondaire : 15,9 % 

Émissions de véhicules à moteur : 10 % 
Autres sources : moins de 10 % 

Seattle, WA 

Sept. 2000 à mai 2001, 
Échantillons de 24 h 
Larson et coll. (2004) 

 
Analyse thermique/optique et fluorescence X 

 
10 enfants asthmatiques + 
9 sujets âgés atteints d’une 
maladie cardiaque + 1 sujet âgé 
atteint d’une MPOC, 
N

bre
 mesures/personne non 

indiqué 

N
bre

 d’échantillons 83 

Étude des sources de PM2,5 et 
pourcentage de la contribution à 

l’exposition aux PM 

Brûlage de la végétation : 41 % 
Matériaux crustaux : 33 % 
Sulfate secondaire : 19 % 

Sources mobiles: 7 % 

Helsinki, Finlande 

Dates non fournies,  
Échantillons de 48 h 
Koistinen et coll. (2004) 

 
Analyse par fluorescence X 

 
76 adultes 
âgés entre 22 et 55 ans, 
1 mesure/sujet 
 

N
bre

 d’échantillons 76 

Étude des sources de PM2,5 et 
pourcentage de la contribution à 

l’exposition aux PM 

Sulfate secondaire : 31 % 
Sol : 27 % 

Détergents : 6 % 
Sel marin : 2 % 

Riverside, CA 

Sept. à nov. 1991,  
Échantillons de 12 h 
Yakovleva et coll. (1999) 

 
Analyse par fluorescence X 

 

 
178 sujets 
âgés de 10 ans et plus, 
2 mesures/sujet 

N
bre

 d’échantillons 356 

Étude des sources de PM10 et 
pourcentage de la contribution à 

l’exposition aux PM 

Sol : 17 % 
Exploitation de métaux non ferreux / 

Échappement véhicules à moteur: 22 % 
Sulfate secondaire : 21 % 

Activités personnelles : 58 % 
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14.1.8 Problèmes d’erreurs de mesure de l’exposition dans l’étude de 

l’épidémiologie liée aux PM 

La plupart des preuves épidémiologiques concernant les effets des PM sur la santé, plus 
précisément les PM2,5 et PM10, proviennent de deux types d’études : les études de séries 
chronologiques portant sur la mortalité et la morbidité de tous les jours et sur les fluctuations 
des PM à court terme et les études des cohortes portant sur les effets à long terme (chroniques) 
de l’exposition soutenue aux niveaux élevés de PM. Dans les deux types d’études, la moyenne 
des mesures recueillies à partir d’un ou de plusieurs appareils de mesure des concentrations 
ambiantes est utilisée comme une approximation de l’exposition personnelle moyenne pour 
l’ensemble de la population aux PM ambiantes dans une région géographique en particulier. Un 
certain nombre d’auteurs ont examiné les répercussions liées à l’utilisation des données de 
surveillance des concentrations ambiantes dans le cadre de ces études pour déterminer ce que 
cette mesure de l’exposition représente et pour déterminer les sources d’erreurs de mesure. Ils 
ont également examiné la façon dont les estimations des risques faites à partir d’études en 
utilisant les niveaux ambiants comme mesure de l’exposition se comparent aux estimations des 
risques entre les effets sur la santé et les niveaux véritables d’exposition personnelle aux PM 
ambiantes (Zeger et coll., 2000; Dominici et coll., 2000; Wilson et coll., 2000; US EPA, 2004; 
Sheppard et coll., 2005). 

Une question clé est la question à savoir si les niveaux ambiants mesurés par les appareils de 
mesure installés aux points centraux constituent des substituts adéquats à l’exposition 
personnelle aux PM ambiantes (plutôt que l’exposition personnelle aux PM totales). Durant une 
analyse documentaire de ce qui avait été produit avant 2002, la US EPA 2004 PM AQCD a 
conclu que l’exposition aux PM ambiantes, plutôt que l’exposition personnelle aux PM totales, 
aura l’association la plus forte avec la concentration ambiante de PM. Le rapport a également 
conclu que diverses études portant sur l’exposition personnelle ont permis de constater que 
l’exposition aux PM ambiantes est une fonction de la concentration ambiante de PM. Cette 
constatation a également été soutenue par des travaux plus récents dont il est question dans la 
section 14.1.7.2.4. L’évaluation de 2004 a également permis de conclure que l’exposition aux 
PM non-ambiantes est indépendante de la concentration ambiante de PM, une constatation 
également soutenue par Wilson et Brauer (2006). L’EPA a conclu que l’exposition aux PM non-
ambiantes ne devait pas contribuer au RR déterminé par une régression des interventions 
visant à favoriser la santé liée à la concentration de PM ambiantes et qu’elle ne pourrait donc 
pas être une variable confusionnelle en ce qui concerne la relation entre les PM ambiantes et 
les effets sur la santé. Cependant, on a indiqué que les PM non-ambiantes pourrait accentuer le 
niveau d’exposition global et contribuer à créer les effets sur la santé observés, ce qui fait que 
ce serait plus difficile d’observer un seuil en ce qui concerne les PM ambiantes. Dans une 
publication plus récente, Sheppard et coll. (2005) ont effectué une étude de simulation qui 
cherchait à examiner les répercussions de diverses distributions de l’exposition aux PM non-
ambiantes sur les évaluations des risques obtenues à partir d’une étude de séries 
chronologiques, en s’appuyant sur les données recueillies à Seattle, WA. La simulation a 
montré que lorsque les expositions aux PM ambiantes et non-ambiantes sont indépendantes, 
les changements qui surviennent dans la distribution de l’exposition aux PM non-ambiantes 
n’ont aucune répercussion sur l’estimation du paramètre des effets sur la santé en ce qui a trait 
au modèle écologique chronologique. Des simulations supplémentaires réalisées avec des 
corrélations non nulles n’ont pas permis d’observer de preuve remarquable de l’existence de 
biais de spécification, probablement en raison de la quasi-linéarité des effets sur la santé de la 
situation. 
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Un certain nombre de rapports de recherche ont identifié et évalué les sources principales 
d’erreurs de mesure (Zeger et coll., 2000; Carrothers et Evans, 2000; Dominici et coll., 2000; 
Sheppard et coll., 2005; Wilson et coll., 2005). L’une de ces sources est la différence entre les 
niveaux ambiants moyens réels et mesurés au sein d’une collectivité. Cette différence peut être 
attribuable aux erreurs de mesure de l’appareil d’échantillonnage, qui peut être complètement 
aléatoire ou qui peut comporter des biais s’il sous-estime ou surestime systématiquement la 
concentration ambiante de PM. L’erreur de mesure non biaisée aléatoire peut être neutralisée 
en faisant la moyenne des mesures prises par plusieurs appareils. Le biais des appareils peut 
être évité en utilisant des mesures recueillies par des instruments conformes aux normes de la 
MRF ou calibrés aux instruments employant la MRF et des mesures recueillies à l’aide des 
méthodes d’assurance de la qualité adéquates. Des erreurs de mesure peuvent également se 
produire si les appareils de mesure ne sont pas situés de façon à refléter les moyennes 
spatiales des niveaux ambiants dans la collectivité, ce qui pourrait introduire des biais dans 
l’estimation des risques. 

La deuxième source d’erreurs de mesure provient de la différence entre l’exposition d’une 
personne en particulier aux PM générées dans l’air ambiant et l’exposition moyenne pour 
l’ensemble de la population aux PM ambiantes; cela reflète la variabilité spatiale dans les 
niveaux ambiants et l’endroit où la personne passe son temps, de même que la variabilité, d’un 
immeuble à l’autre, des taux d’infiltration à l’intérieur des bâtiments et la variabilité, d’une 
personne à l’autre, des profils temps-activité (Carrothers et Evans, 2000). Les PM2,5 affichent 
généralement une moins grande variabilité spatiale que les PM10 ou les particules grossières, 
mais au cours d’une analyse documentaire récente, Wilson et coll. (2005) ont constaté que 
43 p. 100 des études portant sur les PM2,5 examinées ont présenté des niveaux de PM2,5 
hétérogènes (comparativement à 60 p. 100 dans le cas des PM10). Wilson et coll. (2005) 
soulignent qu’il est peu probable que la variation au sein d’une collectivité soit une source 
d’erreur importante dans les évaluations des risques si la corrélation temporelle entre les points 
de prise de mesures est élevée et que tout biais est susceptible de donner lieu à une sous-
estimation des évaluations des risques pour la santé. D’autres auteurs ont également conclu 
que le fait de mesurer des niveaux d’exposition regroupés plutôt que des niveaux individuels 
n’entraînera pas de biais du coefficient de régression dans les études longitudinales (de séries 
chronologiques); cependant, cette méthode donnera lieu à une plus grande incertitude dans les 
évaluations des risques (Carrothers et Evans, 2000; Zeger et coll., 2000; Meng et coll., 2005b). 
Dans le même ordre d’idées, durant une étude des cohortes, des niveaux différents de 
variabilité d’une personne à l’autre dans des villes différentes ne devraient pas introduire des 
biais qui risquent de fausser les résultats, mais cela contribuera plutôt à accroître le niveau 
d’incertitude dans les évaluations des risques. 

La troisième source d’erreurs de mesure est la différence entre la moyenne des expositions 
personnelles pour l’ensemble de la population aux PM ambiantes et la concentration moyenne 
de PM ambiantes à un ou plusieurs points centraux. Les estimations des effets sur la santé 
fondés sur les données de surveillance sur les niveaux ambiants de PM à un point fixe seront 
différentes de celles obtenues lorsque l’on utilise les expositions personnelles aux PM 
ambiantes. Cependant, lorsque les niveaux ambiants sont corrélés avec la moyenne des 
expositions personnelles aux PM ambiantes pour l’ensemble d’une collectivité au fil du temps, 
l’estimation des effets sur la santé obtenue lorsque l’on utilise les niveaux ambiants, βx, est liée 
à l’estimation des effets sur la santé obtenue lorsque l’on utilise l’exposition personnelle aux PM 
ambiantes, βz = α βx, où α est un facteur qui définit la relation entre les deux mesures de 
l’exposition (Zeger et coll., 2000; Dominici et coll., 2000). (D’un point de vue réglementaire, il se 
peut que la valeur βz soit le paramètre le plus intéressant, puisqu’il décrit le changement sur le 
plan du risque lié aux changements des niveaux ambiants). Dans la documentation portant sur 
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les mesures de l’exposition, plusieurs auteurs appellent la valeur α le « facteur d’atténuation »—
c’est la même chose que le Fexp décrit précédemment dans le présent document. Si le facteur 
d’atténuation varie d’une collectivité à l’autre (en raison des différences concernant les 
structures des bâtiments, l’utilisation de systèmes de climatisation ou l’ouverture des fenêtres et 
le temps passé à l’extérieur), les évaluations des risques varieront d’une ville à l’autre. 

Si le facteur d’atténuation moyen est mis en corrélation avec la concentration moyenne des PM 
ambiantes, ce qui pourrait se produire s’il y a des variations saisonnières dans le facteur 
d’atténuation en raison des variations saisonnières sur le plan de l’infiltration de particules (Finf), 
l’évaluation des risques dans les études de séries chronologiques pourrait être biaisée (Meng et 
coll., 2005b). Étant donné que les niveaux ambiants et les taux de mortalité et de morbidité 
peuvent également varier d’une saison à l’autre, les biais peuvent être dans un sens ou dans 
l’autre. Sheppard et coll. (2005) ont réalisé une étude de simulation fondée sur les données sur 
l’exposition recueillies à Seattle, WA, qui examine l’effet d’un éventail de variantes dans la 
distribution des PM sur les paramètres des effets sur la santé dans le cadre d’une étude de 
séries chronologiques. Dans la simulation, la distribution des facteurs d’atténuation au sein de 
la population a été contrainte à être élevée durant l’hiver et à être marquée par des variations 
saisonnières de plus en plus grandes (Sheppard et coll., 2005). Cela a donné lieu à une 
estimation du facteur de risque qui était faussée à la baisse, le biais augmentant au fur et à 
mesure que la structure saisonnière augmentait. Dans le même ordre d’idées, lorsque le facteur 
d’atténuation était plus élevé durant l’hiver, l’évaluation des risques était faussée à la hausse, le 
biais étant de plus en plus élevé avec la structure saisonnière la plus élevée. Les auteurs ont 
conclu que la variation dans les facteurs d’atténuation individuels (c.-à-d. les Fexp) importe 
seulement dans les études de séries chronologiques, dans la mesure où elle est mise en 
corrélation temporelle avec la concentration ambiante. Comme nous l’avons mentionné, les 
études des effets sur la santé ont généralement utilisé les PM2,5 ou PM10 ambiantes comme 
mesure de l’exposition. En fait, les PM sont un mélange complexe dont la dimension, la 
composition et la toxicité relative varient. Les problèmes d’erreurs de mesure en ce qui 
concerne les autres dimensions des particules, comme les PUF, les PM grossières ou les 
composantes des PM, n’ont pas fait l’objet d’études aussi complètes. Les PUF et les PM 
grossières, ainsi que plusieurs composantes des PM2,5 / PM10, sont réputées avoir une plus 
grande variabilité spatiale que les PM2,5 (Martuzevicius et coll., 2004 (composantes); Kim D et 
coll., 2005 (composantes); Sioutas et coll., 2005 (PUF)). Par exemple, il a été démontré que les 
PUF liées aux sources de combustion, comme la circulation routière, diminuent de façon 
exponentielle plus elles sont éloignées d’une route importante (Levy et coll., 2003; Zhu et coll., 
2002a, 2002b, 2006). Westerdahl et coll. (2005) ont constaté que les concentrations urbaines 
de fond de PUF à Los Angeles, CA ont varié d’au moins un ordre de grandeur par rapport aux 
niveaux mesurés sur une autoroute. Une variabilité spatiale accrue ne devrait pas fausser les 
évaluations des risques, mais plutôt accroître leur incertitude, ce qui rend plus difficile la tâche 
consistant à détecter une association importante entre l’exposition et les effets sur la santé. Si 
l’exposition à ces classes granulométriques et ces composantes comprend des activités liées à 
d’autres facteurs de risque de morbidité/mortalité, comme le fait de travailler près d’un axe 
routier, les erreurs de mesure pourraient alors entraîner la sous-estimation des risques. 

Les taux d’infiltration sont hautement dépendants de la dimension et de la composition des 
particules, comme il en a été question dans la section 14.1.7.2.3, les PMA affichant le taux 
d’infiltration le plus élevé. Sarnat et coll. (2006b) ont observé le taux d’infiltration le plus bas 
dans le cas des espèces volatiles et ont conclu que la composition des particules influence 
probablement les relations épidémiologiques observées selon la concentration de PM à 
l’extérieur, particulièrement dans les régions affichant des niveaux élevés de NH4NO3 et/ou 
d’autres particules volatiles. Des concentrations semblables de mélanges de PM peuvent tout à 
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fait mener à la mesure de niveaux d’exposition très différents de ceux des composantes plus 
toxiques. Par conséquent, des niveaux d’exposition semblables peuvent ne pas mener à des 
niveaux de risque différents. 

Un certain nombre d’agents polluants comme l’ozone, le dioxyde d’azote (NO2) et le CO sont 
mis en corrélation avec les concentrations ambiantes de PM et mis en relation avec les 
changements survenus sur le plan de la mortalité et de la morbidité. Les modèles qui examinent 
les effets de chacun des agents polluants essaient souvent de contrôler les effets des 
copolluants confusionnels en les incorporant dans le modèle comme des covariétés 
supplémentaires. Cela peut être problématique lorsque différentes concentrations de pollution 
sont mesurées avec différents degrés d’exactitude. Si deux agents polluants sont extrêmement 
corrélés, le coefficient de risque de l’agent polluant mesuré avec la plus grande précision sera 
faussé à la hausse et le coefficient de risque de l’agent polluant mesuré avec le moins de 
précision sera faussé à la baisse (Zidek et coll., 1996; Carrothers et Evans, 2000; Zeka et 
Schwartz, 2004). Des changements dans le signe d’un coefficient peuvent survenir uniquement 
lorsque les erreurs de mesure de différents agents polluants sont extrêmement corrélées entre 
elles (Zeger et coll., 2000). Les différences saisonnières dans les erreurs de mesure de 
copolluants gazeux peuvent donner lieu à un biais dans les modèles à agents polluants 
multiples. Selon la structure corrélationnelle et des erreurs de mesure, le biais peut être soit à la 
hausse, soit à la baisse. Koutrakis et coll. (2005) ont examiné ces problèmes dans le cadre 
d’une étude de simulation qui a produit une distribution des estimations des effets sur la santé 
concernant les agents polluants lorsque les corrélations entre les erreurs de mesure et les 
agents polluants croisés correspondaient à celles observées durant une étude réalisée 
précédemment à Baltimore, MD. Des simulations ont été effectuées en ce qui concerne un 
assortiment d’associations véritables des effets sur la santé présumés avec les expositions à 
chacun des agents polluants. On a présumé que l’exposition personnelle aux PM2,5 d’origine 
ambiante était véritablement associée à un risque de danger pour la santé ayant un coefficient 
véritable de 0,05. Dans les simulations, on a constaté que les concentrations de PM2,5 
ambiantes étaient associées au résultat sur la santé; le coefficient bêta était de 0,018, ce qui 
représente une atténuation de 60 p. 100. La simulation a également permis de constater qu’une 
association véritable avec les PM2,5 se traduirait par une association importante observée avec 
les ions NO2 dans l’air ambiant. 

Un certain nombre d’auteurs ont cerné le besoin de mieux comprendre la nature des erreurs de 
mesure de l’exposition qui pourraient avoir des répercussions sur les constatations des études 
épidémiologiques sur les PM. Ils lancent un appel pour que l’on comprenne mieux les facteurs 
influençant la variabilité temporelle et spatiale du facteur d’atténuation (Meng et coll., 2005b), 
les changements dans la composition des PM2,5 ambiantes et leur transfert de l’extérieur vers 
l’intérieur (Meng et coll., 2005a), la structure de covariance des divers copolluants et cofacteurs 
influençant la variabilité spatiale dans diverses régions, les diverses composantes des PM et 
classes granulométriques et le facteur d’atténuation covariant avec les niveaux ambiants dans 
différentes régions géographiques (Sheppard et coll., 2005). 

Certaines mesures innovatrices et améliorées ont été utilisées dans des études 
épidémiologiques récentes. Strand et coll. (2006) ont utilisé le calibrage des régressions pour 
ajuster l’estimation de la pente des agents polluants βz au moyen d’une estimation du facteur 
d’atténuation fondée sur le rapport de l’exposition personnelle / exposition au sulfate à 
l’extérieur afin de  jauger l’estimation du risque réel βx. Dans l’étude impliquant deux groupes 
d’experts, les composantes ambiantes et non ambiantes de l’exposition personnelle ont été 
estimées séparément pour chacun des participants. Durant une étude portant sur un groupe de 
16 patients atteints d’une MPOC, Ebelt et coll. (2005) ont constaté que les résultats 
cardiopulmonaires ont été considérablement associés à la composante ambiante de 



 

84 

Évaluation scientifique canadienne du smog - Volume 2: Effets sur la santé 

l’exposition, mais pas à l’exposition totale, ni à la composante non ambiante. Dans le même 
ordre d’idées, durant une étude portant sur un groupe de 19 enfants asthmatiques, Koenig et 
coll. (2005) ont observé que la composante ambiante de l’exposition, mais pas la composante 
non ambiante, était considérablement associée à une augmentation du monoxyde d’azote (NO) 
inhalé par les participants non soumis à une thérapie aux corticostéroïdes. De plus, un certain 
nombre d’études ont examiné l’association de divers résultats sur la santé avec des 
composantes liées aux PM (p. ex., Sørensen et coll., 2005a; Perera et coll., 2006 (PAHs); 
Delfino et coll., 2006 (EC, OC)) et avec des estimations de PM selon certaines sources en 
particulier, grâce à des techniques comme la répartition des sources (p. ex., Penttinen et coll., 
2006; Mar et coll., 2006; Hopke et coll., 2006). 

 

14.1.9 Résumé et éléments à prendre en considération : Évaluation de 

l’exposition 

L’exposition personnelle totale aux PM représente l’exposition aux PM ambiantes et aux PM 
générées à l’intérieur (non présente dans l’air ambiant). Le présent document se concentre sur 
l’exposition de la population canadienne aux PM ambiantes, qui est déterminée en fonction des 
niveaux de PM présents dans l’air ambiant, du temps passé à l’extérieur et des niveaux et 
facteurs qui ont un effet sur l’infiltration des PM ambiantes dans les environnements intérieurs. 
La majorité de la documentation concerne les PM2,5 et, dans une moindre mesure, les PM10. Par 
ailleurs, il y a beaucoup moins de données disponibles dans le cas des PM grossières, des PUF 
ou des composantes des PM, comme le EC, les éléments traces, les métaux, les ions et les 
éléments organiques comme les HAP. 

Les niveaux ambiants de PM2,5 et PM10 au Canada sont disponibles auprès du RNSPA (Dichot) 
et des réseaux d’appareils de mesure TEOM. Le sud de l’Ontario et le sud du Québec 
continuent d’enregistrer les niveaux de PM2,5 les plus élevés au Canada, tels que le définit la 
forme du SP. Presque tous les points de surveillance à l’échelle des objectifs 2010 du SP se 
trouvent dans ces régions, bien que les niveaux de PM2,5 soient plus près de l’objectif que dans 
le cas de l’ozone. Ces régions affichent également le nombre le plus élevé de journées et la 
plus grande fréquence d’épisodes de niveaux supérieurs à l’objectif numérique du SP de 
30 μg/m3 dans le cas des PM2,5, bien que ces événements soient observés moins fréquemment 
dans les autres régions. Le profil spatial des PM2,5 à l’échelle du pays varie d’une région et 
d’une saison à l’autre. Les niveaux locaux de PM2,5 ambiantes sont influencés par divers 
facteurs qui peuvent mener à des différences importantes dans les concentrations ambiantes 
d’une région du pays à l’autre au fil du temps. Ces facteurs comprennent notamment la 
météorologie, les émissions naturelles, les effets côtiers et urbains, le mélange chimique local, 
le transport transfrontalier et les concentrations de fond. Des niveaux élevés de PM2,5 se 
produisent autant durant l’été que durant l’hiver, la saison froide recevant toutefois plus 
d’attention récemment en raison du rôle plus important des sources d’émission locales et des 
agents polluants primaires (p. ex., les PM2,5 primaires) durant l’hiver que durant l’été. 

Quatre études ont mesuré directement les niveaux d’exposition personnelle totale aux PM2,5 au 
Canada. Une étude d’envergure fondée sur la population a permis de mesurer les niveaux à 
Toronto, Ontario en 1995-1996 et de constater que l’exposition personnelle moyenne aux PM2,5 
dans le cas des non-fumeurs était de 17 μg/m3, comparativement au niveau ambiant moyen de 
15 μg/m3. Trois autres groupes d’étude de petite envergure par des experts qui se sont penchés 
chacun sur un groupe de moins de 20 participants non-fumeurs (un groupe d’enfants à Prince 
George, C.-B., un groupe de personnes atteintes d’une MCV à Toronto et un groupe de 
personnes atteintes d’une MPOC à Vancouver, C.-B.) ont constaté des niveaux moyens variant 
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entre 14 et 16 μg/m3 et une variabilité considérable dans les niveaux de tous les jours (les 
valeurs maximales variant entre 91 et 503 μg/m3). Les niveaux ambiants moyens dans ces 
études ont varié entre 9 et 14 μg/m3. Les résultats des études de Toronto et de Prince George 
tombent dans l’intervalle inférieur des niveaux signalés par d’autres études réalisées aux États-
Unis et en Europe sur des adultes en santé / l’ensemble de la population et sur des enfants en 
santé, respectivement. Les niveaux moyens présentés dans les études de Vancouver et de 
Toronto tombent dans le milieu de l’intervalle des expositions personnelles moyennes 
présentées dans d’autres études réalisées par des experts sur des participants ayant une santé 
précaire. Il semble y avoir une tendance générale vers des niveaux d’exposition moins élevés 
dans les études portant sur les personnes âgées en santé et sur les enfants et les adultes aux 
prises avec des troubles de santé préexistants; elle est toutefois difficile à confirmer, étant 
donné le manque d’études portant sur l’ensemble de la population des mêmes collectivités avec 
lesquelles cette tendance pourrait être comparée. On a soulevé l’hypothèse que certaines 
personnes aux prises avec des troubles de santé qui passent moins de temps dans des 
environnements extérieurs et les personnes qui vivent dans des établissements institutionnels 
dotés de systèmes de filtration mécaniques peuvent être moins exposées aux PM ambiantes. 
Chez les personnes en santé, les expositions aux PM ambiantes sont plus variables et peuvent 
dominer les expositions personnelles (comparativement aux expositions aux PM ambiantes), ce 
qui brouille les relations entre les expositions personnelles totales et les niveaux de PM 
ambiantes. 

Peu d’études ont mesuré l’exposition personnelle aux PM ultrafines en raison du manque de 
matériel d’échantillonnage nécessaire à l’échantillonnage personnel. Les expositions aux PUF 
semblent être considérablement plus élevées dans les microenvironnements caractérisés par la 
présence de circulation automobile, comme à proximité d’une route, à bord d’un véhicule ou à 
d’autres endroits situés à proximité de sources de combustion. De plus, peu d’études examinant 
l’exposition personnelle aux composantes de des PM, comme les EC/OC, les éléments traces 
et les ions ou les HAP ont été réalisées. Deux études de petite envergure réalisées à Toronto et 
à Prince George ont toutes deux permis d’observer des niveaux d’exposition personnelle au EC 
inférieurs à ceux signalés dans d’autres emplacements géographiques. Les sources 
extérieures, comme la circulation automobile, semblent être un important déterminant des 
expositions personnelles au EC et le EC semble être un meilleur indicateur de la circulation 
automobile que les PM2,5. Les métaux de transition et les ions comme le sulfate et le nitrate sont 
associés aux PM qui proviennent principalement de sources industrielles et de la combustion de 
carburants. Le système d’échappement des véhicules et la combustion de charbon ont 
également été déterminés comme des sources ambiantes d’HAP. Le nombre restreint d’études 
réalisées à ce jour fait en sorte que c’est difficile de déterminer si des sous-groupes particuliers 
de la population ont des expositions différentes à ces éléments; dans le cas de plusieurs 
composantes, le soufre étant l’exception notable en raison de la rareté de ses sources 
intérieures, il est difficile de séparer les sources ambiantes et non ambiantes quand on examine 
les échantillons d’exposition personnelle. 

Des personnes et des populations différentes peuvent être plus exposées aux PM d’origine 
ambiante en raison de leurs profils temps-activité, des caractéristiques des bâtiments, de 
l’aération et d’autres facteurs qui influencent l’infiltration. Les études des profils temps-activité 
de l’ensemble de la population du Canada et des États-Unis ont permis de constater, avec 
constance, que les gens passent la majorité de leur temps à l’intérieur (entre 87 à 89 p. 100), 
surtout à la maison. Durant une étude canadienne des profils temps-activité, le temps moyen 
passé à l’extérieur a varié entre 5 et 10 p. 100 dans les différents groupes d’âge et le temps 
passé à bord d’un véhicule a varié entre 3 et 6 p. 100.  
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À titre de comparaison, il semble que les enfants ont passé légèrement plus de temps à 
l’intérieur loin de la maison, tandis que les personnes âgées et les sujets ayant une santé 
précaire ont passé plus de temps à l’intérieur à la maison. Le temps passé sur la route / le 
transport en commun et à l’intérieur au travail ou à l’école a suivi un gradient décroissant au 
sein de tous les groupes d’adultes, d’enfants et de personnes âgées (aux prises ou non avec un 
trouble de santé préexistant). Les gens qui passent plus de temps à l’extérieur seront 
davantage exposés aux PM ambiantes. Les navetteurs qui passent du temps dans la circulation 
lourde seront davantage exposés aux PUF. 

Le facteur d’infiltration (Finf) est la proportion de PM ambiantes qui pénètre dans un immeuble et 
qui y demeure en suspension; un certain nombre de méthodes permettant d’estimer le Finf sont 
décrites. À l’heure actuelle, peu de données canadiennes sont disponibles; cependant, il y a un 
certain nombre d’études des PM2,5 qui ont été réalisées aux États-Unis et en Europe. Pour 
l’ensemble de ces études, le Finf moyen aux PM2,5 a varié entre 0,3 à Minneapolis/St. Paul, MN 
et 0,82 à Athènes en Grèce. La plupart des études ont estimé un Finf moyen pour l’ensemble 
des foyers visés par celles-ci; dans les cas où l’on a estimé le Finf dans des foyers individuels, 
une variabilité considérable d’un foyer à l’autre a été signalée. 

L’infiltration des PM dépend fortement de la taille des particules, en raison de ses effets sur le 
taux de dépôt et le facteur de pénétration. Les PMA (entre 0,1 et 1,0 μm), qui forment la 
majorité de la masse de PM2,5, ont des Finf plus élevés, tandis que les particules ultrafines et 
grossières ont les facteurs d’infiltration Finf les plus bas. Les facteurs d’infiltration de diverses 
composantes des PM, comme le EC, le soufre ou les métaux, dépendent largement de la 
dimension et de la volatilité des particules. 

L’infiltration des PM est fortement associée aux TEA, peu importe la dimension des particules; 
l’infiltration des particules est donc liée à la construction du bâtiment (c.-à-d. l’étanchéité du 
bâtiment) de même qu’à la saison et aux comportements des occupants qui influencent les 
TEA, particulièrement l’ouverture des fenêtres et des portes et l’utilisation de systèmes de 
climatisation, de ventilation mécanique et de filtration. Il semble que le Finf augmente rapidement 
au fur et à mesure que les TEA montent jusqu’à environ 0,55/h et il augmente ensuite plus 
progressivement jusqu’à ce qu’il atteigne un plateau autour de 0,8 et 1,0 lorsque le TEA est 
supérieur à 1,5/h. Les TEA sont typiquement liés à la saison; ils augmentent lorsque les 
fenêtres sont laissées ouvertes et ils diminuent lorsque les fenêtres sont laissées fermées, 
durant la saison de chauffe et les périodes d’utilisation des systèmes de climatisation. De plus, 
les procédés de construction plus étanches utilisés habituellement pour construire les maisons 
plus récentes et dans les climats les plus froids donnent lieu à des TEA plus bas (lorsque les 
fenêtres sont laissées fermées). On s’attend à ce que les facteurs d’infiltration au Canada 
durant l’hiver soient peut-être plus bas qu’ailleurs, particulièrement dans les endroits où les 
structures du bâtiment sont construites de façon relativement étanche en raison du climat froid 
d’hiver. Durant les autres saisons pendant lesquelles les fenêtres sont laissées plus souvent 
ouvertes, on s’attend à ce que les taux d’infiltration soient considérablement plus élevés. Durant 
l’été, dans les régions dans lesquelles les systèmes de climatisation sont plus fréquents, on 
s’attend à ce que les taux d’infiltration soient plus bas. 

Les dispositifs de filtration des PM peuvent être efficaces pour réduire les niveaux de particules 
dans les foyers et les immeubles à bureaux. En général, les dépoussiéreurs électriques et les 
filtres HEPA sont les systèmes les plus efficaces, tandis que les filtres à générateur d’air chaud 
standard sont relativement inefficaces. Les filtres sont généralement plus efficaces pour 
recueillir les particules les plus petites (ultrafines) et les plus grosses (grossières), les efficacités 
étant minimales dans le cas des particules dont la dimension varie entre 0,2 et 0,4 μm. 
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Le facteur d’exposition personnelle (Fexp) est la proportion des PM ambiantes à laquelle une 
personne est exposée. Les Fexp moyens aux PM2,5 obtenus dans diverses études réalisées au 
Canada, aux États-Unis et en Europe ont varié entre 0,15 et 0,79, une variabilité individuelle 
considérable étant constatée dans toutes les études qui ont estimé le Fexp pour chacun des 
participants. Ces études canadiennes de petite envergure auxquelles ont participé des sujets 
ayant une santé précaire (St. John, Toronto et Vancouver) ont permis d’estimer des Fexp 
moyens qui varient entre 0,60 et 0,75. Deux de ces études ont estimé le Fexp de chacun des 
participants et ont également constaté une grande variabilité du Fexp d’une personne à l’autre. 
Peu de données sont disponibles en ce qui concerne le Fexp aux particules grossières ou 
ultrafines. L’étude réalisée à Vancouver sur des sujets atteints d’une MPOC a permis d’estimer 
un Fexp moyen des PM10–2,5 de 0,41, un Fexp moins élevé que celui des PM2,5 de 0,71 comme on 
s’y en attendrait, en raison de l’efficacité réduite de l’infiltration des PM grossières. 

Un certain nombre d’études ont également estimé les composantes ambiantes et non 
ambiantes de l’exposition personnelle aux PM2,5; encore une fois, certaines d’entre elles ont 
estimé les moyennes pour l’ensemble des participants et certaines les composantes pour 
chacun des participants. Les composantes ambiantes moyennes estimées de l’exposition 
personnelle de deux des études canadiennes susmentionnées et d’une autre étude de 
modélisation ont été respectivement de 8,25 μg/m3 (étude de sujets atteints d’une MCV à 
Toronto), 8,1 μg/m3 (étude de sujets atteints d’une MPOC à Vancouver) et 8,0 μg/m3 (modèle 
pour l’ensemble de la population à Toronto). 

Certaines études ont permis de constater des composantes ambiantes de l’exposition 
personnelle plus élevées durant l’été, comparativement à l’automne ou à l’hiver, probablement 
en raison des taux d’infiltration plus élevés avec l’ouverture plus fréquente des fenêtres et des 
portes et peut-être une plus grande quantité de temps passé à l’extérieur. Il n’y a aucune 
preuve apparente de différences importantes dans le Fexp moyen aux PM2,5 entre divers sous-
groupes de population, mais le nombre d’études réalisées à ce jour est limité. Dans le même 
ordre d’idées, il n’y a aucune différence apparente dans la composante ambiante moyenne de 
l’exposition personnelle aux PM2,5 au sein de divers groupes d’étude. Certains faits probants 
indiquent que la composante non ambiante de l’exposition personnelle est plus élevée dans les 
études réalisées sur l’ensemble de la population que sur les autres sous-groupes de population 
ayant une santé précaire; l’ensemble de données est cependant très limité, ce qui fait en sorte 
que c’est difficile de tirer des conclusions définitives. 

La US EPA 2004 PM AQCD a conclu que l’exposition aux PM ambiantes était une fonction de 
la concentration ambiante de PM mais que l’exposition aux PM non-ambiantes était 
généralement indépendante de la concentration ambiante de PM. Elle a déclaré que les 
niveaux de PM ambiants étaient un substitut adéquat à l’exposition personnelle aux PM 
ambiantes dans les études épidémiologiques. Depuis, d’autres études ont renforcé ces 
conclusions dans le cas des PM2,5; peu de données sont toutefois disponibles dans le cas des 
classes granulométriques de PM ultrafines ou grossières. Un certain nombre d’auteurs ont 
examiné les répercussions liées à l’utilisation des données de surveillance ambiantes de PM 
dans les études épidémiologiques de séries chroniques et les études de cohortes, afin de 
déterminer ce que cette mesure de l’exposition représente, de déterminer les sources d’erreurs 
de mesure et d’examiner la façon dont les évaluations des risques tirées d’études qui utilisent 
les niveaux ambiants se rattachent aux évaluations des risques entre les effets sur la santé et 
les niveaux d’exposition personnelle aux PM ambiantes. En général, on ne s’attend pas à ce 
que l’exposition aux PM non-ambiantes soit une variable confusionnelle pour l’évaluation du 
risque en ce qui concerne les PM ambiantes. L’erreur de mesure est réduite en faisant la 
moyenne des mesures prélevées par plusieurs appareils et en plaçant judicieusement les 
appareils de mesure de manière à refléter les moyennes spatiales des niveaux ambiants au 
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sein d’une collectivité. La variabilité des profils temps-activité et des taux d’infiltration 
résidentielle d’une personne à l’autre, de même que la variabilité spatiale du niveau de PM 
ambiantes entraîneront une plus grande incertitude dans les évaluations des risques. Cela est 
probablement le cas des PM ultrafines et grossières, qui ont une plus grande variabilité spatiale 
que les PM2,5. L’estimation des effets sur la santé fondée sur l’utilisation des données de 
surveillance des PM ambiantes, plutôt que sur celles obtenues en utilisant les expositions 
personnelles aux PM ambiantes, sera atténuée par le facteur d’exposition personnelle (Fexp) (ou 
le facteur d’atténuation), qui dépend du temps passé à l’extérieur et du facteur d’infiltration. Si le 
Fexp varie d’une ville à l’autre en raison des différences dans la structure de l’immeuble, 
l’utilisation de systèmes de climatisation ou l’ouverture des fenêtres et du temps passé à 
l’extérieur, les évaluations des risques dans les études de séries chronologiques varieront d’une 
ville à l’autre. Si le Fexp moyen est mis en corrélation avec la concentration ambiante moyenne, 
ce qui peut se produire s’il y a des variations saisonnières en ce qui concerne l’infiltration de 
particules, les évaluations des risques peuvent alors être faussées dans un sens ou dans 
l’autre. Les modèles des copolluants qui mettent en cause des agents polluants mesurés avec 
des niveaux variables de précision peuvent faire l’objet de biais dans les évaluations des 
risques. De plus, les différences saisonnières dans les erreurs de mesure des copolluants 
peuvent donner lieu à des biais. Selon la structure corrélationnelle et de l’erreur de mesure, le 
biais peut être à la hausse ou à la baisse.  

 

14.2 Dosimétrie 

14.2.1 Introduction 

L’analyse dosimétrique joue un rôle important dans la caractérisation de l’exposition aux 
matières particulaires (PM) ambiantes. Les données dosimétriques sont importantes pour 
déterminer la toxicité des PM, notamment en contribuant à l’extrapolation des effets constatés 
dans le cadre des études toxicologiques sur les animaux de laboratoire aux effets observés 
chez les humains, et pour comparer les effets observés chez les personnes en santé à ceux 
observés chez les personnes vulnérables. La rétention des particules dans les voies 
respiratoires est régie par l’équilibre entre les processus de dépôt et de clairance. Le dépôt des 
particules inhalées dans les voies respiratoires est fonction principalement des propriétés 
physico-chimiques des particules et de l’état morphologique et physiologique des voies 
respiratoires. Après leur dépôt sur la surface des voies respiratoires, les particules sont 
assujetties à de clairance absorptive ou non absorptive, qui peuvent entraîner leur retrait ou leur 
translocation de la surface des voies aériennes ainsi que leur retrait des voies respiratoires au 
complet. La clairance des particules déposées dépend du site initial du dépôt et des propriétés 
physicochimiques des particules, qui ont tous deux une incidence sur le transfert des particules 
vers des voies de translocation spécifiques.  
 
Aux fins de l’analyse dosimétrique, les voies respiratoires peuvent être divisé en trois sections : 
extrathoracique (ET), trachéobronchique (TB) et alvéolaire (A) (Figure 14.10 – Wang, 2005). La 
région ET,  où l’air passe d’abord lors de l’inhalation, comprend les voies respiratoires dans la 
région nasale et orale jusqu’au larynx. Contrairement à la plupart des animaux de laboratoire 
utilisés dans les études sur l’inhalation, qui respirent seulement par le nez, les humains peuvent 
respirer par la bouche, par le nez ou par ces deux voies simultanément. L’air pénètre par la 
région ET et passe par la section TB des voies respiratoires via la trachée. La trachée se divise 
en deux bronches, qui elles-mêmes se ramifient en petits segments (voies aériennes) jusqu’à la 
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région des bronchioles terminales. La section où a lieu les échanges gazeux à l’extrémité des 
bronchioles terminales est appelée la région alvéolaire, qui est composée des bronchioles 
respiratoires, des canaux alvéolaires, des sacs alvéolaires et des alvéoles. Toutes les voies 
aériennes de conduction, à l’exception de la trachée et de certaines parties des bronches 
principales, sont entourées de tissu parenchymateux, tandis que les vaisseaux sanguins et 
lymphatiques irriguent les structures alvéolaires (EPA des É.-U., 2004; Wang, 2005).  
 
 
Figure 14.10 Les voies respiratoires (de Wang, 2005) 
 

 
 
 

14.2.2 Types d’écoulement de l’air  

Il y a trois grands types d’écoulement de l’air dans les voies respiratoires: 1) laminaire, 2) 
turbulent et 3) transitoire. Ces configurations d’écoulement de l’air sont influencées par la 
vélocité de l’air dans les voies aériennes, la densité du gaz inhalé ainsi que la taille et la 
géométrie des embranchements des voies aériennes. 

L’écoulement laminaire est caractérisé par des lignes de courant qui se déplacent parallèlement 
les unes aux autres et par rapport aux parois du canal d’écoulement; il est associé à un faible 
débit d’écoulement. L’écoulement turbulent est caractérisé par un mouvement plus aléatoire du 
gaz le long du canal et est associé à un débit d’écoulement élevé. La densité du gaz est 
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importante pour déterminer les débits d’écoulement turbulent; une augmentation de la densité 
entraîne une diminution du débit d’écoulement. De plus, la pression motrice pour l’écoulement 
turbulent est proportionnelle au carré du débit d’écoulement. L’écoulement transitoire est 
caractérisé par des tourbillons qui se forment aux bifurcations du canal d’écoulement. Comme 
les voies respiratoires humaines sont remplies d’embranchements, l’écoulement transitoire est 
une importante configuration d’écoulement dont il faut tenir compte dans l’étude du poumon 
(Grippi, 1995). 

 

14.2.2.1 Débit d’écoulement – Nombre de Reynolds  

En calculant le nombre de Reynolds (Re), une valeur sans unité qui établit un rapport entre la 
vitesse moyenne de l’écoulement et la densité du gaz, la viscosité du gaz et le rayon du canal 
d’écoulement, il est possible de déterminer si l’écoulement d’air dans les voies respiratoires est 
turbulent ou laminaire. Lorsque le Re dépasse 2 000, l’écoulement est turbulent; lorsqu’il est 
inférieur à 2 000, l’écoulement est laminaire. 

 

14.2.3 Types de dépôt de particules 

Le dépôt de particules peut être décrit d’après six mécanismes généraux : 1) impaction par 
inertie, 2) sédimentation, 3) diffusion, 4) interception, 5) précipitation électrostatique et 6) 
mouvement brownien (EPA des É.-U., 2004; Isaacs et Martonen, 2005; Wang, 2005). Le 
mécanisme de dépôt qui agit pour un  mélange de particules donné est fonction des 
caractéristiques physico-chimiques des particules (plus particulièrement la taille des particules 
et leur composition chimique, y compris leur charge et leur potentiel hygroscopique), mais 
dépend aussi de la vélocité et du type d’écoulement d’air dans les voies respiratoires. 

L’impaction par inertie constitue un mécanisme de dépôt important pour les particules qui ont un 
diamètre aérodynamique équivalent (DAE) de plus de 2 µm (EPA des É.-U., 2004). L’impaction 
par inertie est le processus par lequel l’inertie d’une particule inhalée l’empêche de suivre les 
changements dans la direction de l’écoulement de l’air ou la vélocité de la trajectoire de 
l’écoulement d’air (Asgharian et coll., 2006). La particule sortira de  sa course lors des 
changements soudains dans la direction des voies aériennes et s’arrêtera sur toute surface 
avec laquelle elle entrera en contact. Ce type de dépôt caractérise la région ET et la région 
supérieure des voies aériennes TB, et est typique des particules de grande taille (Isaacs et 
Martonen, 2005).  

La sédimentation ou le dépôt gravimétrique concerne le fait que les particules tombent dans les 
poumons lorsque la vitesse d’écoulement de l’air ralenti suffisamment (Asgharian et coll., 2006); 
ce mécanisme est associé aux particules de toutes tailles, mais celles dont le DAE est 
supérieur à 1 µm sont plus susceptibles de se déposer par sédimentation (EPA des É.-U., 
2004). Les mécanismes de sédimentation et d’impaction par inertie peuvent tous deux 
influencer le dépôt de particules de même taille; l’impaction par inertie prévaut dans les voies 
aériennes supérieures, et le dépôt gravimétrique prend de plus en plus d’importance dans les 
plus petites voies aériennes (EPA des É.-U., 2004). En général, des les régions ET TB 
supérieures, l’impaction par inertie et la sédimentation prévalent, bien que d’autres mécanismes 
comme la convection de l’écoulement des fluides (Kojic and Tsuda, 2004), l’interception et 
l’écoulement oscillatoire peuvent aussi jouer un rôle dans la déposition des particules. 

En revanche, le dépôt par diffusion touche les particules qui ont un DAE de moins de 1 µm. 
Plutôt que d’être associée au DAE, la diffusivité des petites particules (<1 µm) de formes 
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variées  peut être associée à la taille de l’équivalent thermodynamique de particules sphériques 
(les particules de cette taille ou plus petites entrent en collision avec les molécules d’air, ce qui 
entraîne un contact avec les surfaces de la voie aérienne – EPA des É.-U., 2004). Le dépôt de 
particules qui ont un diamètre de 0,2 à 1 µm est influencé par les mécanismes de gravité et de 
diffusion; toutefois, l’importance relative de ces mécanismes est fonction de la taille exacte des 
particules dans cet intervalle de taille. Les particules qui ont un diamètre de moins de 0,1 µm se 
déposent uniquement par diffusion (Heyder, 2004). 

Le mouvement brownien joue un rôle dans les mécanismes de dépôt par diffusion (Asgharian et 
coll., 2006). Le mouvement brownien est le mouvement aléatoire de très petites  particules dans 
une solution, soit ici un gaz, en raison de collisions avec d’autres molécules dans la solution. 
Dans un modèle d’inhalation, les particules assujetties au mouvement brownien entrent en 
collision avec d’autres particules et se déplacent donc dans l’air des poumons, sans 
nécessairement entrer en contact avec les tissus avoisinants. Souvent, comme les particules 
n’entrent pas en contact avec les parois des voies aériennes, elles sont simplement expirées en 
raison de leur petite taille. Par conséquent, il faut tenir compte du mouvement brownien dans le 
cadre des analyses dosimétriques; toutefois, ce mouvement n’entraînera pas toujours une 
augmentation des doses tissulaires. 

La précipitation électrostatique est principalement associée à la charge des particules 
(ionisation). Étant donné la charge électrique de certaines particules, leur déposition pourrait 
être plus important que ce qui était prévu d’après la taille de ces particules si la charge cause 
une interaction des particules avec les parois chargées des voies aériennes (EPA des É.-U., 
2004). L’effet de la charge sur le dépôt est inversement proportionnel à la taille des particules et 
au débit d’écoulement de l’air. Ce type de dépôt revêt souvent moins d’importance que les 
effets de la turbulence et les autres mécanismes de déposition, et on considère généralement 
qu’il contribue peu au dépôt des particules (EPA des É.-U., 2004; Isaacs et Martonen, 2005).  

 

14.2.3.1 Dépôt de particules dans l’appareil respiratoire, selon la taille des 
particules 

Le dépôt de particules dans les voies respiratoires est déterminé en grande partie par la taille 
des particules, même si les modes de respiration jouent un rôle important à cet égard. Les 
données expérimentales et les efforts de modélisation ont fourni de l’information fiable sur le 
dépôt des PM en suspension dans l’air. L’information sur le dépôt des PM chez les humains, qui 
a été abordée brièvement à la Section 14.2.3, est résumée à la Figure 14.11 (de l’EPA des É.-
U., 2004).  

Cette figure fait la synthèse des données concernant le dépôt de PM dans les voies 
respiratoires d’un travailleur adulte ayant une activité modérément élevée, selon ce que prévoit 
le modèle de la Commission Internationale de Protection Radiologique (CIPR). Elle montre le 
dépôt total et le dépôt dans chacune des trois régions du poumon  prévus en fonction de la taille 
des particules pour (a) la respiration par le nez, (b) la respiration par la bouche et (c) la 
comparaison entre la respiration par le nez et la respiration par la bouche pour la région TB et la 
région alvéolaire. Pour toutes les régions, le dépôt est minimal lorsque la taille des particules se 
situe entre 0,1 et 1 µm (l’intervalle de dimensions du mode d’accumulation) et augmente pour 
les intervalles de dimensions entre les particules grossières et ultrafines. Pour les particules 
ultrafines, le dépôt dans la région alvéolaire est plus important pour les particules de dimension 
entre 0,01 et 0,1 µm. Le dépôt des particules ultrafines dans la région TB et la région ET 
augmente lorsque les particules font moins de 0,1 µm. Pour les PM grossières, le dépôt atteint 
son pic pour des particules d’environ 10 µm dans la région ET, et dans une moindre mesure 
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pour des particules de plus petite taille dans la région TB et la région alvéolaire. Entre la 
respiration par le nez et la respiration par la bouche, on observe peu ou pas de différence pour 
ce qui est du dépôt des particules ultrafines et des particules du mode accumulation; toutefois, 
la respiration par la bouche entraîne un dépôt plus important de particules grossières dans la 
région TB et la région alvéolaire, puisque les particules ne passent pas par le nez (qui agit 
comme un filtre pour les particules grossières).  

 

Figure 14.11 Proportion de dépôt pour l’ensemble des résultats du modèle LUDEP pour 
un travailleur masculin adulte (paramètres de respiration par défaut de la CIPR), 
indiquant le pourcentage total de dépôt dans les voies respiratoires (TOT) et dans la 
région ET, la région TB et la région alvéolaire : (a) respiration par le nez (RN), (b) 
respiration par la bouche (RB), (c) comparaison de la respiration par le nez et la 
respiration par la bouche pour la région TB et la région alvéolaire. 

 
 

14.2.3.2 Modification de la taille des particules hygroscopiques 

L’hygroscopicité des particules joue un rôle dans le dépôt de certaines particules ambiantes, 
puisqu’elle entraîne une augmentation de leur taille par l’ajout de molécules d’eau sur les 
particules. Les particules fines comme les sulfates, les nitrates et possiblement les PM 
organiques peuvent absorber l’humidité et la retenir; par conséquent, leur taille peut s’accroître 
dans l’air humide de l’appareil respiratoire. En raison de ce phénomène, les particules se 
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déposent dans les voies respiratoires en fonction de leur nouvelle taille hydratée plutôt que de 
leur taille ambiante originale (EPA des É.-U., 2004; Heyder, 2004).  

 

14.2.4  Facteurs biologiques qui ont une incidence sur le dépôt des 

particules 

14.2.4.1 Débit-volume, volume courant et fréquence respiratoire 

Le débit-volume respiratoire est le volume d’air inhalé ou expiré par les poumons d’une 
personne en une minute. Le débit-volume est calculé en multipliant le volume courant (le 
volume pulmonaire représentant le volume d’air normal déplacé au cours d’une inspiration 
normale, sans effort additionnel) par la fréquence respiratoire (le nombre de respirations qu’une 
personne prend en une minute). Il peut aussi être calculé en additionnant la ventilation 
alvéolaire (le volume de gaz qui atteint les alvéoles, par unité de temps) à la ventilation de 
l’espace mort (le volume de gaz qui n’atteint pas ces zones respiratoires, mais qui demeure 
plutôt dans les voies aériennes, par unité de temps). 

Le débit-volume et le volume courant sont tous deux associés à la capacité pulmonaire. La 
capacité pulmonaire est associée à la taille des poumons (qui est fonction du volume corporel 
associée au sexe et à l’âge) et à la santé des poumons (les occlusions ou la diminution de 
l’élasticité ou de la fonction pulmonaire ont pour effet de réduire la capacité pulmonaire). 

14.2.4.2 Différences dans les facteurs biologiques 

Les études sur le dépôt des particules dans les voies respiratoires portent généralement sur 
des sujets caucasiens adultes en santé. Toutefois, la capacité pulmonaire, le volume des voies 
aériennes et la fréquence de la respiration peuvent varier en fonction du sexe, du niveau 
d’activité, de l’âge, de maladies respiratoires ou de différences anatomiques interindividuelles, 
ce qui peut avoir une grande incidence sur le dépôt des particules dans l’appareil respiratoire. 

14.2.4.2.1 Sexe 

Les différences anatomiques entre les sexes (comme le volume corporel et le volume des voies 
aériennes) et les variations liées à la dynamique de ventilation peuvent donner lieu à des écarts 
dans la dosimétrie des PM entre les hommes et les femmes. 

Dans son AQCD de 2004 sur les PM, l’Environmental Protection Agency des États-Unis, 2004 
(EPA des É.-U.) a examiné des études à ce sujet et a indiqué qu’en général, le dépôt 
fractionnaire des PM dans la région proximale  des poumons (peu profond) est plus important 
chez les femmes que chez les hommes (bien que le taux de dépôt absolu puisse être plus élevé 
chez les hommes durant la ventilation spontanée en raison de leur taux de ventilation plus 
élevé). Dans l’ensemble, il semble que l’effet du sexe soit fonction de la taille des particules; le 
dépôt fractionnaire étant  plus important chez les femmes pour les très petites particules 
ultrafines (PUF) et les particules grossières, mais pas pour les particules dont la taille varie 
entre 0,08 et 0,1 μm (EPA des É.-U., 2004). Kim et Jaques (2004) ont réalisé une étude dans le 
cadre de laquelle des hommes et des femmes étaient exposés par inhalation à des PUF dont le 
diamètre médian en fonction du nombre de particules était de 0,04, 0,06, 0,08 et 0,10 µm; la 
fraction totale de dépôt (FTD) dans les voies respiratoires étant semblable pour les hommes et 
les femmes, mais la FTD était plus élevée chez les femmes pour les particules de plus petite 
taille (0,04 µm), ce qui correspond aux résultats antérieurs observés pour les PUF. En 
revanche, Chalupa et coll. (2004) n’ont pas observé de différence dans la FTD chez les 
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hommes et les femmes exposés à des PUF de carbone. Les différences en ce qui a trait à 
l’anatomie des poumons, notamment les plus petites dimensions des voies aériennes 
supérieures, pourraient expliquer certains de ces résultats. Toutefois, les conditions 
expérimentales peuvent aussi jouer un rôle. Les modifications par rapport au mode de 
respiration normal des femmes lors du choix de conditions expérimentales qui ne font pas la 
distinction entre la capacité pulmonaire des hommes et celle des femmes peuvent expliquer ces 
différences ou cette absence de différence. La ventilation des femmes peut augmenter (par 
rapport à leur ventilation normale) lorsqu’on les force à respirer au même volume courant et à la 
même fréquence que les hommes. Par conséquent, les procédures expérimentales jouent un 
rôle important lorsqu’on soumet des hommes et des femmes à des analyses dosimétriques et à 
des analyses d’exposition. 

14.2.4.2.2 Profils d’activité et exercice physique 

Des études examinées dans le cadre de l’AQCD de 2004 de l’EPA des É.-U. ont démontré que 
pour les particules de toutes tailles, même un exercice modéré peut entraîner un taux de dépôt 
total dans les poumons (c.-à-d. dépôt par unité de temps) de 3 à 5 fois supérieur à ce qui est 
observé au repos (Daigle et coll., 2003; Chalupa et coll., 2004; CIIT, 2005). La ventilation plus 
élevée et la plus forte prévalence de la respiration par la bouche (qui ne bénéficie pas de la 
capacité de filtrage du nez) sont les facteurs qui augmentent le dépôt total et local de particules 
inhalées durant l’exercice physique. 

Voutilainen et coll. (2004) ont utilisé des fonctions de probabilité de dépôt obtenues à partir du 
modèle informatisé CIPR 66 (CIPR, 1994) pour modéliser le nombre et la masse des particules 
qui se déposent dans les voies respiratoires par rapport aux circonstances réelles chez un 
homme adulte. Les calculs tenaient compte de l’activité physique et de la ventilation du sujet 
durant la journée. Cette étude a révélé que le nombre et la masse des particules qui se 
déposent dans les voies respiratoires durant le jour (de 7 h à 19 h) sont beaucoup plus élevés 
que durant la nuit (de 19 h à 7 h). Ces résultats s’expliquent par la fluctuation quotidienne du 
nombre et de la répartition de la masse des aérosols dans l’air, ainsi que par l’activité physique 
et les habitudes de repos des personnes.  

14.2.4.2.3 Âge 

L’âge, qui a une incidence sur le volume et la physiologie des voies aériennes, contribue 
indirectement à la quantité de particules déposée dans les poumons. Les ouvrages scientifiques 
qui décrivent l’association entre l’efficacité du dépôt des particules et l’âge semblent indiquer 
que les enfants, et plus particulièrement les nourrissons, peuvent être plus vulnérables à 
l’exposition de PM et de matières nuisibles en suspension dans l’air, lorsque toutes les autres 
conditions sont les mêmes. L’AQCD de l’EPA des É.-U. (2004) a présenté à cet égard un 
examen dans lequel les résultats expérimentaux démontraient, mais de façon équivoque, un 
dépôt plus important chez les enfants que chez les adultes, mais indiquait que les différences 
importantes dans les profils d’activité pouvaient expliquer ce dépôt global plus important chez 
les enfants. Les auteurs ont signalé des résultats similaires à la suite d’activités de 
modélisation visant à comprendre les différences potentielles dans le dépôt de particules chez 
les enfants et les adultes. Dans la quasi-totalité des études évaluées par l’EPA, le dépôt de 
particules était plus important chez les enfants que chez les adultes, avec certaines données 
probantes indiquant un dépôt plus important dans les voies aériennes supérieures (c.-à-d. 
dans les régions ET et TB).  

De plus, les enfants ont généralement reçu des doses plus importantes de particules par 
surface pulmonaire que les adultes (EPA des É.-U., 2004). Kim et Jaques (2005) ont constaté 
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que chez les aînés en santé, les caractéristiques de dépôt ne semblent pas nettement 
différentes de celles qui sont observées chez les jeunes adultes. 

Dans le cadre d’une étude, Asgharian et Price (2004) ont utilisé un modèle de dépôt de 
particules à trajets multiples pour calculer les fractions de dépôt de particules dans différentes 
régions des lobes pulmonaires et des cellules des voies respiratoires chez des enfants et des 
adultes de 3 mois à 21 ans. Le diamètre des particules analysées variait de 0,01 à 10 µm. 
L’étude a révélé que le dépôt nasal était plus important chez les adultes que chez les enfants 
lorsque le rythme de la respiration simulait la respiration au repos. Toutefois, après avoir 
adapté le volume d’air inhalé dans les poumons en tenant compte de la proportionnalité directe 
entre la fraction de dépôt dans un lobe et le volume d’air qui pénètre dans ce lobe, les enfants 
affichaient les fractions de dépôt les plus importantes dans la région TB et la région 
pulmonaire. La fraction de dépôt diminuait avec l’âge. Ce résultat est expliqué en partie par 
Corcoran et coll. (2004), qui ont caractérisé l’écoulement d’air chez les enfants à l’aide de 
techniques liées à la dynamique numérique des fluides (DNF) pour simuler l’écoulement d’air 
dans un modèle in vitro des voies aériennes supérieures chez les enfants. Par rapport aux 
modèles des voies aériennes chez les adultes, les effets convectifs du jet laryngé chez les 
sujets pédiatriques étaient amplifiés (vélocité élevée du flux d’air principal et de l’écoulement 
axial inversé, énergie cinétique turbulente élevée) compte tenu du nombre de Reynolds peu 
élevé considéré dans cette étude chez les enfants. Par conséquent, il semble que, chez les 
enfants, le jet laryngé peut produire un écoulement d’air turbulent et entraîner un dépôt de 
particules plus important dans la région TB. Oldham et Robinson (2006) ont proposé d’autres 
améliorations à la modélisation du dépôt de particules dans la région TB afin de tenir compte de 
la croissance des voies aériennes TB.  

Généralement, les modèles dosimétriques informatisés font appel à des géométries TB 
symétriques chez les nourrissons, les enfants ou les adolescents pour établir les prédictions 
dosimétriques; toutefois, cette approche idéalisée suppose un taux de croissance identique 
pour l’ensemble des voies aériennes d’une même génération (croissance symétrique), ce qui 
est improbable. Pour corriger ce problème, Oldham et Robinson (2006) ont proposé l’utilisation 
de géométries de croissance asymétriques (croissance asymétrique) pour la région TB. Les 
résultats de cette étude ont indiqué une amélioration des prédictions en ce qui concerne le 
dépôt de particules monodispersées inhalées (diamètre de 0,1 à 20 µm) pour un débit 
d’inspiration constant lorsque des géométries de croissance asymétriques sont utilisées plutôt 
que des géométries de croissance symétriques. L’utilisation de la géométrie de croissance 
asymétrique pourrait permettre de mieux estimer le dépôt régional de particules chez les 
nourrissons, les enfants et les  adolescents. Toutefois, la fiabilité de ces travaux étaient limités 
en raison de l’absence de disponibilité de données morphométriques complètes sur les voies 
aériennes, qui provenaient uniquement des quatre premières générations TB obtenues à partir 
de 21 modèles de poumon (voir Section 14.2.6.1).  

14.2.4.2.4 Maladie des voies respiratoires 

Tel qu’il est indiqué dans l’AQCD (2004) de l’EPA des É.-U., la présence d’une maladie 
pulmonaire peut modifier considérablement la dose de particules inhalées par rapport à ce 
qui est observé avec des poumons en santé. Par exemple, les personnes qui ont des 
poumons malades affichent souvent une augmentation de l’efficacité du dépôt des 
particules, une répartition moins uniforme de l’air inhalé, une modification dans la 
distribution des particules déposées dans les voies aériennes et une diminution des taux de 
clairance des particules.  
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De récentes études ont démontré que les différences entre les poumons malades et les 
poumons en santé pour ce qui est du dépôt des particules découlent principalement de 
changements dans la morphométrie des poumons accompagnés d’une progression de 
l’insuffisance, et des adaptations continues du volume pulmonaire (capacité résiduelle 
fonctionnelle – CRF, volume courant – Vt) et des modes de respiration aux modifications de 
l’architecture pulmonaire (Sturm et Hofmann, 2004, Bennett et Zeman, 2004; Chalupa et coll., 
2004; Phalen et Oldham, 2006).  

On a observé que plusieurs maladies pulmonaires importantes, y compris les maladies 
pulmonaires obstructives chroniques (MPOC), l’emphysème et l’asthme, entraînaient une 
modification de l’efficacité du dépôt des particules. Ces changements sont étroitement liés aux 
modifications dans la répartition de l’air inhalé (et de l’exhalation des particules dans le cas de 
l’emphysème), communes à chacune des maladies, et s’expliquent par la pathophysiologie des 
maladies respiratoires. 

Par rapport aux sujets en santé, les patients atteints d’une MPOC affichent un dépôt de 
particules plus important dans la région TB (EPA des É.-U., 2004). L’augmentation du dépôt 
dans la région TB correspond à une réduction du dépôt dans la région alvéolaire; dans les deux 
cas, cela s’explique par l’augmentation de la bronchoconstriction des voies aériennes. Les 
sujets qui ont une MPOC respirent généralement à une fréquence plus élevé, ce qui signifie que 
leur débit de pointe et leur ventilation au repos sont plus élevés que la normale et que le dépôt 
de particules est donc plus important. L’augmentation de la bronchoconstriction, combinée aux 
rythmes de respiration modifiés observés chez les patients atteints d’une MPOC, aura pour 
effet, d’accroître l’écoulement d’air turbulent dans les voies aériennes, dans des conditions de 
respiration normales. L’augmentation de la turbulence est généralement associée à des niveaux 
élevés de l’impaction des particules dans les voies aériennes supérieures. Des modèles 
mathématiques ont permis de corroborer les études expérimentales et, dans certains cas, de 
préciser que l’obstruction des voies aériennes est un facteur important dans l’augmentation du 
dépôt de PM dans la région TB des personnes qui ont une MPOC. Dans un modèle de dépôt 
de particules chez les sujets qui ont une MPOC, Phalen et Oldham (2006) ont utilisé un 
facteur d’augmentation de deux pour le dépôt TB au repos afin de refléter les effets 
anatomiques chez les patients qui ont une MPOC. Phalen et Oldham ont également présumé 
que les personnes atteintes d’une MPOC ventilent seulement la moitié de leurs poumons. Cela 
signifie que les doses en surface dans les portions ventilées des poumons augmenteraient par 
un facteur additionnel de deux. Ces facteurs combinés ont pour effet de quadrupler le dépôt des 
doses en surface dans la région TB par rapport à ce qui est observé chez les adultes en santé.  

Sturm et Hofmann (2004) ont modélisé l’influence des MPOC, de l’emphysème (ou les deux 
simultanément) sur le dépôt de particules inhalées. Chez les patients qui ont une MPOC, le 
dépôt de particules micrométriques augmentait en raison d’une vitesse d’écoulement plus 
élevée et du volume moins élevé des voies aériennes, tandis que le dépôt bronchique des PUF 
était considérablement moins important. En revanche, il a été démontré que l’emphysème 
influence indirectement le dépôt de particules dans la région TB en raison des changements 
dans le mode de respiration; néanmoins, cette maladie a une influence notable sur le 
comportement des particules dans les alvéoles pulmonaires. Pour les particules de toutes 
tailles, les poumons emphysémateux présentent un dépôt alvéolaire considérablement moins 
important que les poumons normaux. Cela peut être attribué à la réduction de l’écoulement d’air 
vers la région alvéolaire en raison de la perte d’élasticité alvéolaire, caractérisant les poumons 
emphysémateux et qui réduit la capacité des poumons à exhaler les gaz qui se trouvent au fond 
des poumons. Comme il y a moins d’air qui est rejeté, la quantité d’air qui peut être inhalée 
dans les alvéoles est réduite, et le dépôt alvéolaire total s’en trouve également réduit.  
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Dans les poumons malades, on constate également une forte réduction du dépôt alvéolaire par 
génération dans la zone acineuse des voies aériennes par rapport à des poumons en santé – 
un facteur directement lié à l’élargissement alvéolaire anormal qui caractérise la destruction des 
parois alvéolaires dans les cas d’emphysème. L’un des facteurs dont il faut tenir compte pour 
les patients atteints d’emphysème est qu’en raison de la perte d’élasticité des poumons, il est 
possible que la durée d’exposition potentielle aux particules inhalées soit prolongée. Ce type de 
changement peut entraîner une augmentation du dépôt alvéolaire des produits chimiques, 
malgré la dose réduite qui atteint les espaces alvéolaires. 

Les études examinées dans le cadre de l’AQCD sur les PM de l’EPA des É.-U. (2004) 
indiquaient que, par rapport aux sujets en santé, les patients dont les voies aériennes étaient de 
modérément à gravement obstruées recevaient une dose plus importante par suite de 
l’exposition aux PUF. Cela s’explique probablement par des changements dans la morphologie 
des poumons des personnes asthmatiques, ce qui entraîne une augmentation de la résistance 
périphérique des voies aériennes (Martonen et coll., 2003b). Les changements comme la 
bronchoconstriction, l’inflammation des voies aériennes et l’épaississement de la couche 
muqueuse entraîneront une constriction luminale, particulièrement dans les zones 
périphériques du poumon, bien que des anomalies aient aussi été signalées dans tout le 
poumon (Martonen et coll., 2003b). La constriction luminale peut accroître la probabilité qu’il y 
ait impaction des particules, ce qui entraîne l’augmentation des doses à la suite de l’exposition 
aux particules par rapport aux personnes qui ne sont pas atteintes d’asthme. Une étude 
réalisée par Martonen et coll. (2003b) à l’aide de modèles in silico validés auprès de sujets 
humains a indiqué que le dépôt de particules fines dans les voies aériennes centrales des 
personnes, qui souffrent d’asthme modéré à grave, est plus important que ce qui est observé 
chez les modèles utilisant des sujets en santé. De plus, ils ont constaté que, chez les sujets 
asthmatiques, la concentration des aérosols de mode grossier qui atteignent les voies 
aériennes périphériques est beaucoup plus faible en raison d’un dépôt plus important dans les 
voies aériennes centrales. Chalupa et coll. (2004) ont signalé des résultats similaires chez 
16 sujets présentant des symptômes d’asthme léger à modéré et exposés par embout buccal à 
des particules de carbone ultrafines (diamètre géométrique médian de 23 nm). Le dépôt des 
particules a été mesuré durant la ventilation spontanée au repos (ventilation minute de 13,3 ± 2 
L/min.) et durant un exercice léger (ventilation minute de 41,9 ± 9 L/min.). Les résultats de cette 
étude ont indiqué un dépôt fractionnaire de PUF (p < 0,001) beaucoup plus important chez les 
sujets asthmatiques au repos que chez les sujets en santé (0,76 ± 0,05 par rapport à 0,65 ± 0,1, 
respectivement). En outre, conformément aux résultats présentés par Daigle et coll. (2003), le 
dépôt fractionnaire augmentait lorsque la taille des particules diminuait. L’utilisation d’un embout 
buccal pour l’inhalation dans le cadre de cette étude a pu fausser les résultats en produisant un 
écart plus important entre le dépôt fractionnaire chez les sujets en santé et le dépôt 
fractionnaire chez les sujets atteints d’asthme léger. La respiration dans un embout buccal peut 
entraîner une ventilation courante et une ventilation minute plus élevées chez les patients 
atteints d’asthme que chez les sujets en santé.  

La fibrose kystique, la tuberculose, la fibrose pulmonaire, les infections pulmonaires aigües et le 
cancer du poumon sont d’autres maladies qui peuvent entraîner des changements dans la 
dosimétrie des poumons. Ces maladies ne sont pas abordées dans le présent document.  

14.2.4.2.5 Différences anatomiques chez les humains 

Tout comme les différences dans la structure des voies aériennes entre les hommes et les 
femmes et entre les sujets en santé et les sujets malades, des variations anatomiques 
interindividuelles chez les sujets en santé peuvent avoir une incidence sur les modes de dépôt 
des particules dans les poumons et les doses d’exposition.  
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L’AQCD sur les PM de l’EPA des É.-U. (2004) a examiné un certain nombre d’études portant 
sur la variation interindividuelle dans le mode de dépôt des particules dans les poumons des 
sujets en santé. Les résultats semblent indiquer qu’une bonne partie de la variation observée 
dans le dépôt de particules entre les personnes découle des différences dans la taille et la 
forme de régions particulières des voies aériennes (c.-à-d. différences dans la morphométrie), y 
compris les voies nasales et les voies aériennes de conduction de la région TB. Dans des 
conditions de respiration contrôlées, la variation observée dans le dépôt total et le dépôt 
régional de particules entre les sujets pourrait être attribuée principalement aux différences 
structurelles et volumétriques dans la morphologie des poumons entre différentes personnes, 
comme l’indiquent les prévisions théoriques (Hofmann et Ashgarian, 2003).  

14.2.5 Clairance et surcharge de particules 

14.2.5.1 Mécanismes et voie de clairance 

Région extrathoracique (épithélium nasal) : Les particules qui se déposent dans les voies 
nasales (région ET) sont éliminées de différentes façons selon la zone  du dépôt et les 
caractéristiques physico-chimiques des particules (EPA des É.-U., 2004). Pour ce qui est 
surtout des particules insolubles, le dépôt dans la zone postérieure est éliminé par transport 
mucociliaire vers le nasopharynx (suivi par une possible  ingestion des particules), tandis que le 
dépôt dans la zone antérieure et le transport mucociliaire subséquent mènent à la région 
vestibulaire des voies nasales, où la clairance a lieu lorsque la personne éternue, se mouche ou 
souffle. Les particules solubles qui se déposent sur l’épithélium nasal se diffusent dans le 
mucus et atteignent les cellules sous-jacentes. Une fois dissoutes, les substances/particules 
peuvent être transférées vers les vaisseaux sanguins des voies nasales, qui sont bien 
vascularisées. Dans une étude réalisée à l’aide de desmopressine administrée par voie nasale, 
Newman et coll. (2004) ont démontré que le site du dépôt avait une incidence sur les 
concentrations plasmatiques du médicament, les concentrations plasmatiques élevées étant 
attribuées au dépôt dans la zone antérieure en raison d’une clairance mucociliaire plus lente 
que ce qui est observé au site postérieur. Le transfert des PUF dans l’épithélium olfactif 
jusqu’au neurone olfactif résulte en une accumulation subséquente dans le bulbe olfactif 
(Oberdörster et coll., 2004; Elder et coll., 2006) et le cerveau (Oberdörster et coll., 2004; Kim JS 
et coll., 2006).  

Région trachéobronchique : Les particules peu solubles qui se déposent dans la région TB 
sont éliminées par transport mucociliaire vers l’oropharynx, puis possiblement par ingestion. 
Selon la dose d’exposition, le taux de clairance mucociliaire et le types de cellules à proximité, 
les particules peuvent aussi traverser l’épithélium par endocytose, atteignant la région 
péribronchique, où les particules peuvent être phagocytées par des macrophages des voies 
aériennes. Les particules peu solubles peuvent aussi pénétrer la lumière des voies aériennes à 
partir de la muqueuse bronchique ou bronchiolaire. Les particules solubles peuvent traverser 
l’épithélium et atteindre la circulation systémique, et il a été démontré qu’elles peuvent aussi 
être éliminées par transport mucociliaire (EPA des É.-U., 2004). 

Région alvéolaire : L’AQCD sur les PM de l’EPA des É.-U. (2004) présente une bonne analyse 
des processus qui régissent la clairance des particules de l’espace alvéolaire. Par le biais de la 
phagocytose, les macrophages alvéolaires (MA) participent à la clairance non absorptive des 
particules peu solubles qui se déposent dans la région alvéolaire.  

Une fois phagocytées par les macrophages, les particules sont généralement éliminées de la 
région alvéolaire et transportées vers le pharynx soit a) en passant par le système mucociliaire, 
b) par transfert dans l’interstitium vers un conduit lymphatique, ou c) possiblement en traversant 
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l’endothélium des capillaires alvéolaires et en pénétrant directement le système sanguin. La 
migration et le regroupement des particules et des MA dans les poumons peuvent entraîner la 
redistribution des dépôts initialement diffus en agrégats locaux. Certaines particules ou certains 
composants des particules peuvent aussi se fixer aux membranes des cellules épithéliales, aux 
macromolécules ou à d’autres composants cellulaires, ce qui retarde leur clairance des 
poumons. Pour les particules solubles, les processus d’absorption comprennent la dissolution 
dans le fluide alvéolaire de surface, suivie du transport dans l’épithélium et dans l’interstitium, 
puis de la diffusion dans la circulation lymphatique ou systémique. 

De récentes recherches ont mis l’accent sur les mécanismes de clairance spécifiques pour les 
PUF dans les poumons. Comme les PUF sont très petites (généralement à l’échelle 
nanométrique), les mécanismes de clairance peuvent être différents de ceux qui sont observés 
pour les particules plus grosses, puisqu’un transfert direct, non phagocytotique et rapide par le 
biais de mécanismes semblables à la diffusion a été décrit pour les PUF dans les poumons 
(Takenaka et coll., 2004, 2006; Geiser et coll., 2005). Par conséquent, il est possible que les 
PUF inhalées soient transférées des poumons vers la circulation systémique afin d’être 
éliminées par le biais d’autres mécanismes, comme l’élimination rénale ou hépatique. Ces 
résultats peuvent ne pas être valables pour toutes les PUF, puisque certaines recherches n’ont 
pas été en mesure de démontrer le transfert des PUF vers la circulation systémique chez les 
humains (Wiebert et coll., 2006a, 2006b). Les résultats associés aux PUF doivent tenir compte 
de la taille des particules, de leur composition chimique, de leur interaction avec 
l’environnement cellulaire, de leur solubilité et d’autres facteurs.     

14.2.5.2 Cinétique de la clairance 

Le temps réel durant lequel a lieu la clairance des particules déposées a une incidence sur la 
dose cumulative conservée par les voies respiratoires ainsi que sur la dose transférée aux 
organes extrapulmonaires (EPA des É.-U., 2004).  

Région extrathoracique (épithélium nasal) : Dans le nez, le transport, par le mouvement du 
mucus des voies nasales, des particules peu solubles déposées postérieures aux voies nasales 
se déroule en 10 à 20 minutes environ (EPA des É.-U., 2004).  

Région trachéobronchique : La clairance des particules déposées dans la région TB se 
déroule généralement en 24 heures; toutefois, il semble que la clairance des particules de la 
région TB comporte à la fois un volet lent et un volet rapide. Des données expérimentales ont 
démontré que dans certaines circonstances, la moitié des particules déposées dans la région 
TB sont éliminées dans les 24 heures suivant le début de l’exposition, tandis que l’autre moitié 
est assujettie à une clairance biphasique, soit une demi-vie d’élimination de 2-3 jours pour une 
petite proportion des particules déposées, et une demi-vie d’élimination de 50 à 90 jours pour le 
reste des particules déposées (Möller et coll., 2004).  

On croit que plusieurs facteurs, influençant la clairance des particules dans la région TB, 
peuvent entraîner une rétention plus longue des particules déposées dans la région TB dans 
certaines circonstances. Le mouvement du mucus dans la région TB est rapide; toutefois, la 
vitesse de la clairance mucociliaire diminue progressivement dans les voies aériennes distales. 
Plus précisément, il semble y avoir une phase de clairance plus lente pour les particules 
déposées dans les petits arbres bronchiques (associés à des bronchioles d’un diamètre 
inférieur à 1 mm), ce qui indique que le transport mucociliaire peut jouer seulement un rôle 
mineur dans la clairance des particules déposées dans les ramifications fines du TB.  

Cela a été démontré par Kreyling et coll. (2004), qui ont constaté que seulement 20 % des PUF 
déposées sont éliminées de la région bronchiolaire par le mécanisme de clairance mucociliaire, 
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le reste des PUF étant retenues à long terme. Par conséquent, le dépôt plus important et la 
clairance mucociliaire moins efficace dans cette région pourraient expliquer la charge 
particulaire plus élevée à certains endroits des voies aériennes, comme celle observée aux 
bifurcations des voies aériennes (EPA des É.-U., 2004). De plus, les données de Möller et coll. 
(2004) indiquaient qu’une partie du mécanisme de clairance à long terme pourrait être régie par 
les MA.  

Région alvéolaire : Par rapport aux voies aériennes où le transport mucociliaire est important, 
le processus de clairance des particules déposées dans la région alvéolaire est beaucoup plus 
lent et se déroule généralement en plusieurs phases (EPA des É.-U., 2004). Selon la taille et la 
composition chimique des particules, les particules déposées dans la région alvéolaire sont 
phagocytées rapidement (généralement dans les 24 heures suivant le dépôt) par les MA. La 
vitesse de clairance des MA chargés de particules par le biais du système mucociliaire dépend 
de l’endroit de la prise en charge par rapport à l’extrémité distale de la couche de mucus. 
Certaines données probantes ont démontré que les trajets et la cinétique de clairance dans la 
région alvéolaire sont fonction de la taille des particules. Par exemple, la plupart des particules 
fines qui font plus de 100 nm sont phagocytées par les MA; toutefois, comme les PUF peuvent 
seulement être phagocytées en partie par les MA, on s’attend à ce que leur élimination des 
poumons périphériques soit différente de celle des particules plus grosses (Kreyling et coll., 
2004; Semmler et coll., 2004). On présume généralement que la proportion des PUF éliminées 
par les MA est moins élevée que pour les particules plus grosses parce que la phagocytose des 
PUF est peu efficace, bien que certaines études n’aient signalé aucune différence entre la 
cinétique de clairance des PUF et celle des particules plus grosses (Semmler et coll., 2004). De 
plus, l’activité chimique à la surface des particules, l’obstruction des procédés cellulaires par la 
présence physique de la particule à la surface des macrophages, ou les deux, peuvent avoir 
pour effet de modifier le fonctionnement des MA. Moss et Wong (2006) ont proposé un 
paramètre dose-réaction axé sur la surface active extrapolée des particules par rapport à la 
surface cumulative des MA exposés afin de décrire l’effet toxique (dégradation des fonctions 
des macrophages) qu’entraîne l’exposition aux particules. Certaines études ont démontré que 
les MA ne peuvent pas reconnaître et phagocyter efficacement les particules très petites 
(Takenaka et coll., 2004, 2006; Geiser et coll., 2005). Les ouvrages scientifiques font état d’au 
moins deux processus de clairance pour les PUF. En plus de la phagocytose par les 
macrophages, qui a lieu surtout pour les particules déposées qui font plus de 0,1 µm, les PUF 
plus petites semblent pénétrer rapidement les membranes frontières des poumons – une 
caractéristique unique des particules insolubles. L’argent métallique et le carbone élémentaire 
(CE) ont été éliminés efficacement des poumons, tandis que l’iridium (Ir) et de faibles 
concentrations d’oxyde de cadmium sont restés dans les poumons (Semmler et coll., 2004; 
Takenaka et coll., 2004, 2006; Geiser et coll., 2005). Plusieurs propriétés des particules, y 
compris les propriétés physicochimiques des particules comme la taille, la solubilité in vivo ou 
l’affinité de liaison aux membranes cellulaires, peuvent expliquer cet écart. En plus de la 
solubilité des particules, l’affinité de liaison des particules aux  membranes épithéliales pourrait 
jouer un rôle dans la rétention des particules dans les poumons : les PUF d’oxyde de cadmium, 
par exemple, pour lesquelles la solubilité in vivo du cadmium ne semblait pas être un facteur 
puisque les PUF de cadmium ont été retenues dans les poumons (Takenaka et coll., 2004). 
Après une exposition à court terme à des particules d’oxyde de cadmium à de faibles 
concentrations, les particules de cadmium déposées peuvent se fixer efficacement aux 
membranes cellulaires et être retenues dans les poumons. Toutefois, à des concentrations 
élevées de cadmium, le transfert systémique avait lieu, en raison probablement de la 
destruction préalable de la frontière air-sang par le cadmium (Takenaka et coll., 2004). 
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Les particules insolubles qui se déposent dans la région alvéolaire et qui ne sont pas 
phagocytées par les MA peuvent traverser l’épithélium en quelques heures et atteindre la 
circulation systémique ou lymphatique. Plusieurs études sur la dosimétrie des particules 
inhalées ont cherché à confirmer l’existence d’un mécanisme de transfert dans le cadre du 
processus de clairance, et l’AQCD sur les PM de l’EPA des É.-U. (2004) a examiné un certain 
nombre de ces études. Pour les petites PUF, l’accès à l’interstitium et la prise en charge 
lymphatique étaient plus élevés que pour les grosses particules de même composition (EPA 
des É.-U., 2004). Lorsqu’elles sont inhalées, des nanoparticules de tailles spécifiques se 
déposent efficacement par des mécanismes de diffusion dans toutes les régions de l’appareil 
respiratoire. La petite taille des particules facilite leur prise en charge dans les cellules et la 
transcytose à travers les cellules épithéliales et endothéliales jusque dans la circulation 
sanguine et lymphatique (Kreyling et coll., 2004), et leur permet d’atteindre des organes 
extrapulmonaires potentiellement sensibles et d’être excrétées par des mécanismes rénaux ou 
hépatiques (Semmler et coll., 2004; Mills et coll., 2006). Bien que des propriétés propres aux 
particules, y compris la tendance de certaines formes à s’agglomérer, aient atténué le 
mouvement dans le système circulatoire, certaines données probantes ont indiqué une capacité 
de transfert dans des délais bien plus courts qu’une heure. L’accumulation subséquente dans 
d’autres organes (le foie, par exemple) a été observée, mais les études présentent des résultats 
considérablement différents en ce qui a trait à la proportion des PUF transférées. 

Les particules solubles sont éliminées rapidement des alvéoles par absorption à travers la 
surface épithéliale et atteignent la circulation systémique. Le taux d’absorption semble varier 
selon la taille des particules, les solutés de poids moléculaire élevé étant éliminés plus 
lentement. Les propriétés physicochimiques des particules déposées peuvent aussi avoir une 
incidence sur le taux d’absorption. Comme pour les particules insolubles absorbées, les 
particules dissoutes qui pénètrent la circulation peuvent atteindre les organes extrapulmonaires; 
plusieurs études démontrant ce phénomène ont été examinées par l’EPA des É.-U. (2004).  

14.2.5.3 Surcharge de particules 

La surcharge peut être définie comme étant la charge alvéolaire qui entraîne des taux de 
clairance de deux à quatre fois moins élevés que les taux de clairance normaux. L’AQCD sur 
les PM de l’EPA des É.-U. (2004) a indiqué que la surcharge chez les humains est encore peu 
comprise, mais qu’elle peut être un facteur important chez les personnes qui ont des poumons 
en mauvais état. Dans ces poumons, la surcharge des particules pourrait réduire 
considérablement l’efficacité des mécanismes de clairance des poumons et entraîner des 
dommages additionnels aux tissus déjà en mauvais état.  

Le phénomène de surcharge des particules dans les poumons des rats à la suite d’une 
exposition à des particules à faible toxicité est important pour la compréhension de 
l’extrapolation des données obtenues chez les animaux de laboratoire aux humains pour 
l’évaluation des risques. L’efficacité réduite de la clairance des particules, la séquestration des 
particules et le transfert lymphe-nœud des particules, l’inflammation chronique avec prolifération 
des cellules épithéliales et, éventuellement, le développement de tumeurs du poumon ont été 
observés chez les rats lorsque la charge de particules dans les poumons est très élevée, mais 
ce phénomène n’est pas observé chez les autres rongeurs, et on ne sait pas s’il survient chez 
les humains. Dans des conditions de surcharge, les rats peuvent être plus vulnérables que les 
humains en raison de leurs taux de clairance alvéolaire moins élevés et de leurs défenses 
antioxydantes moins efficaces (Brown et coll., 2005). 
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14.2.6 Modélisation du dépôt des particules dans l’appareil 

respiratoire 

Un ensemble de modèles mathématiques ont été conçus afin de mieux comprendre les 
mécanismes de dépôt, de clairance et de rétention des particules dans les poumons. 
L’avantage de ces modèles est qu’ils permettent d’examiner un vaste éventail de facteurs qui 
sont difficiles ou impossibles à examiner sur des sujets vivants. L’AQCD sur les PM de l’EPA 
des É.-U. (2004) a présenté un examen approfondi de ces modèles. Les auteurs ont identifié 
trois éléments nécessaires à l’élaboration d’un modèle mathématique : une description 
mathématique de la structure des voies aériennes, une description de l’efficacité pour différents 
mécanismes de dépôt et des structures anatomiques, et une description computationnelle du 
transport et du dépôt  des particules dans les voies aériennes. La plupart des modèles 
produisent des résultats qui correspondent aux données expérimentales pour une variété de 
points, notamment une différence dans le dépôt des PM grossières et des PM fines, un dépôt 
plus important chez les enfants que chez les adultes, l’influence des maladies des voies 
respiratoires sur les taux de dépôt et l’agrégation des particules très petites dans les voies 
aériennes qui modifient le profil de dépôt. Bien qu’il soit nécessaire de poursuivre la validation 
et le développement de ces modèles, ces derniers peuvent être utiles pour comprendre le dépôt 
des PM dans les voies respiratoires et mieux analyser les résultats d’études toxicologiques. 

Le transport dans les voies aériennes constitue le principal mécanisme de transfert des 
matières en suspension dans l’air vers les différentes régions des poumons. Le dépôt des 
particules dans les voies respiratoires humaines est un phénomène extrêmement complexe qui 
est régi par un vaste éventail de facteurs qui interagissent et se chevauchent (voir sections 
14.2.2, 14.2.3 et 14.2.4). Bien que, dans ce contexte, le terme « modélisation de la 
dosimétrie » se rapporte généralement à des modèles mathématiques, certains aspects de la 
modélisation englobent aussi l’utilisation de modèles trois-dimensions des voies respiratoires 
des humains ou d’animaux de laboratoire. 

14.2.6.1 Modèles moulés 

Des modèles moulés peuvent être conçus à l’aide de renseignements obtenus à partir d’images 
par résonance magnétique ou de spécimens de cadavres. L’utilisation d’un moule nasal plutôt 
que des animaux vivants comporte plusieurs avantages. D’abord, avec un moule nasal, on peut 
reproduire et mesurer le dépôt de particules en fonction d’une vaste gamme de débits d’air et 
de tailles de particules. Ensuite, l’utilisation de moules nasaux facilite la mesure du dépôt des 
particules durant les phases d’inspiration et d’expiration. Finalement, l’utilisation des moules 
représentant les voies nasales permet, en démantelant le moule,  de mesurer le dépôt de 
particules à un endroit précis des voies aériennes (Kelly et Asgharian, 2003). Toutefois, il y a 
des différences importantes entre les moules du nez fabriqués à partir d’échantillons post-
mortem et les voies aériennes nasales d’animaux vivants pour ce qui est de la géométrie des 
voies aériennes. On constate notamment des différences dans l’élasticité des passages des 
voies aériennes, l’adhérence des particules à la surface des voies aériennes, la température et 
l’humidité de l’air dans les passages des voies aériennes et l’appareil d’inhalation utilisé, soit 
des tubes pour le moule nasal et un masque pour les animaux vivants. 

Malgré ces différences, les résultats de certaines études indiquent qu’il est possible d’obtenir 
des estimations fiables du dépôt nasal en utilisation des moules nasaux de rats comme 
modèles de rats vivants dans le cadre d’études sur le dépôt des particules. Par exemple, les 
résultats sur l’efficacité du dépôt constatés sur un modèle moulé de rat pour les tailles de PM 
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allant de 0,5 à 4 µm correspondaient aux résultats des études réalisées sur des animaux 
vivants (Kelly et Asgharian, 2003).  

De petites différences dans la construction des modèles moulés des voies aériennes nasales 
ont eu des effets minimes sur l’efficacité du dépôt nasal pour les PUF de 0,005 à 0,15 µm (Kelly 
et coll., 2004a). En général, la tendance observée dans le cadre de la présente étude, selon 
laquelle le dépôt augmente avec la diminution de la taille des particules, correspond aux 
résultats des études précédentes sur le dépôt de nanoparticules dans des répliques nasales 
fabriquées à partir de différentes méthodes et d’après différents paramètres des voies 
aériennes nasales. En revanche, de petites différences dans la fabrication des modèles de 
voies aériennes nasales étaient étroitement associées aux différences dans le dépôt nasal par 
inertie pour les particules de plus de 1 µm (Kelly et coll., 2004b). Les auteurs ont indiqué que 
les différences dans l’efficacité du dépôt étaient attribuables en partie aux écarts dans les 
plaques d’assemblage utilisées et aussi dans la rugosité de surface des  répliques moulées. 
Généralement, les résultats obtenus à l’aide de modèles moulés correspondent aux résultats 
observés dans le cadre d’études expérimentales chez des animaux. 

14.2.6.2 Modèles dosimétriques informatisés 

Les modèles dosimétriques du poumon offrent une approche mécaniste fondée sur la biologie 
et permettent de prévoir le comportement des particules inhalées en décrivant les facteurs 
physiques et physiologiques qui ont une incidence sur la rétention, la clairance et le dépôt des 
particules inhalées (Kuempel et coll., 2006). Le choix d’un modèle de poumon est primordial 
pour prévoir de façon précise le comportement des particules inhalées. Généralement, la 
grande majorité des modèles mathématiques de dépôt des aérosols sont de nature empirique, 
déterministe ou stochastique (Martonen et coll., 2005). Les modèles empiriques se fondent sur 
la mise en correspondance des relations numériques avec les données expérimentales, comme 
le dépôt pulmonaire régional ou total des aérosols, tandis que la modélisation déterministe vise 
à quantifier les caractéristiques physiques des poumons et la dynamique des fluides et des 
particules associée à la respiration par des expressions mathématiques simples, et à calculer 
ensuite le mouvement des particules. Comme les modèles déterministes visent à déterminer les 
profils de dépôt simulés des particules uniquement en fonction des paramètres d’entrée dans le 
modèle, un même profil de dépôt est obtenu pour tout ensemble de paramètres d’entrée dans 
un modèle. En revanche, dans le cadre de la modélisation stochastique, aucune valeur discrète 
n’est attribuée aux paramètres d’entrée; ce modèle utilise une répartition des valeurs, qui elles-
mêmes se fondent sur des mesures expérimentales. Ces paramètres morphométriques peuvent 
comprendre le diamètre et la longueur des voies aériennes ainsi que les angles de bifurcation. 
En tenant compte de l’écart dans les entrées, les modèles stochastiques produisent des 
résultats qui représentent des répartitions de valeurs de sortie prévues plutôt que seulement  
des estimations ponctuelles. 

14.2.6.2.1 Modèles empiriques 

L’AQCD sur les PM de l’EPA des É.-U. (2004) a examiné plusieurs modèles mathématiques, y 
compris de récents modèles de dynamique des fluides pour le dépôt des particules ainsi que 
deux modèles mathématiques communément utilisés : le LUDEP (programme d’évaluation des 
doses dans les poumons) de la CIPR (CIPR, 1994) et le modèle MPPD-1 de l’Institut national 
de la santé publique et de la protection de l’environnement, en collaboration avec le Centre pour 
la santé du CIIT (CIIT, 2005; Brown et coll., 2005). Les deux modèles peuvent être utilisés pour 
prévoir le dépôt pulmonaire régional des particules chez les humains normaux, bien que, tel 
qu’attendu, chaque modèle informatique produise des résultats quelque peu différents en ce qui 
concerne l’efficacité du dépôt des particules. Ces modèles informatiques présentent des doses 
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de dépôt « moyennes » pour l’ensemble du poumon, la région TB et d’autres régions 
anatomiques comme des lobes pulmonaires spécifiques et, dans certains cas, chaque 
génération du TB. Toutefois, les « points chauds » de dépôt local (zones de dépôt élevé par 
rapport aux surfaces avoisinantes) ne sont pas modélisés.  

Ces modèles mathématiques présument que toutes les cellules dans une voie aérienne donnée 
reçoivent la même dose de dépôt de particules; ils sous-estiment donc les doses locales 
transférées aux cellules dans des zones spécifiques, comme les carènes (par exemple, les 
diviseurs de débit ou les régions de bifurcation) dans la région TB (Phalen et Oldham, 2006). 
De plus, ces modèles sont limités pour ce qui est de la taille des particules modélisées; par 
exemple, le modèle MPPD peut seulement prédire efficacement le dépôt de particules d’un 
diamètre allant de 0,01 à 20 µm (Brown et coll., 2005). 

L’AQCD sur les PM de l’EPA des É.-U. (2004) a signalé qu’au fil des ans, il y a eu des 
améliorations considérables dans la modélisation mathématique et informatique de la 
dynamique des fluides pour l’évaluation du dépôt, de la clairance et/ou de la rétention des 
particules. Néanmoins, les modèles qui utilisent une morphologie simpliste des poumons et des 
modes d’écoulement d’air idéalisés formulent inévitablement un certain nombre d’hypothèses 
en ce qui a trait aux procédés de dépôt, et les prédictions de ces modèles peuvent varier 
considérablement. D’autres renseignements sur l’entrée et les limites des données pour les 
modèles MPPD sont présentés dans les analyses réalisées par l’EPA des É.-U. (2004) et 
Brown et coll. (2005). 

14.2.6.2.2 Modèles déterministes 

Plus récemment, les avancées technologiques liées aux ressources informatiques ont entraîné 
l’élaboration de modèles sur la dynamique numérique des fluides et des particules (DNFP) qui 
permettent de simuler le mouvement des particules d’après des simulations de dynamique 
numérique des fluides (DNF). La modélisation de la DNF permet de modifier facilement des 
paramètres du système comme les débits d’écoulement, la taille des particules, la géométrie 
anatomique et diverses conditions d’élimination (Longest et Oldham, 2006). Généralement, les 
modèles de DNF antérieurs se fondaient sur des mesures de moules et des géométries 
idéalisées ou sur le modèle Weibel du poumon, qui est un ensemble de bifurcations récurrentes 
et symétriques servant à simuler les voies aériennes et les modes de dépôt des particules dans 
les voies aériennes pulmonaires. Les améliorations apportées à la modélisation du dépôt local 
des aérosols avec l’aide de techniques de DNF offrent une approche sans précédent pour 
l’étude du dépôt des particules inhalées dans des modèeles de voies aériennes humaines 
réalistes. L’utilisation des techniques de DNF pour prévoir les modes de dépôt local dans les 
voies respiratoires humaines nécessite l’intégration de caractéristiques anatomiques détaillées 
de la structure des voies aériennes, de paramètres physiologiques comme les modifications de 
la conformation  géométrique des voies aériennes durant l’inspiration et l’expiration et des 
mécanismes de dépôt pertinents (impaction par inertie, sédimentation gravitationnelle, 
mouvement brownien, dépôt thermophorétique, précipitation électrostatique, etc.). 

L’étude du dépôt des particules à l’aide de la DNFP combine la solution mathématique sur les 
vitesses des fluides à la solution des équations sur la trajectoire des particules élaborées à 
partir de la deuxième loi de Newton. La méthode de la DNFP tient compte des effets des modes 
d’écoulement complexes sur le mouvement des particules et le dépôt dans les voies 
respiratoires (Heraty et Quinlan, 2004; Martonen et coll., 2005). En fait, le modèle de DNFP 
créé par Martonen et coll. (2005) indiquait la présence d’une transition de l’écoulement 
laminaire à l’écoulement turbulent dans les voies nasales durant l’inspiration. Pour expliquer 
cette transition, les auteurs ont proposé la présence de différentes structures d’écoulement, 
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notamment des écoulements bifurquants (aux arêtes des cornets nasaux), des écoulements 
secondaires (aux passages courbés des voies respiratoires), des écoulements en 
développement (aux entrées des voies aériennes et après les bifurcations) et des écoulements 
entièrement formés (dans les voies aériennes de longueur suffisante). La structure 
d’écoulement peut même varier à l’intérieur d’une même section transversale.  

Par exemple, un écoulement progressif (laminaire) peut exister entre les cornets nasaux, tandis 
qu’il peut y avoir un écoulement très convectif (turbulent) dans la voie de passage principale. 
Cette nouvelle approche s’harmonisait bien avec les données expérimentales obtenues à partir 
d’un modèle moulé des voies nasales humaines pour une vaste gamme de débits d’écoulement 
(de 4 à 30 L/min.) et de tailles de particules (de 0,001 à 0,1 µm). 

Asgharian et Price (2004) ont comparé trois modèles de transport d’écoulement d’air dans un 
poumon d’humain adulte. Les résultats indiquaient que, même si l’hypothèse de la dilatation 
uniforme de l’air et les modèles de contraction des poumons élastiques semblaient adéquats 
pour les prédictions du dépôt régional et du dépôt total des particules dans les poumons, 
l’évaluation précise du dépôt local de particules et du dépôt de particules dans des endroits 
spécifiques nécessiterait des modèles de ventilation des poumons plus détaillés qui tiendraient 
compte de la dilatation lobaire non uniforme qui résulte de la variation de pression dans la 
cavité pleurale. Partridge et Javeed (2004) ont fait état d’un modèle informatisé qui calcule le 
dépôt régional des PM à partir d’un volume d’air donné qui pénètre le corps humain et traverse 
l’appareil respiratoire. Ils ont constaté que plusieurs facteurs, notamment le diamètre 
aérodynamique des particules, constituaient des caractéristiques importantes des particules 
dans les prévisions du dépôt des aérosols ambiants. Les résultats de cette étude ont démontré 
que, même si les particules de petit diamètre aérodynamique pénétraient profondément dans 
les voies respiratoires (la région alvéolaire interstitielle), une quantité considérable de PUF de 
petite taille se déposait dans la région ET. En revanche, la grande majorité des particules 
grossières se déposaient dans la région supérieure de l’appareil respiratoire, même si une 
petite proportion de ces particules atteignait la région plus profonde du poumon. Ce rapport 
tenait également compte de nouveaux facteurs comme les caractéristiques de séparation 
chimique des particules adsorbées et la dissolution des particules, soit des facteurs qui ont une 
incidence sur l’exposition aux doses durant le transfert des particules le long des  voies 
respiratoires et durant les processus de dépôt et de clairance.  

Oldham (2006) a recommandé plusieurs étapes visant à améliorer la modélisation dosimétrique 
de la DNF : d’abord, il s’agit d’améliorer les modèles géométriques utilisés autant dans les 
expériences sur le dépôt des aérosols que dans les simulations de la DNF; ensuite, il faut 
intégrer tous les mécanismes de dépôt pertinents dans les simulations de la DNF; finalement, il 
faut établir un consensus concernant le niveau de précision pour la validation des prédictions 
faisant appel à la DNF. Minard et coll. (2006) ont proposé l’utilisation d’une technique d’imagerie 
par résonance magnétique qui permette non seulement la visualisation des gaz aux petites 
échelles anatomiques, mais aussi la mesure du transport des gaz. Oldham a aussi indiqué que 
les modèles de DNF et les études expérimentales sur le dépôt des aérosols devaient intégrer 
des facteurs comme le mouvement des voies aériennes chez des sujets vivants par suite des 
manœuvres respiratoires et des pulsations cardiaques, ainsi que les effets thermiques des 
aérosols inhalés et des surfaces des voies aériennes. 

Dans l’ensemble, la modélisation de la dosimétrie des particules permet de prévoir les 
concentrations totales, régionales et locales des particules inhalées dans l’appareil respiratoire. 
À l’avenir, il sera essentiel de développer et de valider des modèles numériques de plus en plus 
perfectionnés qui permettront l’évaluation du dépôt des particules aux échelles locale et 
régionale et des modèles qui tiendront compte de la variabilité biologique et du réalisme pour 
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améliorer la prévision des effets des particules inhalées sur la santé, et surtout pour extrapoler 
aux humains les résultats des études toxicologiques réalisées sur les animaux (Martonen et 
coll., 2005). 

 

14.2.7 Variation inter-espèces  

De nombreuses données sur la toxicité des PM proviennent d’expériences en  laboratoire 
réalisées sur des animaux exposés par inhalation ou par instillation intra-trachéale. Pour 
extrapoler les résultats observés sur des animaux de laboratoire à des humains exposés dans 
des conditions similaires, il faut bien comprendre les similitudes et les différences en ce qui a 
trait à la dosimétrie des PM entre les différentes espèces. Pour comparer les résultats des 
études dosimétriques sur des animaux à ceux observés chez les humains, il faut tenir compte 
des éléments suivants : 1) les différences dans les protocoles d’exposition en laboratoire et les 
calculs dosimétriques, 2) les différences anatomiques et physiologiques entre les poumons des 
animaux et les poumons des humains et 3) l’intégration des éléments ci-dessus dans 
l’extrapolation des modèles inter-espèces. 

14.2.7.1 Différences dans les protocoles d’exposition en laboratoire 

Les protocoles concernant l’inhalation des particules par les humains englobent généralement 
des modes de respiration uniformisés. En revanche, les études sur des animaux de laboratoire 
peuvent être réalisées selon diverses conditions de respiration comme la ventilation spontanée, 
la ventilation contrôlée et différents degrés de sédation. En outre, l’utilisation de différentes 
techniques d’exposition comme le masque nasal, l’embout buccal, le tube buccal ou l’intubation 
trachéale sur les modèles animaux entraîne des variations dans les profils de dépôt pulmonaire 
régional.  

La variation dans la taille des particules a aussi une incidence sur le profil de dépôt dans les 
voies respiratoires des humains et celui des rats; de plus, il faut tenir compte de la pertinence 
de la taille des particules expérimentales par rapport aux concentrations ambiantes. Les 
différentes tailles de particules auxquelles les humains sont couramment exposés compliquent 
l’extrapolation des données dosimétriques observées chez les rats, puisque les animaux sont 
rarement exposés simultanément à tous les modes de particules (mode grossier, mode 
accumulation et mode ultrafin) dans le cadre des expériences en laboratoire. La taille des 
particules et, par conséquent, la répartition des tailles de particules, sont importantes parce que 
le dépôt fractionnel et la région du dépôt dans les poumons varient en fonction de la taille des 
particules. Les implications dosimétriques des différences inter-espèces dans le dépôt et la 
clairance des particules chez les rats et les humains sont abordées à la Section 14.2.7.3. 

La durée d’exposition différente entre les rats et les humains constitue une autre spécificité dont 
il faut tenir compte. Le protocole d’inhalation pour les rats comprend généralement une période 
d’exposition quotidienne de 6 heures au mélange d’air testé, suivie d’une période d’exposition 
de 18 heures à l’air filtré 5 jours par semaine. Pour les humains, l’exposition aux PM survient 
durant le jour pendant le travail, l’exercice ou le repos, et se poursuit la nuit durant le sommeil. 

14.2.7.2 Différences anatomiques et physiologiques entre les poumons des 
humains et les poumons des animaux de laboratoire (particulièrement l’anatomie 
du rat) 

L’extrapolation des données observées chez les rats aux humains nécessite la caractérisation 
des différences entre les espèces et de plusieurs mises en garde démontrées dans différents 
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modèles mathématiques. Certaines différences dont on tient généralement compte lors de 
l’extrapolation des données inter-espèces sont présentées au Tableau 14.4, qui porte sur les 
différences anatomiques et physiologiques entre les humains et les rats. 

De ces différences, deux sont particulièrement importantes dans le cadre de la présente 
discussion : les disparités dans les voies respiratoires des entre les deux espèces et les 
différences dans la cinétique de clairance. Sur le plan anatomique, la structure 
d’embranchement monopodiale des poumons du rat diffère de la nature dichotomique 
symétrique des poumons humains. La structure des poumons du rat permet une plus grande 
pénétration des grosses particules dans la région alvéolaire (Brown et coll., 2005). De plus, les 
rats n’ont pas de bronchioles respiratoires, qui constituent un foyer de maladie chez les 
humains. En outre, les rats (et d’autres espèces animales de laboratoire) respirent 
obligatoirement par le nez, tandis que les humains respirent généralement par le nez au repos, 
et passent graduellement à une respiration par la bouche à mesure que le besoin en oxygène 
augmente, comme c’est le cas durant un exercice léger ou modéré. 

Tableau 14.4 Paramètres anatomiques et valeurs de clairance et de ventilation utilisés 
dans les calculs des modèles dosimétriques, pour les humains et les rats:Brown et al., 
2005 

 Humain Rat 

Alvéoles 4,86E+08 1,97E+07 

Macrophage / alvéole 12,3 1.5 

Macrophage, capacité volumique 1,5 1 

Trachée, vitesse du mucus 5,5 1.9 

Mode de respiration Nez et bouche Nez seulement 

 

Symétrie des poumons Dichotomie symétrique Monopodial 

Bronchioles Oui Non 

Demi-vie de rétention, 
trachéobronchique 

De 4 à10 h De 1 à 2 h 

Demi-vie de rétention, alvéoles Jusqu’à 2 ans De 60 à 80 jours 

De surcroît, le taux de clairance de la région TB et de la région alvéolaire est plus élevé chez 
les rats que chez les humains. La demi-vie de rétention dans la région TB va de 1 à 2 heures 
chez les rats, et de 4 à 10 heures chez les humains en santé (Hoffmann et Asgharian, 2003). 
Par conséquent, les rats retiennent une dose totale de particules déposées moins importante 
que les humains dans la région TB et la région alvéolaire (Brown et coll., 2005). La clairance 
plus lente dans la région alvéolaire que dans la région TB donne lieu à une demi-vie derétention 
de 60 à 80 jours chez les rats, mais qui va jusqu’à deux ans chez les humains. De plus, les rats 
exposés de façon chronique à des PM insolubles atteindront un état constant (le point auquel la 
clairance des particules est équilibrée par le dépôt de particules et auquel la masse des PM 
retenus dans les poumons approche une valeur presque constante) en quelques mois pour la 
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région alvéolaire, tandis que les humains n’atteindront cet état constant qu’après 10 ans 
d’exposition. Cela est attribuable au taux de clairance plus rapide chez les rats que chez les 
humains. En outre, les rats sont souvent exposés à une surcharge de PM qui peut excéder la 
capacité des mécanismes de clairance et des défenses antioxydantes. 

14.2.7.3 Dosimétrie des PM – Comparaison entre les rats et les humains 

Compte tenu des différences dans la structure anatomique des voies respiratoires et la 
physiologie, l’efficacité du dépôt des particules qui ont un DAE de plus de 5 µm est de près de 
100 % dans la région ET chez la plupart des animaux de laboratoire, ce qui n’est pas le cas 
chez les humains. Les particules de cette taille se déposent un peu moins dans la région TB 
des animaux de laboratoire que chez les humains. Cela s’explique par la plus grande efficacité 
de dépôt observé dans la région ET des animaux de laboratoire (en raison des voies nasales 
plus longues et de la respiration obligatoire par le nez). En outre, chez les animaux de 
laboratoire, le dépôt fractionnel de pointe des particules qui ont un DAE de 1 µm dans la région 
alvéolaire est moins élevé que chez les humains (EPA des É.-U., 2004).  

Les conséquences des différences dans l’efficacité du dépôt de particules chez les animaux de 
laboratoire se dégagent facilement lorsqu’on examine l’exemple du rat. Pour définir une dose 
normalisée chez les rats, il se peut que l’on doive apporter une modification considérable à la 
concentration d’exposition des rats afin d’obtenir une dose équivalente au taux d’exposition 
environnementale pertinent aux humains. À un taux d’exposition aux PM faible à modéré, les 
concentrations  auxquelles les rats doivent être exposés pour présenter une charge pulmonaire 
similaire à celle des humains sont beaucoup plus élevées, puisque les rats affichent un dépôt 
fractionnel plus élevé dans la région ET et un taux de clairance plus rapide des PM dans les 
poumons que les humains. Dans le même ordre d’idées, pour obtenir une dose aigüe 
comparable par surface alvéolaire chez les rats, par rapport aux humains exposés aux PM au 
cours d’un exercice moyen à élever, la concentration de PM administrée aux rats devra être 
plus élevée que pour les humains.  

Miller et coll. (1995) ont présenté un exemple de dosimétrie comparative pour l’exposition aux 
particules. Leurs conclusions indiquent que, bien que le dépôt en termes de masse par unité de 
surface alvéolaire ne soit différent chez les humains et chez les rats, les paramètres 
dosimétriques fondés sur le nombre de particules en fonction de différents facteurs 
anatomiques (unité ventilatoire, alvéole ou MA) sont considérablement différents entre les rats 
et les humains, particulièrement pour les particules dont la taille varie entre 0,1 et 0,3 µm. 
D’après les calculs par unité ventilatoire ou par alvéole, les humains reçoivent un nombre 
beaucoup plus élevé de particules que les rats lorsqu’ils sont exposés à des particules de 
même taille et aux même concentrations. Les différences entre les humains et les rats sont 
encore plus prononcées dans le cas des individus qui ont des poumons en mauvais état 
(fumeurs, asthmatiques et patients atteints de MPOC) par rapport aux sujets normaux. Par 
conséquent, les rats exposés à une concentration de 1000 à 1500 µg/m3 de particules 
pourraient représenter des concentrations de particules équivalentes à 120 à 150 µg/m3 chez 
les humains. 

14.2.7.4 Extrapolation des modèles inter-espèces 

L’utilisation de données observées chez d’autres espèces que les humains nécessite une 
adaptation des modèles couramment utilisés pour évaluer la dosimétrie chez les humains. Bien 
que le modèle MPPD utilise les mêmes équations mathématiques pour calculer la dosimétrie 
des PM chez les rats et les humains, plusieurs facteurs propres au sujet peuvent fausser 
l’extrapolation des données expérimentales observées chez les rats aux humains lorsqu’on 
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examine la réactivité/vulnérabilité du sujet à l’exposition aux PM. Ces facteurs sont notamment 
l’état de santé (diabète, MPOC, maladie cardiovasculaire), l’âge (développement pulmonaire, 
maturité du système immunitaire) et le mode de respiration (au repos, durant l’exercice ou 
durant un travail ardu). Ces facteurs compliquent l’extrapolation des données dosimétriques 
expérimentales observées chez les animaux à la population humaine en général. 

 

14.2.8 Dosimétrie – Sommaire et considérations 

Pour comprendre les effets biologiques des PM inhalées, il faut connaître la dosimétrie des PM, 
parce que la réponse biologique est fonction de la dose de particules au site cible. Le dépôt, la 
clairance et la rétention sont les éléments de la dosimétrie. Les données dosimétriques sont 
essentielles pour comprendre la toxicité des PM, notamment pour extrapoler les effets observés 
dans le cadre des études toxicologiques sur les animaux de laboratoire à ceux observés chez 
les humains et pour combiner les effets observés chez les individus en santé à ceux constatés 
chez les populations vulnérables. Notre compréhension de la dosimétrie des particules s’est 
affinée depuis le RES sur les PM de 1999. 

Le dépôt de particules dans les voies respiratoires se fonde en grande partie sur la taille des 
particules, bien que les modes de respiration jouent également un rôle important. Aux fins de la 
dosimétrie, les voies respiratoires peut être divisé en trois régions : extrathoracique (ET), 
trachéobronchique (TB) et alvéolaire. Lors de la respiration par le nez, la plupart des PM 
grossières se déposent dans la région ET, mais une proportion notable de ces PM traversent 
les voies nasales pour se déposer dans la région TB et la région alvéolaire. Les particules du 
mode accumulation (PMA) qui font entre 0,1 et 1 µm se déposent principalement dans la région 
alvéolaire; toutefois, le dépôt dans la région ET augmente à l’extrémité supérieure de cette 
gamme de tailles. Les PUF se déposent surtout dans la région alvéolaire; toutefois, le dépôt 
dans les régions ET et TB devient de plus en plus important pour les plus petites PUF. Entre la 
respiration par le nez et la respiration par la bouche, on observe peu ou pas de différence pour 
ce qui est du dépôt des PUF et des PMA; toutefois, la respiration par la bouche entraîne un 
dépôt plus important des PM grossières dans la région TB et la région alvéolaire, puisque ces 
PM ne passent pas par le nez. 

Des facteurs comme le sexe, l’âge, le niveau d’activité, les maladies respiratoires ou les 
différences anatomiques interindividuelles peuvent avoir une incidence sur le dépôt de 
particules en raison de leur effet sur la capacité pulmonaire, le volume des voies aériennes et le 
rythme de la respiration. Le dépôt fractionnaire des PM dans les voies aériennes peu profondes 
est généralement plus important chez les femmes que chez les hommes, mais les hommes 
peuvent afficher un dépôt absolu plus important en raison de la ventilation plus élevée durant la 
respiration spontanée. Dans la plupart des études portant sur des personnes en santé, le dépôt 
fractionnaire de PM était plus important chez les enfants que chez les adultes, mais il ne 
semble pas y avoir de différences notables entre les autres groupes d’âge. Durant l’exercice, le 
dépôt total et local de PM augmente considérablement en raison de la ventilation minute plus 
élevée et d’une plus grande prévalence de la respiration par la bouche. Les études sur le dépôt 
de particules chez les personnes affichant une obstruction des voies aériennes en raison de 
maladies des  voies respiratoires indiquent que le dépôt total dans les poumons est 
généralement plus élevé que chez les personnes en santé et que le dépôt local peut être plus 
important dans des sites de ventilation active (la répartition de l’écoulement d’air est inégale 
dans le cas des maladies obstructives). 
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Lorsque des particules se déposent sur la surface des voies aériennes, elles sont ensuite 
éliminées des voies respiratoires ou transférées vers d’autres sites dans le corps par le biais de 
processus régionaux distincts. Les particules insolubles sont souvent éliminées par transport 
mucociliaire et/ou par phagocytose (par les macrophages), tandis que les particules solubles 
sont généralement éliminées par le biais d’autres mécanismes (la circulation sanguine, par 
exemple). 

Les modèles dosimétriques informatisés des voies respiratoires offrent une approche biologique 
et mécaniste permettant de prévoir le sort des particules inhalées chez les animaux de 
laboratoire et les humains en intégrant des facteurs physiques et physiologiques qui influencent 
le dépôt, la clairance et la rétention des particules inhalées. Toutefois, bien que ces modèles 
soient de plus en plus sophistiqués et réalistes sur le plan biologique, la validation 
expérimentale de leurs prévisions est toujours nécessaire.  

Les modèles informatisés peuvent tenir compte d’importantes différences inter-espèces 
associées au dépôt et à la clairance des particules, en prédisant par exemple les expositions 
nécessaires pour produire des doses comparables chez les humains et les rongeurs étudiés en 
laboratoire. Toutefois, il peut ne pas être suffisant d’apporter une modification au modèle 
dosimétrique pour extrapoler des données observées sur les animaux de laboratoire aux 
humains, puisque cela se fonde sur l’hypothèse qu’une même dose dans les voies respiratoires 
des deux espèces entraînera le même effet. Ce ne sera probablement pas le cas, puisqu’on 
observe même des réactions considérablement différentes entre les espèces de rongeurs. Par 
exemple, il y a des différences notables entre les rats, les souris et les hamsters pour ce qui est 
de la gravité des effets inflammatoires et fibrogènes dans les poumons par suite de l’inhalation 
de particules hautement insolubles. Compte tenu de ces restrictions, il est préférable 
d’interpréter les résultats des études toxicologiques sur les animaux comme un moyen de 
comprendre les mécanismes qui régissent les effets observés dans le cadre des études 
épidémiologiques sur les humains. 
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14.3 Toxicologie animale 
 

14.3.1 Introduction 

Les recherches expérimentales sur les animaux permettent de dégager des renseignements 
précieux sur les effets biologiques des PM et les mécanismes d’action sous-jacents. Les études 
toxicologiques permettent d’analyser différents types de PM en fonction d’une vaste gamme de 
concentrations et dans des conditions contrôlées en laboratoire afin de déterminer et de 
caractériser les changements fonctionnels, les dommages tissulaires et cellulaires ainsi que les 
liens entre les doses et les effets. Un grand nombre d’aboutissements peuvent être examinés, 
et les effets peuvent être observés durant toute la durée de vie. Les études in vitro qui utilisent 
des lignées cellulaires provenant d’humains et d’animaux, de plus en plus courantes dans les 
ouvrages scientifiques, sont également utiles pour déterminer les modes d’action possibles de 
la toxicité des PM. 

L’extrapolation des résultats tirés des études sur les animaux aux humains à des fins 
d’évaluation des risques suscite beaucoup d’incertitude en raison des différences dans la 
sensibilité des espèces, la dosimétrie et d’autres facteurs complexes. Il est important de se 
rappeler les différences anatomiques importantes entre les animaux de laboratoire et les 
humains à tous les niveaux des voies aériennes. Tel qu’il a été indiqué dans le RES sur les PM 
de 1990, l’extrapolation quantitative des résultats des animaux aux humains aux fins 
d’évaluation des risques nécessite qu’on tienne compte des différences anatomiques, 
morphologiques et fonctionnelles des appareils respiratoires, mais aussi d’adaptations 
dosimétriques détaillées tenant compte des liens exposition-dose-réaction observés dans les 
cadre des études sur les animaux. Par exemple, les humains semblent recevoir beaucoup plus 
de particules que les rats lorsqu’ils sont exposés à des particules de même tailles et aux 
mêmes concentrations. Compte tenu de ces limites, et en gardant à l’esprit les nombreuses 
dissimilarités entre les animaux de laboratoire et les humains en ce concerne la physiologie, la 
génétique et d’autres caractéristiques biologiques, les études toxicologiques sur les animaux 
devraient être interprétées comme étant un moyen de mieux comprendre l’éventail des 
réactions biologiques que les particules peuvent susciter et/ou les mécanismes qui peuvent 
gouverner les effets observés dans le cadre des études épidémiologiques et des études 
d’exposition contrôlée sur les humains. Il convient aussi de se rappeler qu’il y a une certaine 
incertitude entourant la pertinence d’utiliser des niveaux d’exposition très élevés par rapport aux 
concentrations ambiantes dans le cadre de certaines études visant à évaluer les risques 
associés aux effets sur la santé. 

La présente section porte sur les résultats de récentes études toxicologiques animales et in 
vitro des réactions biologiques suscitées par les PM et des mécanismes d’action potentiels qui 
s’y rapportent, et compare les nouveaux résultats avec ceux qui sont abordés dans les 
évaluations antérieures (le RES sur les PM de 1999 et l’AQCD sur les PM de l’EPA des É.-U. 
de 2004) afin de déterminer l’état d’avancement des connaissances dans ce domaine. Il y a 
encore beaucoup de recherches menées sur les effets des PM sur un vaste éventail de 
paramètres de santé, la plupart étant axées sur les systèmes pulmonaire et cardiovasculaire. 
On considère généralement que ces systèmes sont les cibles les plus sensibles de la toxicité 
des PM, bien que de nouvelles données indiquent que d’autres systèmes (le système nerveux, 
par exemple) peuvent être des cibles importantes. Au cours des dernières années, on a 
constaté une prolifération des études visant à reproduire et à analyser le mélange complexe 
des particules ambiantes, soit avec des PM ambiantes remises en suspension ou par 
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l’utilisation de concentrateurs de particules qui produisent des particules ambiantes concentrées 
(PAC) à partir de niches particulières en temps réel. Les PUF fractionnaires suscitent 
également de plus en plus d’intérêt et ont entraîné la création du nouveau terme 
nanotoxicologie, qui se rapporte à l’étude des effets des matières à l’échelle nanométrique, ce 
qui comprend les PUF. De plus en plus de recherches visent également à caractériser le lien 
entre la toxicité et les composants des PM, les sources, les emplacements et les saisons. 

14.3.2 Effets cardiovasculaires des PM 

Dans le RES sur les PM de 1999, les auteurs ont indiqué que les études épidémiologiques 
réalisées au Canada et aux États-Unis ont démontré un lien constant entre la pollution de l’air 
par les PM fines et l’augmentation des hospitalisations liées aux maladies cardiovasculaires. 
Toutefois, jusqu’à cette époque-là, seules quelques études réalisées sur des animaux de 
laboratoire avaient examiné les réactions cardiovasculaires. Les données probantes initiales 
associées aux effets cardiovasculaires portaient notamment sur des anomalies 
électrocardiographiques, comme l’augmentation des cas d’arythmie et de battements irréguliers 
en fonction des doses chez les rats et les chiens à la suite de l’exposition à des cendres 
volantes de pétrole résiduel. Le mécanisme associé aux réactions cardiovasculaires induites 
par les particules n’était pas bien connu au moment où le RES sur les PM de 1999 a été publié.  

Au moment où l’AQCD sur les PM de l’EPA des É.-U. (2004) a été publié, de plus en plus de 
données épidémiologiques et toxicologiques commençaient à démontrer que le système 
cardiovasculaire était une cible importante de la toxicité des PM et qu’elle pouvait entraîner 
certains effets sur la santé, comme la mortalité. Les données toxicologiques probantes des 
réactions cardiovasculaires aux PM inhalées ont suscité un certain nombre d’hypothèses visant 
à expliquer les effets, notamment les effets des cytokines sur le tissu cardiaque, les altérations 
de la coagulabilité du sang, les perturbations dans les mécanismes arythmogéniques, les 
changements dans les concentrations d’endothéline et la participation des réflexes neuraux. 
Toutefois, il a été signalé que le lien entre les changements induits par les PM dans la 
production de cytokines dans les poumons et les effets sur la fonction cardiovasculaire n’était 
pas bien connu, qu’on ne pouvait pas tirer de conclusions solides sur le lien entre l’exposition 
aux PM et la coagulation sanguine et qu’il n’y avait pas de données fiables démontrant que les 
concentrations ambiantes de PM avaient une incidence sur la variabilité de la fréquence 
cardiaque, la fonction du système de conduction et l’hématopoïèse. Les recherches sur les 
effets néfastes des PM sur le système cardiovasculaire ont continué de s’accélérer, et le 
Tableau 14.5 de la Section 14.3.2 présente un sommaire qualitatif des effets des particules sur 
le système cardiovasculaire d’après les études toxicologiques sur les animaux. La Figure 14.12 
présente les nombreux mécanismes physiopathologiques qui pourraient être associés à ces 
effets.  

14.3.2.1 Lésions cardiovasculaires, inflammation et athérosclérose 

L’AQCD sur les PM de l’EPA des É.-U. (2004) a indiqué que le lien entre l’inflammation causée 
par les PM et les effets sur la fonction cardiovasculaire n’était pas bien connu. Les résultats de 
certaines études sur des modèles animaux fragilisés appuyaient cette hypothèse, tandis que 
d’autres études sur des chiens et des rats normaux n’ont pas été en mesure de démontrer des 
changements électrocardiographiques similaires à ceux observés chez les animaux fragilisés. Il 
a été indiqué que d’autres renseignements de base sur les effets des lésions pulmonaires 
légères sur la fonction cardiovasculaire étaient nécessaires pour mieux évaluer cette 
hypothèse. De plus, il n’y avait que quelques données limitées sur les effets possibles des PM 
sur la progression de l’athérosclérose : une étude avait permis de conclure que l’exposition des 
lapins Watanabe atteints d’hyperlipidémie héréditaire aux PM10 entraînait une progression des 
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lésions athéroscléreuses vers un phénotype plus avancé et augmentait la vulnérabilité à la 
rupture des plaques.  

 

Figure 14.12 Mécanismes physiopathologiques pouvant être associés aux effets des 
polluants atmosphériques sur le système cardiovasculaire  

 

Source : Adapté de Routledge et Ayres, 2005 

 

De récentes études présentent certaines données probantes à l’égard du dommage tissulaire 
causé par les particules et les effets inflammatoires sur le système cardiovasculaire. Une 
analyse rétrospective a été réalisée à l’égard d’études portant notamment sur l’exposition des 
souris, par inhalation, à neuf différents composés métalliques particulaires (diamètre moyen 
aérodynamique en masse d’environ 1 à 2 μm) sur une période de 2 ans. L’analyse a permis de 
constater que les animaux exposés à des doses élevées étaient beaucoup plus susceptibles 
d’afficher une coronarite ou une artérite rénale (un afflux de cellules inflammatoires mixtes ou 
un effacement partiel ou complet de l’architecture normale des parois artérielles) dans deux 
études sur neuf (0,3 mg/m3 de phosphure d’indium et 3 mg/m3 de sulfate de cobalt heptahydré), 
tandis que des augmentations négligeables ont été constatées dans deux autres études avec 
du pentoxyde de vanadium et de l’arséniure de gallium (Moyer et coll., 2002). Aucune artérite 
des artères musculaires du poumon n’a été observée. Au cours de la deuxième phase de 
l’étude, les souris exposées de manière subchronique à des concentrations plus élevées des 
composés n’ont pas développé d’artérite.  

Kodavanti et coll. (2003) ont constaté que l’inhalation chronique de 10 mg/m3 de PM2.5 de 
cendres volantes de pétrole résiduel contenant du zinc biodisponible comme principal métal 
lixiviable à l’eau entraînait des lésions, de l’inflammation et de la dégénérescence myocardiques 
histologiquement visibles chez les rats à une concentration qui n’entraînait aucune lésion 
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pulmonaire marquée. Rivero et coll. (2005b) ont signalé que l’instillation intra-trachéale des rats 
avec des PM2.5 recueillis à São Paulo, au Brésil, entraînait une augmentation du nombre de 
lymphocytes (à 100 μg de PM2.5), de l’hématocrite et du rapport poids humide-poids sec du 
cœur (à 500 μg), ainsi que du nombre total de réticulocytes (globules rouges immatures) aux 
deux doses. On a constaté une diminution des neutrophiles segmentés et du fibrinogène à 
100 μg. Les changements histologiques étaient associés à une importante vasoconstriction 
dans les artérioles pulmonaires. 

L’influence de l’exposition particulaire sur la progression de l’athérosclérose est devenue un 
mécanisme potentiellement important pour expliquer les effets cardiovasculaires des PM. Les 
souris carencées en apolipoprotéine E (ApoE-/-) sont un modèle murin de plaque aortique 
avancée utilisé pour étudier l’athérosclérose. L’utilisation de ces souris 
hypercholestérolémiques comme modèle pour l’étude de l’athérosclérose humaine a été 
critiquée en raison de leurs taux extrêmement élevés de cholestérol dans le sang et du 
développement rapide des lésions cardiovasculaires chez ces souris par rapport aux humains. 
Toutefois, le processus pathologique est similaire. Dans le cadre d’une série d’études 
concertées sur l’inhalation chronique réalisées par des chercheurs de l’Université de New York, 
Chen et Nadziejko (2005) ont examiné les effets de l’exposition aux particules ambiantes 
concentrées (PAC) sur l’exacerbation de l’athérosclérose chez des souris ApoE-/- ainsi que des 
souris doublement neutralisées (DN) pour l’apolipoprotéine E et le récepteur des lipoprotéines 
de faible densité (ApoE-/- rLFD-/-). Les souris ont été exposées 6 heures par jour, 5 jours par 
semaine, pour une période allant jusqu’à 5 mois, à une concentration de PM2.5  moyenne de 
110 μg/m3. Toutes les souris DN, sans égard à l’exposition, ont développé des lésions 
extensives dans les régions des sinus aortiques; les lésions s’étendaient sur plus de 79 % de la 
superficie totale. Chez les souris DN mâles, les PAC semblaient accroître la superficie des 
lésions dans les régions des sinus aortiques, avec une variation approchant la signification 
statistique (p = 0,06). La cellularité des plaques a aussi augmenté de 28 % (p = 0,014, 
combiné), mais on n’a observé aucun changement associé aux PAC dans la teneur aortique en 
lipides chez ces souris. Les souris ApoE-/- et DN affichaient des zones importantes 
d’athérosclérose grave s’étendant sur 40 % ou plus de la surface luminale de l’aorte. 
L’exposition aux PAC a eu pour effet d’accroître de 57 % la proportion de la surface aortique 
intimale couverte de lésions athéroscléreuses nettement visibles chez les souris ApoE-/- (p = 
0,03); les changements observés chez les souris DN mâles (augmentation de 10 %) ou 
femelles (diminution de 8 %) n’étaient pas statistiquement significatifs. Les souris C57Bl/6 
normales en santé exposées à l’air et aux PAC n’affichaient pas de lésions vasculaires, à 
l’exception de quelques petites plaques lipidiques. 

Une étude connexe réalisée par Sun et coll. (2005) a permis d’observer l’inflammation 
vasculaire causée par les PM et la potentialisation de l’athérosclérose. On a donné à des souris 
ApoE-/- de la nourriture normale ou de la nourriture à forte teneur lipidique, puis on les a 
exposées par inhalation à des PAC dont la concentration moyenne de PM2.5 était de 85 μg/m3. 
Les souris qui ont reçu de la nourriture à forte teneur lipidique et qui ont été exposées aux PM2.5 
affichaient une augmentation importante de l’infiltration de macrophages, une production accrue 
de formes réactives de l’oxygène (FRO) dans les sections aortiques, une expression accrue du 
NO synthase inductible et une plus grande immunocoloration pour la 3-nitrotyrosine (produit de 
la nitration des protéines) dans la plaque. Les deux derniers effets ont aussi été augmentés par 
l’exposition aux PAC chez les souris qui ont reçu de la nourriture normale. La surface 
composée moyenne de la plaque était en général plus élevée chez les souris qui ont reçu de la 
nourriture à forte teneur lipidique, et l’exposition aux PM2.5 a eu pour effet d’augmenter la 
superficie de la plaque chez les deux groupes, à un niveau important pour les souris qui ont 
reçu de la nourriture à forte teneur lipidique (p < 0,001). La teneur lipidique dans la crosse de 
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l’aorte a augmenté de 1,5 fois chez les souris qui ont reçu de la nourriture à forte teneur 
lipidique et qui ont été exposées aux PM2.5, par rapport à l’exposition à l’air filtré. Aucune 
souche de souris normale en santé n’a été intégrée à cette étude aux fins de comparaison. In 
vitro, Vogel et coll. (2005) ont signalé que, parallèlement à l’induction de facteurs 
inflammatoires, l’accumulation du cholestérol total augmentait de façon considérable chez les 
macrophages traités aux particules provenant de l’échappement des diesels (PED) ou à la 
poussière urbaine, une marque de la formation de cellules spumeuses qui, in vivo, peut 
contribuer directement à la progression de l’athérosclérose et d’autres événements 
cardiovasculaires. 

14.3.2.2 Effets hémodynamiques et coagulabilité du sang  

L’AQCD sur les PM de l’EPA des É.-U. (2004) a indiqué que les données toxicologiques 
probantes portant sur l’hypothèse que l’inflammation pulmonaire modérée pouvait augmenter la 
coagulabilité du sang étaient partagées et irrégulières, et les auteurs n’ont tiré aucune 
conclusion concernant le lien entre les PM et la coagulation sanguine. De plus, il devait toujours 
être démontré de façon constante que les concentrations ambiantes de PM pouvaient avoir une 
incidence sur l’hématopoïèse. Il a également été indiqué que d’autres recherches étaient 
nécessaires sur les effets des PM sur les gaz du sang artériel et la fonction pulmonaire afin 
d’examiner de façon exhaustive l’hypothèse selon laquelle l’altération de l’oxygénation et 
l’augmentation du travail ventilatoire des suites d’une lésion pulmonaire pouvaient avoir des 
effets néfastes sur le cœur. À l’époque, les études semblaient indiquer qu’il était peu probable 
que les PM ambiantes entraînent de graves perturbations au niveau de  l’oxygénation ou de la 
fonction pulmonaire.  

Aucun ouvrage récent n’a été trouvé concernant l’altération de l’oxygénation du sang en lien 
avec les PM, mais de récentes études ont examiné les réactions thrombogéniques liées à 
l’exposition aux particules. Khandoga et coll. (2004) ont indiqué que l’infusion intra-artérielle du 
noir de carbone ultrafin entraînait l’accumulation de plaquettes dans les micro-vaisseaux 
hépatiques des souris en santé, une réaction associée aux changements prothrombotiques sur 
la surface endothéliale des micro-vaisseaux hépatiques. Silva et coll. (2005) ont constaté une 
augmentation proportionnelle de la formation du thrombus périphérique, selon la dose de 
l’injection intraveineuse de particules de polystyrène ultrafines de 60 nm sur des rats. Toutefois, 
on ne sait pas si les données observées sur des animaux exposés par intraveineuse sont 
pertinentes pour ce qui est de l’exposition pulmonaire. Les particules de polystyrène ultrafines 
de 60 nm à charge positive et instillées par voie intra-trachéale ont eu pour effet d’augmenter la 
thrombose vasculaire en une période d’une heure suivant le dépôt dans l’appareil respiratoire 
des hamsters, mais pas proportionnellement à la dose, tandis que les particules de taille 
similaire à charge neutre ou négative et les particules ayant une charge de surface similaire, 
mais de plus grande taille (400 nm), n’ont pas entraîné cet effet (Nemmar et coll., 2003). Une 
autre étude réalisée sur des hamsters a examiné la thrombose expérimentale dans des lésions 
de veines fémorales induites par réaction photochimique en lien avec l’infiltration cellulaire dans 
les poumons 24 heures après l’instillation de particules de silice ayant une taille moyenne 
d’environ 2 μm. Les particules ont entraîné une inflammation pulmonaire avec stimulation de la 
formation périphérique de thrombus riches en plaquettes, combinée à une augmentation des 
niveaux d’élastase neutrophile dans le lavage bronchoalvéolaire (LBA) et le plasma (Nemmar et 
coll., 2005). Ces résultats ont une incidence en ce qui concerne l’aggravation de l’état des 
lésions/maladies cardiovasculaires, ce qui donne à penser qu’un rôle d’interférence 
macrophage-neutrophile durant l’inflammation pulmonaire entraîne la diffusion d’élastase 
neutrophile dans la circulation générale, ce qui peut ensuite entraîner l’activation des plaquettes 
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et contribuer au développement d’une tendance thrombotique lorsque les plaquettes 
sensibilisées rencontrent une paroi vasculaire lésée. 

Plusieurs études récentes ont analysé le fibrinogène, une protéine plasmatique qui participe à la 
coagulation sanguine. Kodavanti et coll. (2005) décrivent plusieurs études sur l’inhalation des 
PAC réalisées au cours d’une période de 2 ans sur des rats. Malgré les concentrations 
constantes et élevées de PAC utilisées dans les études d’exposition d’une journée, aucun effet 
cardiopulmonaire n’a été signalé. Les concentrations d’exposition variaient entre les sept études 
d’exposition de 2 jours, allant de 144 μg/m3 à 2758 μg/m3, durant lesquelles une augmentation 
constante de l’activité du fibrinogène plasmatique et de la gamma-glutamyltransférase liquide 
de lavage a été démontrée chez les rats génétiquement hypertendus (GH). Le rat GH est un 
modèle animal couramment utilisé pour l’étude de l’hypertension et des maladies 
cardiovasculaires chez l’humain. L’effet sur le fibrinogène était moins constant chez les rats 
Wistar-Kyoto (WKY), mais tout de même statistiquement significatif lorsque tous les groupes 
étaient combinés. Une diminution du nombre total de cellules et de MA et une augmentation 
des neutrophiles ont été observées chez les rats WKY seulement. Les métaux hydrosolubles et 
l’enrichissement organique des particules semblaient plus susceptibles d’entraîner des effets 
aigus sur la santé que les concentrations massiques de PAC, particulièrement le lien entre 
l’augmentation du fibrinogène plasmatique et du zinc et le CO. Cassee et coll. (2005) ont 
indiqué qu’en exposant des rats GH à des PAC par inhalation pendant 1 journée dans trois sites 
des Pays-Bas, on a observé un effet global d’augmentation des concentrations de fibrinogène 
sanguin en utilisant l’exposition aux PAC en tant que terme binaire. La taille des PAC variait de 
0,15 à 2,5 μm, et leurs concentrations massiques intégrées dans le temps variaient de 
270 μg/m3 (suburbain) à 3 720 μg/m3 (industriel). Aucun rat normal en santé n’a été utilisé aux 
fins de comparaison.  

On a constaté que deux types de particules fines de taille similaire provenant de sources de 
combustion industrielles, les PSA et les PSB, causent une leucopénie, l’augmentation des 
niveaux de fibrinogène plasmatique et des modifications inflammatoires de la moelle osseuse et 
des poumons dans une plus grande mesure que les particules de carbone ou les solutions de 
contrôle salines lorsqu’elles sont instillées par voie intranasale sur des souris à une dose variant 
entre 0,1 et 10 μg (Medeiros Jr. et coll., 2004). Les cendres volantes de pétrole résiduel (CVPR) 
provenant d’un incinérateur de déchets solides et riches en cérium (Ce), cobalt (Co), lanthane 
(La) et vanadium (V), appelées les PSA, ont entraîné une plus grande augmentation de la 
production d’érythroblastes dans la moelle osseuse et une inflammation pulmonaire 
histologique dans la région interstitielle et la région périvasculaire du poumon. Les particules 
riches en fer qui proviennent du dépoussiéreur électrostatique d’une cheminée d’aciérie, 
appelées les PSB, ont causé une inflammation pulmonaire dans la région périvasculaire 
seulement, mais ont entraîné une plus grande augmentation des niveaux de fibrogène 
plasmatique. Gerlofs-Nijland et coll. (2005) ont indiqué que le niveau de fibrinogène 
plasmatique chez les rats GH a augmenté 24 heures et 48 heures après l’instillation intra-
trachéale de 10 mg/kg de particules urbaines EHC-93 d’Ottawa ou de poussière de tunnel 
routier de Hendrik-Ido-Ambacht, au Pays-Bas. Les doses moins élevées de poussière de tunnel 
routier (de 0,3 à 3 mg/kg) n’ont pas entraîné cet effet, et aucun des deux types de particules n’a 
entraîné de modification importante dans les concentrations plasmatiques du facteur 
von Willebrand, un indicateur des lésions endothéliales, et de la big endothéline-1, le précurseur 
du vasoconstricteur endothéline-1 (ET-1). Kooter et coll. (2005) ont isolé l’acide ribonucléique 
(ARN) total dans les poumons de rats GH de 2 à 40 heures après l’instillation intra-trachéale 
d’EHC-93 à une concentration de 10 mg/kg. En plus des gènes qui interviennent dans la 
réaction de stress oxydatif, les gènes régulés positivement comprenaient ceux qui interviennent 
dans la coagulabilité et la fonction cardiovasculaire, comme le fibrinogène, le facteur 3 de la 
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coagulation, le monoxyde d’azote synthase inductible et l’enzyme de conversion 1 de 
l’angiotensine de type 1. 

Deux récentes études n’appuient pas la notion d’un état prothrombotique induit par des 
particules et médié par inflammation. Harder et coll. (2005) n’ont pas trouvé de données 
probantes démontrant une augmentation de la coagulabilité du sang médiée par inflammation 
suivant une exposition de 24 heures des rats WKY à des PUF de carbone de 38 nm à une 
concentration de 180 μg/m3. L’inhalation n’a pas entraîné de changement important dans les 
niveaux de fibrinogène plasmatique ou du facteur VIIa, et aucun changement prothrombotique 
n’a été observé dans le poumon ou le cœur en ce qui a trait aux protéines ou à l’ARN messager 
(ARNm). Une autre étude a observé une modification des niveaux de fibrinogène chez des rats 
Wistar exposés par instillation intra-trachéale à 100 μg de PM2.5 recueillies à São Paulo, au 
Brésil, mais les niveaux ont diminué plutôt qu’augmenté (Rivero et coll., 2005b). 

Des études in vitro ont examiné des mécanismes qui peuvent intervenir dans les effets 
thrombogéniques des particules. Des milieux de culture provenant de macrophages et de 
cellules bronchiques épithéliales 16HBE, mais pas de cellules A549, et exposés à des PM10 
provenant de sites urbains à Londres, au Royaume-Uni, pouvaient plus facilement entraîner la 
coagulation au cours du test du temps de recalcification du mélange de plasma (Gilmour et 
coll., 2005). L’expression des gènes du facteur tissulaire a également augmenté chez les 
macrophages exposés aux PM10. Gursinsky et coll. (2006) ont signalé que l’exposition des 
fibroblastes cardio-ventriculaires principaux à des cendres volantes (<20 μm) favorisait la 
fibrose en réduisant la métalloprotéinase matricielle (MPM) et en induisant l’expression du 
collagène, tout en favorisant la formation de produits finaux avancés de glycation liés à la 
maladie et la modification de diverses protéines cellulaires. Une étude réalisée par Furuyama et 
coll. (2006) a permis de constater que l’exposition des cellules endothéliales à des PED ou à la 
fraction organique solubles des PM urbains provenant d’Urawa, au Japon, causait le stress 
oxydatif et réduisait la production de l’inhibiteur-1 des activateurs du plasminogène (IAP-1) 
L’IAP-1 inhibe la fibrinolyse, le processus physiologique qui permet de dissoudre les caillots 
sanguins. Ce résultat donne à penser que la fraction soluble de ces particules peut favoriser la 
fibrinolyse et réduire la coagulation, et qu’elle ne contribue donc pas à un mécanisme 
thrombogénique. 

14.3.2.3 Effets sur la vascularisation 

La vasoactivité des PM représentait toujours une hypothèse s’appuyant sur peu de données 
expérimentales  animales au moment où l’AQCD sur les PM de l’EPA des É.-U. (2004) a été 
publié, excepté des données probantes limitées indiquant que des doses élevées de PM 
ambiantes inhalées pouvaient entraîner une réaction vasopressive et avoir une incidence sur 
les concentrations sanguines d’endothéline chez les rats sans causer de lésion pulmonaire 
aigüe. Depuis, d’autres recherches se sont penchées sur la vasoactivité et les changements 
subséquents dans la pression sanguine comme mécanismes potentiellement importants en ce 
qui a trait à la toxicité cardiovasculaire des PM. 

Dans le cadre d’études récentes, on a observé que l’exposition à court terme aux PM pouvait 
entraîner la vasoconstriction. Il a été démontré que l’exposition aux PAC (concentration 
moyenne de 182,75 µg/m3, gamme de concentrations : 73,5 à 733 µg/m3) pendant 3 jours à 
raison de 5 heures par jour causait la vasoconstriction des petites artères pulmonaires chez les 
rats normaux, contrairement aux rats exposés à l’air filtré, mais aucun effet important de 
l’exposition aux particules n’a été observé pour les rats atteints de bronchite chronique induite 
par prétraitement avec du dioxyde de soufre (Batalha et coll., 2002). Les rapports de superficie 
lumen/paroi (L/P) ont diminué, ce qui indique une vasoconstriction ou une défaillance de la 
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vasodilatation, puisque la masse des particules fines et les concentrations de Si, de Pb, de 
sulfate, de CE et de CO ont augmenté lorsque toutes les données animales (rats normaux et 
rats atteints de bronchite chronique) ont été analysées ensemble. Dans le cadre d’analyses 
distinctes à une variable, le lien entre l’augmentation des concentrations de sulfate et les effets 
n’était significatif que chez les rats normaux, tandis que le lien entre le Si et la réduction des 
rapports L/P était significatif autant chez les rats normaux que chez les rats atteints de bronchite 
chronique. Dans le cadre des analyses à plusieurs variables tenant compte de tous les facteurs 
particulaires, le lien avec le Si était toujours significatif. 

Rivero et coll. (2005b) ont signalé un effet sur la vascularisation pulmonaire chez les rats en 
santé exposés à des particules recueillies à São Paulo, au Brésil. Une réduction importante 
(proportionnelle à la dose) du rapport L/P dans les artérioles pulmonaires intra-acineuses a été 
observée chez les rats exposés par intubation trachéale à des doses de 100 et 500 μg de PM2.5, 
tandis que le rapport L/P dans les artérioles péribronchique a diminué à une dose de 500 μg. 
Une étude réalisée à l’aide de micropuces a démontré qu’en plus de l’expression accrue des 
médiateurs de l’inflammation aigüe, comme l’interleukine (IL)-1 et le facteur de nécrose 
tumorale (FNT), l’expression des médiateurs de la vasoconstriction (p. ex. endothéline, 
molécule d’adhésion des cellules vasculaires – MACv) a augmenté et l’expression du NO 
synthase endothélial (NOSe), un médiateur de la vasodilatation, a chuté chez les rats exposés 
pendant 3 jours à des PAC ayant une concentration massique moyenne de 262,21 μg/m3 et une 
taille particulaire moyenne (± écart-type) de 0,27 ± 2,3 μm (Godleski et coll., 2002).  

Nurkiewicz et coll. (2004) ont indiqué que l’instillation intra-trachéale de 0,1 à 2 mg de CVPR 
chez les rats en santé nuisait, en fonction de la dose, à la dilatation artériolaire endothélio-
dépendante systémique dans le spinotrapèze par rapport aux rats ayant reçu une solution 
saline. Cet effet était indépendant de l’inflammation pulmonaire visible, puisque les rats exposés 
à moins de 1 mg de CVPR ou de dioxyde de titane (TiO2) ne présentaient aucun signe de lésion 
ou d’inflammation pulmonaire. L’adhésion et le roulement des leucocytes des veinules ont 
considérablement augmenté chez les rats exposés aux CVPR, ce qui suggère une inflammation 
locale à l’échelle microvasculaire systémique. La sensibilité des muscles lisses des artérioles au 
NO était similaire chez les rats ayant reçu une solution saline et chez les rats exposés aux 
CVPR, ce qui semble indiquer que l’exposition aux CVPR a eu une incidence sur la fonction 
endothéliale plutôt que sur la fonction des muscles lisses, et que l’exposition aux CVPR ou au 
TiO2 a entraîné des modifications similaires de la fonction microvasculaire systémique, ce qui 
remet en question l’hypothèse selon laquelle les métaux solubles sont un facteur clé de cette 
réaction. D’autres travaux ont confirmé ces résultats et ont démontré que la défaillance de la 
dilatation endothélio-dépendante dans la microcirculation générale coïncidait avec l’adhésion 
des leucocytes polymorphonucléaires (PMN), le dépôt de myéloperoxydase et du stress 
oxydatif local, des mécanismes qui peuvent contribuer à la perturbation du contrôle de la 
résistance périphérique associée aux PM (Nurkiewicz et coll., 2006). L’exposition aux CVPR ou 
au TiO2 n’a pas eu d’incidence sur la constriction microvasculaire en réaction à la phényléphrine 
agoniste adrénergique.   

Dvonch et coll. (2004) ont signalé que les concentrations plasmatiques de la diméthylarginine 
asymétrique, qui est un inhibiteur endogène circulant de l’oxyde nitrique synthase (NOS), un 
médiateur de la vasodilatation associé à la dégradation de la fonction vasculaire, étaient 
considérablement élevées chez les rats exposés pendant 3 jours, à raison de 8 heures par jour, 
à une concentration moyenne de concentration moyenne de 354 μg/m3 de PAC provenant de 
Détroit, au Michigan, par rapport aux animaux exposés à de l’air filtré. Des analyses des 
données météorologiques et de la composition des PAC en oligoéléments (S, V, La, Ce et 
Samarium – Sm – élevés avec augmentation de la masse des PAC) ont indiqué que les 
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émissions locales de particules d’un complexe industriel avoisinant contribuaient grandement à 
la masse globale des PAC mesurés tout au long de la période d’exposition. 

Dans le cadre d’études de toxicité chronique portant sur les réactions vasculaires aux PM, Sun 
et coll. (2005) ont indiqué que les souris ApoE-/- qui recevaient de la nourriture à forte teneur 
lipidique et qui étaient exposées à des PAC à une concentration moyenne de PM de 85 μg/m3 
pendant 6 mois affichaient une altération du tonus vasomoteur par rapport aux souris exposés à 
de l’air filtré. Ce changement était indiqué par l’augmentation des réactions vasoconstrictrices 
au test de provocation de la phényléphrine et de la sérotonine dans l’aorte thoracique et par 
l’atténuation de la relaxation à l’acétylcholine agoniste endothélio-dépendante. Une autre étude 
a permis de constater une diminution considérable du rapport L/P dans les artères pulmonaires 
(p = 0,03) et coronaires (p = 0,021) de souris néonatales à la suite d’une exposition de 4 mois 
aux niveaux ambiants de pollution atmosphérique du centre-ville de São Paulo, au Brésil, tandis 
qu’aucun changement important n’a été observé chez les animaux témoins exposés à l’air filtré 
(Lemos et coll., 2006). Les vaisseaux rénaux n’ont pas été touchés. La concentration 
quotidienne moyenne de PM10 durant la période d’exposition était de 35,52 ± 12,84 μg/m3. En 
plus des PM10, l’air ambiant contenait des gaz comme du NO2 et du CO ainsi que d’autres 
polluants, et la chambre de contrôle n’était pas complètement libre de PM et de polluants 
gazeux. Par conséquent, la contribution des particules aux effets observés n’a pas pu être 
déterminée. 

Par contraste avec les données probantes sur l’effet vasoconstrictif des PM, Bagate et coll. 
(2004b) ont signalé que l’instillation de PM (EHC-93, 10 mg/kg) ou de lipopolysaccharide (LPS) 
chez les rats GH entraînait une augmentation importante de la vasorelaxation récepteur-
dépendante de l’aorte (par rapport aux rats qui ont reçu une solution saline) qui était maximale 
à 4 heures. L’effet à 24 heures était beaucoup plus faible, même s’il coïncidait avec 
l’inflammation pulmonaire maximale. L’analyse des métaux dans le sang a permis de constater 
une augmentation des concentrations de Zn et de V à 1 heure et 4 heures après l’instillation. In 
vitro, les particules ambiantes de l’EHC-93 et ses composants hydrosolubles n’ont pas entraîné 
de modification de la tension de repos dans l’aorte et la petite artère mésentérique des rats, 
mais ont causé une vasorelaxation proportionnelle à la dose dans les vaisseaux sanguins 
précontractés (Bagate et coll., 2004a). Dans le cadre d’une autre étude, l’EHC-93 et ses 
composants solubles (solutions contenant du Cu2+- ou du Zn2+-) a suscité une vasodilatation 
proportionnelle à la dose et indépendante de l’endothélium dans les anneaux aortiques des 
rats, un effet qui était principalement lié à l’activation de la guanylate cyclase soluble dans le 
muscle vasculaire lisse, puisque son inhibition par le NS2028 a presque aboli la relaxation 
(Bagate et coll., 2006a). Les réactions vasodilatoires étaient considérablement plus élevées 
dans les anneaux aortiques des rats GH que chez les rats WKY. Li et coll. (2006) ont constaté 
des résultats in vitro opposés : ils ont signalé que les particules urbaines issues du matériel de 
référence étalon (MRE) 1648 suscitaient la vasoconstriction dans les anneaux artériels 
pulmonaires avec phosphorylation de l’ERK1/2 et des MAPK p38 (protéines kinases activées 
par des agents mitogènes), et que le H2O2 (peroxyde d’hydrogène) produit par l’oxydase 
NAD(P)H, mais pas d’une source mitochondriale, semblait contribuer à la vasoconstriction 
induite par les PM. 

Les endothélines sont des peptides produits principalement dans l’endothélium qui jouent un 
rôle important dans l’homéostase vasculaire en raison de leur forte activité de vasoconstriction. 
Certaines recherches démontrent que ces molécules pourraient contribuer aux réactions 
cardiovasculaires suscitées par les PM. Les concentrations sériques totales d’endothéline 
étaient considérablement élevées autant chez les rats atteints d’un infarctus du myocarde (IM) 
que chez les animaux témoins en réaction à l’instillation intra-trachéale de 2 mg de PM2.5 
provenant d’un secteur industriel (Kang et coll., 2002). Toutefois, l’augmentation du nombre de 
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récepteurs de l’endothéline de type A sur les cardiomyocytes a seulement été observée dans le 
myocarde infarci. Elder et coll. (2004b) ont indiqué que l’exposition à court terme des rats à des 
particules d’aérosol par le biais d’un système d’exposition aux particules d’origine routière dans 
l’état de New York entraînait une augmentation considérable des endothélines plasmatiques. 
On a estimé que la concentration massique des particules se situait entre 37 et 106 μg/m3 et 
que le diamètre quotidien médian en fonction du nombre des particules allait de 15 à 20 nm. 
Thomson et coll. (2005) ont exposé des rats à des particules (de 0 à 50 mg/m3 d’EHC-93), à de 
l’ozone (de 0 à 0,8 ppm – parties par million) ou à des mélanges de particules et d’ozone 
pendant 4 heures et ont constaté que les PM et l’ozone régulaient positivement et de façon 
indépendante l’expression des gènes du système endothéline pulmonaire. In vitro, Chauhan et 
coll. (2005) ont signalé des changements complexes dans l’expression des gènes associés au 
système endothéline suivant l’exposition de cellules A549 à des particules ambiantes. Les 
résultats indiquaient que les cellules épithéliales alvéolaires (CEA) pouvaient ne pas être la 
cause de l’augmentation de l’ET-1 sanguin observée in vivo après l’inhalation de PM urbaines. 
Toutefois, ces cellules peuvent produire des concentrations plus élevées d’enzymes-1 de 
conversion de l’endothéline et peuvent par conséquent susciter la conversion paracrine et 
autocrine conversion de la big ET-1 en peptide mature dans les cellules macrophages et 
épithéliales; de plus, elles peuvent produire des concentrations élevées de cytokines (IL-8 et 
facteur de croissance vasculaire endothéliale) intervenant dans la synthèse de l’endothéline.    

L’endothélium est la mince couche de cellules endothéliales qui forment la paroi interne des 
vaisseaux sanguins, et des études in vitro ont examiné les réactions de ces cellules aux PM. 
Yamawaki et Iwai (2006) ont indiqué que les cellules endothéliales vasculaires traitées pendant 
24 heures avec du noir de carbone ayant un diamètre moyen de (± écart type) 0,248 ± 
0.161 μm entraînaient des changements morphologiques cytotoxiques et l’induction de 
molécules pro-inflammatoires, tandis que l’expression de la connexine-37 dans les jonctions 
communicantes et du NO synthase endothélial étaient réduits. Les résultats indiquent que le 
noir de carbone peut influencer directement l’endothélium, entraînant des lésions cytotoxiques, 
des réactions inflammatoires et l’inhibition de la croissance des cellules. Le NO est anti-
athérogène et anti-thrombogène; par conséquent, la réduction du NO induite par les particules 
dans l’endothélium est un mécanisme possible pour l’athérosclérose liée à la pollution 
atmosphérique et les cardiopathies ischémiques. Li et coll. (2006) ont signalé que 
l’augmentation de la production de H2O2 dans les cellules endothéliales en réponse aux 
particules urbaines du MRE 1648 provenait de deux grandes sources, le NAD(P)H oxydase et 
la chaîne de transport d’électrons dans les mitochondries, puisqu’il était supprimé par les 
inhibiteurs de ces systèmes, mais pas par les inhibiteurs des autres systèmes. La fraction 
hydrosoluble de ces particules, ainsi que le Cu et le V, ont également stimulé la production de 
H2O2. 

14.3.2.4 Effets directs sur la fonction cardiaque 

Dans l’AQCD sur les PM de l’EPA des É.-U. (2004), les auteurs indiquent que, bien que des 
changements dans la fréquence cardiaque, la variabilité de la fréquence cardiaque (VFC) et la 
fonction du système de conduction aient été signalés dans certaines études réalisées sur des 
animaux au moyen de doses élevées de particules inhalées ou instillées, les études ne font pas 
toutes état de changements constants. Plusieurs études réalisées sur des chiens et des rats 
normaux n’ont pu démontrer qu’il y avait dans l’ECG des changements qui correspondent à ce 
qui a été observé dans le cadre d’autres études réalisées sur des modèles animaux fragilisés. 
Certaines données probantes semblaient appuyer l’hypothèse selon laquelle des particules 
pourraient être transportées au cœur pour susciter directement des effets sur la vascularisation 
cardiaque ou le muscle cardiaque même. Selon une autre hypothèse, les particules pourraient 
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susciter des effets rapides sur la fonction cardiaque par la stimulation des récepteurs des 
terminaisons nerveuses dans le tissu pulmonaire, ce qui entraînerait la sécrétion de substances 
messagères inflammatoires et/ou l’activation des réflexes autonomes à médiation neuronale. 
Les relations de cause à effet entre les effets cardiovasculaires systémiques liés aux PM et des 
possibles modifications constituant un danger de mort dans la fonction cardiaque n’avaient pas 
été entièrement déterminées à ce moment-là. 

De récentes études expérimentales sur des animaux ont démontré que l’exposition aux 
particules entraînait des anomalies dans l’onde de l’ECG et une augmentation de la fréquence 
des arythmies. Kang et coll. (2002) ont indiqué que l’exposition à des PM2.5 provenant d’un 
secteur industriel de Louisville, dans le Kentucky, par instillation intra-trachéale (2 mg) chez des 
rats ayant subi un IM induit, aggravait considérablement leur arythmie ventriculaire et diminuait 
davantage leur fréquence cardiaque, tandis que la même exposition chez des animaux témoins 
pseudo-opérés n’entraînait pas de changements importants. Nadziejko et coll. (2004) ont 
observé une augmentation de la fréquence des arythmies impliquant le nœud sino-auriculaire 
(comme les battements irréguliers et les pauses), ce qui indique des blocages de la conduction 
auriculo-ventriculaire, chez les rats âgés exposés de façon aigüe, par le nez seulement, à 
environ 180 μg/m3 de PAC provenant de Tuxedo, dans l’état de New York, pendant une durée 
de 4 heures, tandis que l’exposition à environ 890 μg/m3 de carbone ultrafin ou à 1,2 ppm de 
SO2 n’a produit aucun effet. Wichers et coll. (2004a) ont signalé des perturbations du rythme 
cardiaque, y compris des intervalles RR plus longs, des battements irréguliers et des blocs de 
branche, chez les rats GH exposés par instillation à 3,33 et à 8,33 mg/kg de PM provenant de la 
paroi intérieure de la cheminée d’une centrale électrique brûlant du pétrole résiduel (PR). Ces 
perturbations semblaient s’atténuer en 48 heures ou moins. L’incidence des arythmies chez les 
animaux témoins et chez ceux exposés à une dose de 0,83 mg/kg de PM était rare. Wold et 
coll. (2006) ont observé que l’infusion intraveineuse de PED ultrafines entraînait des 
contractions ventriculaires prématurées (CVP) chez deux rats sur trois, et les PUF ont entraîné 
une légère augmentation de la fraction d’éjection (~4,5 %), tandis que ce paramètre n’a pas 
changé chez les rats qui ont reçu des PED ultrafine ou une solution saline. Les PUF ont aussi 
entraîné des modifications de la pression sanguine dans des cœurs isolés et perfusés de rats, 
tandis que la fraction soluble ne contenant pas de particules n’a pas produit cet effet. Campen 
et coll. (2006) ont indiqué que, par rapport aux émissions d’essence exemptes de matières 
particulaires ou ayant des concentrations beaucoup plus élevées de poussière routière remises 
en suspension, les nouvelles matières particulaires provenant de l’échappement d’un moteur à 
essence (60 μg/m3, 6 heures par jour pendant 3 jours, diamètre médian du NP moyen de 
15 nm) a suscité une augmentation de l’écart de l’onde T sur l’ECG des souris ApoE-/- ayant 
reçu de la nourriture à forte teneur lipidique. Les changements dans l’onde T indiquent des 
altérations de la repolarisation cardiaque. Les PM de l’essence ont également entraîné 
l’augmentation des concentrations plasmatiques de l’ET-1, mais n’ont pas modifié les 
indicateurs de l’inflammation systémique. 

Ces études appuient des données antérieures, comme celles présentées par Wellenius et coll. 
(2002), qui ont indiqué que l’exposition de rats infarcis à des CVPR, mais pas à du noir de 
carbone ou à l’air ambiant, avait pour effet d’accroître la fréquence des arythmies et de diminuer 
la VFC chez les animaux qui présentaient au préalable des complexes ventriculaires 
prématurés. En revanche, des études plus récentes préparées par Wellenius et ses collègues 
ont démontré que, de façon générale, l’exposition de rats infarcis aux PAC provenant de 
Boston, au Massachusetts, pendant 1 heure, n’avait pas d’effet important sur la fréquence des 
arythmies ventriculaires (concentration médiane de 350,5 μg/m3; Wellenius et coll., 2004) ou 
des arythmies supraventriculaires (concentration médiane de 645,7 µg/m3; Wellenius et coll., 
2006).  
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Dans le cadre d’études réalisées sur des chiens, Wellenius et coll. (2003) ont signalé que 
l’inhalation de PAC provenant de Boston à une concentration médiane de 285,7 µg/m3 (gamme 
de 161,3 à 957,3 µg/m3) exacerbait les ischémies myocardiques chez les chiens bâtards durant 
l’occlusion de l’artère coronaire, comme l’indiquait l’élévation maximale importante du 
segment ST induite par l’occlusion. Cet effet a été mis en corrélation avec la concentration en Si 
des particules et d’autres éléments crustaux possiblement associés à la poussière routière des 
zones urbaines, mais pas avec les concentrations massiques ou numériques des PAC. Par 
contre, Muggenburg et coll. (2003) n’ont observé aucune anomalie chez les chiens âgés à la 
suite de l’inhalation à court terme d’aérosols faits de métaux de transition (à 50 μg/m3) pour ce 
qui est de la fréquence cardiaque, de la VFC ou des ondes de l’ECG, malgré les anomalies 
cardiaques préexistantes de ces chiens. 

Les résultats de récentes recherches sur des animaux démontrent que l’exposition aux PM peut 
modifier la fréquence cardiaque. Une diminution de la fréquence cardiaque a été observée chez 
des rats infarcis exposés par instillation intra-trachéale à 2 mg de PM2.5 (Kang et coll., 2002), 
chez des souris âgées exposées pendant 3 jours à du noir de carbone en mode fin à une 
concentration moyenne de 160 ± 22 μg/m3 (Tankersley et coll., 2004) et dans le cadre d’études 
avec des rats GH à la suite de l’inhalation par le nez seulement d’environ 73 μg/m3 de PAC 
pendant 4 heures (Nadziejko et coll., 2002) ou à la suite de l’instillation aigüe de PM (HP-12) 
dérivées de la combustion du pétrole à une concentration de 3,33 mg/kg (Wichers et coll., 
2004a). À l’inverse de ces données, Wellenius et coll. (2004) ont constaté une augmentation de 
la fréquence cardiaque induite par les PAC chez un sous-groupe de rats qui affichaient avant 
l’exposition un nombre élevé de battements ventriculaires prématurés après une exposition 
d’une heure à une concentration de 350,5 μg/m3, et Harder et coll. (2005) ont signalé une 
augmentation faible mais constante de la fréquence cardiaque (4,8 %) chez les rats exposés à 
des PUF de carbone pendant 24 heures (38 nm, 180 μg/m3). Chang et coll. (2004) ont observé 
que l’exposition à des PAC recueillies à Taïpei (concentration médiane de PM2.5 de 202 ± 
68,8 μg/m3 au printemps et de 141 ± 54,9 μg/m3 en été) a eu pour effet d’augmenter la 
fréquence cardiaque et la pression sanguine moyenne chez quatre rats GH exposés par voie 
nasale seulement par rapport à la base de référence établie avant l’exposition et aux données 
témoins d’exposition à l’air filtré, tandis que l’intervalle QA a diminué, ce qui indique une 
augmentation de la contractilité cardiaque. Les réactions observées durant les quatre jours 
d’exposition du printemps étaient plus importantes que celles observées durant les six jours 
d’exposition de l’été. Dans le cadre d’une étude sur l’exposition chronique, on a constaté des 
diminutions de la fréquence cardiaque, de la température corporelle et de l’activité physique 
chez des souris ApoE-/- après une exposition de 5 mois à des PAC (la concentration moyenne 
des PM2.5 durant l’exposition était de 110 μg/m3), et les diminutions maximales ont été 
observées au cours des dernières semaines d’exposition (Hwang et coll., 2005). Les souris C57 
normales en santé affichaient des changements plus faibles et non significatifs. Chez les souris 
ApoE-/-, le lien entre la concentration d’exposition aux PAC et les fluctuations à court terme de la 
fréquence cardiaque était également significatif. 

La VFC est une mesure de la variation battement à battement qui, croit-on, reflète le contrôle 
autonome général du cœur, particulièrement l’activité nerveuse parasympathique; toute 
modification de ce paramètre indique une altération de l’équilibre entre l’afflux neural 
sympathique et l’afflux neural parasympathique vers le cœur. La réduction de la VFC est 
généralement interprétée comme étant une capacité réduite de réagir aux changements dans 
l’environnement et est associée à un dysfonctionnement et à la maladie. L’écart type des 
intervalles entre les battements normaux (SDNN) est un indicateur temporel de la VFC, et la 
racine carrée de la moyenne des différences au carré entre les intervalles RR (entre les 
battements) successifs (RMSSD) est une variante de ce paramètre. De récentes études in vivo 
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ont démontré que l’exposition des animaux aux PM entraîne des modifications de la VFC. 
Harder et coll. (2005) ont constaté une diminution considérable du VFC chez les rats exposés 
pendant 24 heures à des PUF de carbone (38 nm, 180 μg/m3). Les données n’indiquaient pas 
l’existence d’un état prothrombotique médié par inflammation et causé par l’exposition aux 
particules; les auteurs ont plutôt affirmé que le caractère transitoire de la réaction et le moment 
où elle est survenue pouvaient indiquer une altération de l’équilibre sympathico-vagal autonome 
du cœur qui serait induite par les particules et médiée par l’activation des récepteurs 
pulmonaires / voies neurales. Rivero et coll. (2005a) ont signalé une réduction du SDNN chez 
les rats 60 minutes après l’instillation de 50 μg de PM2.5 recueillies à São Paulo, au Brésil. 
Tankersley et coll. (2004) ont constaté que l’exposition de souris sénescentes à une 
concentration de 160 ± 22 μg/m3 de noir de carbone en mode fin pendant 3 jours entraînait une 
augmentation du SDNN et du RMSSD. 

Dans le cadre d’une série d’études concertées sur l’inhalation chronique réalisées par des 
chercheurs de l’Université de New York (NYU), les paramètres de la VFC ont été examinés 
chez les souris exposées de façon chronique, pendant six mois, à des PAC recueillies à 
Tuxedo, dans l’état de New York, et contenant une concentration moyenne d’environ 110 μg/m3 
de PM2.5 (Chen et Hwang, 2005). Chez les souris ApoE-/-, le SDNN et le RMSSD ont augmenté 
de façon graduelle durant la fin de l’après-midi et la nuit au cours des six premières semaines, 
ont diminué pendant environ 12 autres semaines, puis ont augmenté légèrement à la fin de la 
période visée par l’étude. Chez les souris C57 normales en santé, il n’y a pas eu de 
changement chronique du SDNN ou du RMSSD durant la fin de l’après-midi, mais on a observé 
une légère augmentation durant la nuit, après les six premières semaines. Les auteurs ont 
affirmé que les profils de réaction des souris ApoE-/- (augmentation initiale, suivie d’une 
diminution des paramètres de la VFC) indiquaient une perturbation de la fonction 
homéostatique autonome dans le système cardiovasculaire. Les données sur la fréquence 
cardiaque et la VFC recueillies durant l’étude intégrée de la NYU sur l’exposition chronique aux 
PAC ont été analysées à trois occasions chaque jour afin de déterminer les liens possibles avec 
les composants des PM : durant l’exposition, l’après-midi suivant l’exposition et tard durant la 
nuit (Lippmann et coll., 2005). Pour les diminutions de la fréquence cardiaque, il y a avait des 
liens transitoires importants avec la poussière du sol remise en suspension durant l’exposition 
et avec le sulfate secondaire (SS) dans l’après-midi après l’exposition. Pour les diminutions de 
la VFC, il y avait des liens comparables avec le PR dans l’après-midi après l’exposition et avec 
la poussière du sol remise en suspension et le SS tard la nuit. D’autres travaux visaient à 
déterminer les composants les plus influents de la composition élémentaire pour chaque jour 
(Lippmann et coll., 2006). La concentration moyenne de Ni durant l’étude était de 43 ng/m3, 
mais on a observé pendant 14 jours des pointes d’environ 175 ng/m3 et des concentrations 
exceptionnellement faibles de PM et de V, ce qui est associé à une rétrotrajectoire vers une 
source ponctuelle de Ni dans le nord-ouest (Sudbury, ON). Le Ni avait une incidence 
considérable sur les changements aigus dans la fréquence cardiaque et la VFC chez les souris.  

Rhoden et coll. (2005) ont indiqué que l’instillation intra-trachéale de particules de poussière 
urbaine (MRE 1649, 750 μg) sur des rats en santé avait pour effet d’accroître la fréquence 
cardiaque immédiatement après l’exposition et une augmentation de la VFC durant la phase de 
rétablissement par rapport aux animaux témoins, ainsi qu’une augmentation importante des 
concentrations des oxydants cardiaques mesurées selon la chimiluminescence des organes ou 
d’après les substances thiobarbituriques acidogènes (STBA). Le traitement préalable avec la N-
acétylcystéine antioxydante (NAA) empêchait le stress oxydatif induit par les PM ainsi que les 
changements dépendants des PM dans la fréquence cardiaque et la VFC. Pour étudier le rôle 
du système nerveux autonome, on a traité des rats avec des antagonistes sympathiques ou 
parasympathiques immédiatement avant l’inhalation de CPA de la région de Boston à une 
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concentration de 700 ± 180 μg/m3 pendant 5 heures. Les deux antagonistes ont empêché 
efficacement le stress oxydatif du cœur induit par les PAC. Ces données combinées semblent 
indiquer que les signaux autonomes jouent un rôle dans le stress oxydatif du cœur induit par les 
PAC, qui a été associé à des altérations fonctionnelles importantes dans le cœur. 

Dans le cadre d’autres études portant sur les effets directs sur le cœur, on a constaté que le 
traitement préalable de rats GH avec des particules ambiantes (instillation intra-trachéale 
d’EHC-93 à 10 mg/kg) ou de l’endotoxine compromettait la capacité du cœur isolé de se rétablir 
après une attaque ischémique causée par une occlusion coronarienne, bien qu’on n’ait observé 
aucune atteinte pathologique (Bagate et coll., 2006b). Le rétablissement défaillant a été surtout 
constaté dans la pression développée par le ventricule gauche (PDVG) et a été observé dans 
des cœurs isolés 4 heures après l’exposition, par rapport aux animaux ayant reçu une solution 
saline par instillation. L’étude n’a pas utilisé de rats non-GH en santé aux fins de comparaison. 
Les composants solubles dans la préparation des PM et le Zn comme principal métal soluble 
dans les PM ont aussi suscité une dépression de la PDVG (les autres métaux n’ont pas été 
analysés). In vitro, Graff et coll. (2004) ont exposé des cardiomyocytes de rats à des 
concentrations non cytotoxiques de Zn et de V et ont constaté des réductions importantes du 
rythme des battements spontanés (qui correspond à la fréquence cardiaque in vivo) ainsi que 
l’expression génique de certains canaux ioniques et protéines sarcolemmales associés à la 
transformation électrique et le ralentissement du rythme des battements spontanés, le Zn 
affichant l’effet le plus important. 

Tableau 14.5 Sommaire qualitatif des effets des particules sur le système 
cardiovasculaire dans les études sur la toxicologie animale 

Résultat / 
Mécanisme 

 

Modèles 
animaux 

 

Types de 
particules 

 

Gamme 
d’exposition 

 

Effets 

Lésion et 
inflammation 
tissulaire  

Souris, 
rats 

PM2.5 

urbaines, 
CVPR, 
composés 
métalliques  

De 85 à 
10 000 μg/m3 

(inhalation) 

 

100 μg 
(instillation)  

Augmentation de la fréquence des 
artérites coronaires et rénales; 
inflammation et dégénération 
myocardique 

Athéro-
sclérose 

Souris 
ApoE-/-, 
souris 
ApoE-/- 
rLFD-/-  

PAC  De 85 à 
110 μg/m3 

(inhalation) 

Augmentation des lésions 
athéroscléreuses dans les régions 
aortiques; augmentation de la 
cellularité de la plaque; 
augmentation de l’infiltration de 
macrophages; génération de la 
FRO, expression du NO synthase 
inductible, contenu lipidique et 3-
nitrotyrosine dans la plaque et les 
sections aortiques  
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Résultat / 
Mécanisme 

 

Modèles 
animaux 

 

Types de 
particules 

 

Gamme 
d’exposition 

 

Effets 

Effet 
hémodynami
que et 
coagulabilité 
du sang 

Hamsters, 
rats, 
souris, 
rats GH 

PAC, 
particules de 
polystyrène 
ultrafines, 
particules de 
silice,  
particules de 
dépoussiéreu
r 
électrostatiqu
e, EHC-93, 
poussière de 
tunnel 
routier, 
CVPR 

De 144 à 
3 720 μg/m3 

(inhalation) 

 

De 0,1 à 
500 μg 

(instillation) 

Augmentation de la thrombose 
vasculaire; concentrations élevées 
de fibrinogène plasmatique; 
régulation positive des gènes 
intervenant dans la coagulabilité et la 
fonction cardiovasculaire; deux 
études n’ont pu démontrer 
l’existence d’un état 
prothrombotique induit par les 
particules 

Fonction 
vasculaire 

Rats, 
souris 
ApoE-/- 

PAC, 
particules 
urbaines, 
CVPR,  

PM2.5 
industrielles, 
particules 
provenant du 
trafic routier 

De 37 à 
733 µg/m3 

(inhalation) 

 

De 100 à 
2000 μg 

(instillation) 

Vasoconstriction et/ou 
vasodilatation défaillante; 
diminution des rapports L/P; 
expression et concentration 
plasmatique accrues des 
médiateurs de la vasoconstriction 
(p. ex. endothéline, 
diméthylarginine asymétrique); 
diminution de l’expression du NO 
synthase endothélial 

Fonction 
cardiaque 

Rats, 
souris, 
chiens, 
rats GH, 
souris 
ApoE-/- 

PAC, PM2.5 
industrielles, 
échappement 
de moteur à 
essence, PM 
de 
combustion 
du pétrole,  
noir de 
carbone, 
PUF, PM2.5 
urbaines, 
poussière 
urbaine du 
MRE 1649, 
EHC-93 

De 60 à 
700 μg/m3 

(inhalation) 

 

De 50 à 
2000 μg; de 
3.33 à 
10 mg/kg 

(instillation) 

Augmentation de la fréquence des 
arythmies et des anomalies de 
l’onde de l’ECG; modification de la 
fréquence cardiaque, de la VFC, 
du SDNN et du RMSSD 
(augmentations et réductions); 
exacerbation des ischémies 
myocardiques durant l’occlusion 
des artères coronaires et réduction 
du rétablissement à la suite de 
l’attaque ischémique; augmentation 
des oxydants tissulaires du cœur; 
quelques données probantes 
démontrant l’absence d’effet sur la 
fréquence des arythmies, la 
fréquence cardiaque, la VFC ou les 
ondes de l’ECG.  
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14.3.3 Lésions et inflammation pulmonaires 

14.3.3.1 Études in vivo sur les lésions et l’inflammation pulmonaires 

La plupart des études expérimentales sur des animaux examinées dans le cadre du RES sur 
les PM de 1999 se limitaient à des catégories de particules bien définies qui ne pouvaient être 
directement comparées au mélange complexe des particules ambiantes, et utilisaient 
généralement des concentrations massiques bien supérieures à ce que l’on trouve dans 
l’environnement. Il a été indiqué que l’exposition pulmonaire aux particules suscitait un certain 
nombre de perturbations histologiques et cellulaires interreliées, y compris l’inflammation de 
l’appareil respiratoire, l’augmentation du nombre et de l’activité des MA (qui pouvaient toutefois 
être réduits en augmentant le nombre de particules cytotoxiques), des changements 
biochimiques associés à l’activation des MA ou à la fibrose, et des changements 
morphologiques comme l’hyperplasie épithéliale, la lipoïdoprotéinose ainsi que la formation de 
collagène et la fibrose collagène. Les ouvrages scientifiques sur l’inflammation pulmonaire qui 
étaient disponibles à l’époque mettaient l’accent sur l’afflux des neutrophiles vers la surface 
alvéolaire et l’augmentation de la population des MA en raison du dépôt de particules dans les 
alvéoles. Les changements moléculaires qui sont à l’origine de ces effets n’étaient pas bien 
compris, mais on a indiqué que l’augmentation des concentrations tissulaires des médiateurs 
moléculaires comme l’IL-1, le TNF-α et la fibronectine pouvait être mise en corrélation avec 
l’exposition. 

Les liens entre la composition et la toxicité des particules n’avaient pas été examinés sous tous 
les angles au moment où le RES sur les PM de 1999 a été publié, mais on a indiqué que les 
composants qui étaient les plus susceptibles d’induire des effets nocifs aigus étaient notamment 
les métaux, les matières organiques, les acides et les sulfates acides qui recouvrent 
possiblement les particules porteuses fines et ultrafines. On a reconnu que les particules en 
mode fin étaient plus susceptibles d’occasionner des effets nocifs aigus que les grosses 
particules, et que les particules ultrafines peuvent jouer un rôle toxicologique important, mais les 
données à cet égard étaient limitées. Selon certaines données probantes, il semble que les 
particules de la fraction fine ou les plus grosses ayant une faible toxicité intrinsèque puissent 
devenir toxiques lorsque la taille des particules est assez petite (DAMM <0,05 µm), et que 
l’induction des médiateurs inflammatoires par les macrophages (comme les facteurs 
chimiotactiques) peut être une fonction de la surface particulaire interagissant avec les 
récepteurs des MA. Des réductions des taux de clairance des poumons ont été observées en 
combinaison avec l’augmentation de la population des MA qui était associée aux charges 
pulmonaires élevées de particules peu solubles, indiquant l’affaiblissement de la clairance 
alvéolaire médiée par les MA. Le RES sur les PM de 1999 a conclu que cet effet, appelé 
« surcharge particulaire », survenait seulement après l’exposition chronique d’animaux de 
laboratoire à des concentrations inhalées de plusieurs milligrammes par mètre cube et ne 
devrait pas survenir à des concentrations ambiantes de moins de 200 µg/m3.  

Avec l’avancée des recherches, une base de données plus vaste sur la toxicologie des PM a pu 
être mise à la disposition de l’AQCD sur les PM de l’EPA des É.-U. (2004), qui a cité des études 
portant sur le lien entre les lésions et l’inflammation pulmonaires et l’exposition à des 
composants complexes des PM associés à la combustion. Les métaux comptaient parmi les 
quelques composants des PM ambiantes qui pouvaient contribuer à ces effets. Par exemple, on 
a conclu que les effets toxiques des CVPR s’expliquaient principalement par leur contenu élevé 
en métaux solubles, y compris le Fe, le Ni et le V; de plus, certains de ces effets ont été 
reproduits par des expositions équivalentes aux sels solubles de ces métaux. En revanche, les 
expositions contrôlées d’animaux aux aérosols H2SO4, au carbone enrobé d’acide et aux sels 
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de sulfate n’ont pas entraîné une lésion ou une inflammation pulmonaire importante, même à 
des concentrations élevées. L’AQCD sur les PM de l’EPA des É.-U. (2004) a signalé que 
l’exposition par inhalation de plusieurs espèces (rats, hamsters, chiens) à des PAC 1 à 6 heures 
par jour pendant 1 à 3 jours entraînait des signes d’inflammation pulmonaire chez les animaux 
en santé et une augmentation des réactions inflammatoires chez les rats atteints de bronchite 
chronique à des concentrations de PAC d’environ 100 à 1000 μg/m3. Les réactions 
inflammatoires étaient plus marquées pour la gamme de concentrations allant d’environ 200 à 
700 μg/m3. 

Des études récentes cherchent toujours à caractériser les lésions pulmonaires causées par les 
particules chez les animaux de laboratoire. Des effets comme l’augmentation de la cellularité, 
de la teneur protéique et de l’activité de la LDH dans le liquide de lavage broncho-alvéolaire 
(LLBA) sont des marqueurs biologiques couramment utilisés pour les lésions pulmonaires, et un 
grand nombre d’études récentes ont documenté la communité de ces effets entre différents 
types de particules. Ces types de particules sont notamment les PAC (Godleski et coll., 2002; 
Gurgueira et coll., 2002; Smith et coll., 2003; Lei et coll., 2004a, 2004b; Rhoden et coll., 2004; 
Schins et coll., 2004; Cassee et coll., 2005); les PM urbaines ambiantes (Prieditis et Adamson, 
2002; Walters et coll., 2002; Dick et coll., 2003b; Gerlofs-Nijland et coll., 2005; Pradhan et coll., 
2005; Mutlu et coll., 2006; Seagrave et coll., 2006); les CVPR (Hamada et coll., 2002; Lewis AB 
et coll., 2003; Roberts et coll., 2003, 2004a; Antonini et coll., 2004; Hollingsworth et coll., 2004; 
Medeiros Jr. et coll., 2004; Costa et coll., 2006); les particules métalliques (Ress et coll., 2003; 
Zhou et coll., 2003b; Zhang et coll., 2003; Tong et coll., 2006) et d’autres particules artificielles 
comme le noir de carbone et le TiO2 (Höhr et coll., 2002; Wilson et coll., 2002; Dick et coll., 
2003a; Bermudez et coll., 2004; Gilmour et coll., 2004c; Renwick et coll., 2004; Chang et coll., 
2005b; Elder et coll., 2005; Harder et coll., 2005; Shwe et coll., 2005; André et coll., 2006; 
Carter et coll., 2006; Stoeger et coll., 2006). La plupart de ces études ont utilisé des expositions 
aigües.  

De récents ouvrages scientifiques ont également contribué au corpus de données probantes qui 
caractérisent les mécanismes qui sous-tendent les effets proinflammatoires des PM; on croit 
que ces effets sont médiés par la transmission de signaux cellulaires dépendants de la 
phosphorylation, y compris les kinases régulées par signaux extracellulaires (la voie 
ERK/MAPK) et les signaux de régulation en cascade du facteur nucléaire de transcription et du 
facteur kappa B (FN-κB). Ces voies entraînent l’activation de cytokines comme le TNF-α, de la 
protéine inflammatoire macrophage (PIM) de type-2, de la protéine de chimioattraction des 
monocytes (PCM) de type-1 et de diverses interleukines (IL-1β, IL-6, IL-8, IL-10). De récentes 
études scientifiques présentent des données in vivo qui appuient l’existence d’un rôle pour ces 
médiateurs à la suite de l’exposition pulmonaire de rongeurs à différents types de particules : 
(Godleski et coll., 2002; Höhr et coll., 2002; Seagrave et coll., 2002; Dick et coll., 2003a, 2003b; 
Zhang et coll., 2003; Zhou et coll., 2003a, 2003b; Roberts et coll., 2003, 2004a; Schins et coll., 
2004; Gilmour et coll., 2004a, 2004c; Lei et coll., 2004a, 2004b; Chang et coll., 2005b; Gerlofs-
Nijland et coll., 2005; Shwe et coll., 2005; André et coll., 2006; Carter et coll., 2006; Stoeger et 
coll., 2006). La plupart de ces études ont évalué des effets aigus, bien que plusieurs d’entre 
elles aient observé des augmentations similaires dans les marqueurs inflammatoires à la suite 
d’expositions à long terme.  

De récentes études in vivo ont examiné le lien entre les caractéristiques des particules, comme 
leur composition et leur taille, et les lésions pulmonaires. Godleski et coll. (2002) ont signalé 
que les changements inflammatoires chez les rats à la suite d’une exposition à court terme à 
des PAC (3 jours, 5 heures par jour) variaient entre les expériences lorsque les PAC étaient 
recueillies à différentes journées. La concentration massique moyenne des PAC pour tous les 
jours d’exposition était de 262,21 μg/m3 (gamme de 73,5 à 733 μg/m3), et la taille moyenne des 
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particules (± écart-type) était de 0,27 ± 2,3 μm. La variation observée dans la réaction était liée 
aux concentrations de composants particuliers des particules. Le Br et Pb furent des marqueurs 
utiles pour les particules dérivées du trafic routier, et le CE et le CO furent quant à eux, de bons 
marqueurs pour les processus de combustion en général; ces composants étaient étroitement 
liés à l’augmentation des neutrophiles chez les rats exposés. En revanche, les changements 
constatés à l’égard des lymphocytes, des macrophages et d’autres mesures du LLBA n’étaient 
pas associés de façon significative à la masse des particules examinée en tant que terme 
binaire, et n’étaient pas associés non plus à l’un des composants des particules.  

Les données démontrant la variation de la toxicité des PM en fonction de l’emplacement et de la 
saison proviennent d’une étude réalisée par Seagrave et coll. (2006), dans laquelle des rats ont 
été exposés par instillation intra-trachéale à des masses équivalentes de PM2.5 (de 0,75 à 3 mg 
/ rat) provenant de sites du sud-est des États-Unis. Des échantillons provenant de Birmingham, 
(Alabama), d’Atlanta (Géorgie), de Pensacola (Floride) et de Centreville (Alabama) ont été 
prélevés durant deux saisons (hiver et été) aux fins d’analyse de la toxicité, d’analyse chimique  
et de répartition du bilan massique des sources chimiques. Des échantillons ont aussi été 
prélevés sous le vent d’un ensemble de feux de forêt dirigés. Les échantillons prélevés en hiver 
dans les deux sites plus urbains/industriels (Birmingham et Atlanta) affichaient la toxicité la plus 
élevée d’après ce qui a été évalué lors d’essais biologiques visant à déterminer la capacité 
inflammatoire et cytotoxique dans le lavement et les tissus pulmonaires. La composition 
ambiante des sites où les échantillons les plus actifs ont été prélevés comprenait des 
concentrations élevées de CE, de n-alcanes, d’hopanes, de stéranes et de NO3

-. Toutefois, 
comme le NO3

- n’a pu être décelé dans les échantillons prélevés en hiver, il n’a probablement 
pas contribué à la toxicité. Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) étaient 
également élevés dans les deux échantillons de Birmingham. La répartition des sources 
semblait indiquer que les échantillons les plus actifs contenaient plus de PM2.5 provenant de 
l’échappement de moteurs diesel et à essence. L’analyse de la projection aux surfaces latentes 
appuyait l’impact de ces émissions et a également permis de conclure qu’il n’y avait pas de 
corrélation entre les réactions biologiques et le sulfate, les aérosols organiques secondaires, la 
cuisson de la viande et les détritus végétaux. Une faible corrélation seulement a été établie 
entre la combustion du bois et les paramètres de toxicité. 

Wilson et coll. (2002) ont signalé que l’instillation intra-trachéale de 125 μg de noir de carbone 
ultrafin entraînait une inflammation neutrophilique dans les poumons des rats, tandis que 
l’instillation de 100 μm de FeCl3 n’avait aucun effet significatif par rapport aux résultats témoins. 
L’instillation combinée de PUF et de FeCl3 a entraîné un afflux potentialisateur de neutrophiles 
par rapport à l’exposition à l’un ou l’autre seulement. Fait intéressant, les PUF et les métaux ont 
interagi par potentialisation chimique dans un environnement acellulaire pour créer des FRO, 
mais la potentialisation entre les PUF et les sels de métaux n’a pas été observée chez les 
macrophages in vitro. Le Fe peut avoir été séquestré ou chélaté de façon intracellulaire, comme 
l’indiquent les résultats démontrant que les macrophages J774 pouvaient retirer le Fe d’un 
milieu de culture cellulaire. Par conséquent, le résultat in vitro n’a pas permis de prévoir 
l’ensemble de la réaction animale à l’exposition combinée. Zhou et coll. (2003a) n’ont constaté 
aucun changement dans la cellularité du LLBA, les concentrations de protéines ou l’activité de 
la lacticodéshydrogénase (LDH) chez les rats exposés à 250 μg/m3 de particules de suie, à 
57 μg/m3 de Fe ou à une combinaison de Fe et de suie. Toutefois, lors de la combinaison de 
45 μg/m3 de Fe avec des particules de suie, pour une concentration massique totale de 
250 μg/m3, d’autres paramètres ont été affectés après l’inhalation, y compris une induction 
pulmonaire importante de la ferritine, du stress oxydatif, l’augmentation de l’IL-1β et du 
cytochrome P450s et l’activation du FN-κB. Dans le cadre d’une autre étude, on a constaté que 
quatre différents types de PUF produisaient différents effets chez les rats. Dick et coll. (2003a) 
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ont observé que l’instillation de 125 µg de PUF de Co ou de noir de carbone entraînait un afflux 
important de neutrophiles 4 et 18 heures après l’instillation et une augmentation des 
concentrations de MIP-2 et de gamma-glutamyl-transpeptidase dans le LLBA. Les PUF de 
nickel ont suscité un afflux important de neutrophiles à 18 heures seulement, tandis que les 
PUF de TiO2 n’ont pas entraîné d’effet important. 

Les différences dans la composition métallique et la solubilité entre les fractions solubles et 
insolubles des échantillons de particules ont été analysées en tant que déterminants de la 
toxicité. Prieditis et Adamson (2002) ont étudié les toxicités relatives des métaux présents dans 
les particules urbaines EHC-93 et ont constaté que l’instillation intra-trachéale de Zn soluble et 
de Cu – dans une moindre mesure – à la même concentration sur des souris pouvait susciter 
de l’inflammation et des lésions épithéliales pulmonaires similaires à celles observées lors de 
l’exposition à l’échantillon de particules urbaines. Par contre, les autres contaminants 
métalliques comme le Fe, le Ni et le V n’ont causé qu’une faible ou aucune toxicité pulmonaire à 
la même concentration. Antonini et coll. (2004) ont examiné les réactions pulmonaires chez des 
rats exposés par instillation intra-trachéale à des échantillons de 10 mg/kg de CVPR 
chimiquement distinctes provenant de deux différents secteurs d’une centrale électrique. On a 
constaté que les CVPR provenant d’un dépoussiéreur sont plus solubles et acides que les 
CVPR d’un réchauffeur d’air et que la masse de chacun des métaux analysés était beaucoup 
plus importante. Les CVPR provenant d’un dépoussiéreur, particulièrement la fraction soluble, 
ont produit un radical hydroxyle métallo-dépendant, tel qu’il a été mesuré par résonance 
paramagnétique électronique (RPE), et ont entraîné une inflammation plus importante et réduit 
davantage l’immunité pulmonaire contre les infections bactériennes, par rapport aux CVPR 
provenant du réchauffeur d’air. En utilisant des CVPR provenant du dépoussiéreur de la même 
centrale électrique de la région de Boston, Lewis AB et coll. (2003) ont obtenu des résultats 
quelque peu contradictoires. Ils ont signalé que, malgré la capacité de la fraction soluble des 
CVPR de produire des radicaux, la production d’oxydants cellulaires et les lésions tissulaires 
ont surtout été observées avec les fractions insoluble et totale des CVPR après l’instillation de 
la même concentration de 10 mg/kg sur des rats. Dans le cadre d’une autre étude, des cendres 
volantes en particules fines provenant de l’ouest du Kentucky ont entraîné un niveau modéré 
d’inflammation et une augmentation des concentrations protéiques dans le LLBA de souris 
après l’instillation – des réactions plus importantes que celles causées par les particules fines 
de cendres volantes du Montana (Gilmour et coll., 2004a). Les cendres volantes de l’ouest du 
Kentucky affichaient une plus grande concentration de Fe et de K et un pourcentage plus élevé 
de carbone que les cendres volantes du Montana, mais des concentrations plus faibles de Ca, 
de Mg, de strontium (Sr) et de Mn. 

Le niveau de toxicité des particules produites par combustion varie selon le type de 
combustible, le type de véhicule et l’état de fonctionnement du véhicule, tel qu’il a été démontré 
dans une étude réalisée par Seagrave et coll. (2002), qui a conclu que les véhicules à essence 
et diesel qui engendrent des émissions élevées produisent des émissions dont la toxicité par 
unité de masse combinée des PM et de composés organiques semi-volatiles est plus élevée 
que pour les véhicules produisant des émissions normales lors de l’exposition par instillation 
intra-trachéale chez des rats (de 0,13 à 6,3 mg / rat). La toxicité, évaluée d’après les 
changements cytotoxiques, inflammatoires et parenchymateux pulmonaires par unité de masse 
des émissions des véhicules à essence et diesel produisant des émissions normales, était de 
nature et de puissance similaire, mais la production de TNF-α et plusieurs indicateurs de la 
cytotoxicité et du stress oxydatif étaient légèrement plus élevés pour le diesel. Dans le cadre 
d’une autre étude, une analyse de régression partielle par les moindres carrés a révélé que les 
réactions de toxicité pulmonaire chez les rats étaient plus étroitement liées à la particule de CO, 
à des fractions thermiques choisies de l’analyse du carbone et aux groupes de composés des 
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hopanes et des stéranes des échantillons d’émissions provenant de véhicules légers à essence 
et diesel produisant des émissions « normales » et « élevées » (McDonald et coll., 2004). Les 
hopanes et les stéranes se trouvent dans le pétrole brut et sont émis avec les émissions de 
pétrole de carter, et les véhicules à combustion élevée de pétrole émettent de grandes 
quantités de CO en phase particulaire; ces composés peuvent donc contribuer grandement aux 
effets inflammatoires des émissions inhalées provenant des véhicules à émissions élevées. La 
corrélation entre les métaux et les HAP et les réactions pulmonaires était faible ou inexistante.  

Stoeger et coll. (2006) ont procédé à une évaluation dose-réaction de six différents types de 
PUF de carbone pour déterminer lequel des trois paramètres généralement accessibles – 
teneur en matières organiques, la surface active ou taille des particules – était le plus utile pour 
caractériser l’activité inflammatoire des poumons. Des souris ont été exposées par instillation 
intra-trachéale à des doses allant de 5 à 50 μg, et le LLBA a été analysé 24 heures après 
l’exposition. Les petites particules avaient une activité proinflammatoire plus élevée que les 
grosses particules à des doses comparables, tandis qu’on n’a observé aucune corrélation entre 
le CO et les mesures inflammatoires. On a déterminé que la surface active des particules était 
le paramètre le plus approprié pour évaluer le potentiel inflammatoire, particulièrement une 
mesure élaborée par Brunauer, Emmet et Teller qui intègre la concentration numérique et les 
caractéristiques géométriques structurelles des particules, comme la taille des particules 
primaires et les propriétés de la surface ultrastructurale. À une dose instillée d’environ 20 cm2, 
on a identifié un seuil de surface active des particules sous lequel aucune réaction 
proinflammatoire aigüe n’a pu être détectée chez les souris en santé. 

L’influence de la taille des particules sur la toxicité a fait l’objet de nombreuses études récentes. 
Généralement, on constate que les PUF suscitent des lésions pulmonaires et des réactions 
inflammatoires plus importantes que les particules plus grosses, et cette propension peut être 
liée en partie à leur surface active beaucoup plus élevée et au nombre plus élevé de particules 
par unité de masse, qui engendrent une interface plus vaste pour les réactions entre les agents 
de surface et les cibles biologiques comme les cellules et les protéines (Kreyling et coll., 2004). 
Dans le cadre d’une étude portant sur les particules de Ni, Zhang et coll. (2003) ont observé 
que les PUF instillées (environ 20 nm) étaient plus toxiques pour les poumons des rats que les 
grosses particules de Ni (diamètre moyen de 5 μm), comme en témoignent les indicateurs de 
l’inflammation et des lésions pulmonaires dans le LLBA. Gilmour et coll. (2004a) ont signalé que 
les PUF de cendres volantes de charbon étaient plus toxiques pour les souris que les particules 
fines ou grossières provenant du même aérosol de combustion; les PUF suscitent une 
inflammation neutrophile plus importante, une plus grande induction de TNF-α et une activité 
LDH plus élevée après l’instillation intra-trachéale. Cette toxicité a été associée à la 
concentration plus élevée de soufre et de plusieurs oligoéléments (V, Cu, Se, Ba, Sr, etc.) et à 
une faible concentration d’autres oligoéléments (Al, Ti, Si, Fe and Mg) dans les particules 
ultrafines par rapport aux particules fines et grossières, bien qu’une grande proportion de la 
masse n’ait pas été identifiée. 

Dans le cadre d’une autre étude, l’inhalation de PUF de noir de carbone a entraîné chez des 
rats un effet proinflammatoire faible, mais constant et significatif, qui était plus important que 
l’effet causé par une concentration similaire de particules fines (Gilmour et coll., 2004c). On a 
constaté que les PUF de noir de carbone et de TiO2 suscitaient un recrutement neutrophile, des 
lésions épithéliales et une cytotoxicité plus importants que les particules fines de même nature 
chez les rats après l’exposition par instillation intra-trachéale (Renwick et coll., 2004). En 
général, les PUF de noir de carbone étaient plus toxiques que les PUF de TiO2. Les particules 
ultrafines et les particules fines ont nui considérablement à la capacité de phagocytation des 
MA, mais seules les PUF ont augmenté de façon significative la sensibilité des MA à la 
chimiotaxine C5a. Les effets des PUF de noir de carbone ayant un diamètre de 14 ou 95 nm ont 
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été comparés par Shwe et coll. (2005) à la suite de leur instillation intra-trachéale sur des 
souris. L’instillation répétée de particules de 14 nm causait une augmentation significative et 
proportionnelle à la dose du nombre total de cellules et de types particuliers de cellules comme 
les macrophages, les lymphocytes et les neutrophiles dans le LLBA, un dépôt plus important de 
particules dans les ganglions lymphatiques du médiastin, une augmentation des concentrations 
d’IL-6, d’IL-1β et de TNF-α dans le LLBA, et une augmentation de l’expression de l’ARNm CCL-
3 dans les poumons et les ganglions lymphatiques du médiastin. Ces effets étaient plus 
importants que ceux causés par les particules de 95 nm. Elder et coll. (2005) ont indiqué que, 
par rapport au noir de carbone à surface active élevée (14 nm), l’inhalation de noir de carbone 
ayant une surface active 8 fois moins élevée (70 nm) à une concentration de 50 mg/m3 suscitait 
chez les rats, à la même dose, des charges massiques similaires, mais moins puissantes, avait 
un degré de clairance similaire et entraînait des effets inflammatoires et histopathologiques 
similaires à ce qui a été observé avec le noir de carbone à surface active élevée à la dose plus 
faible de 7 mg/m3. 

À l’opposé des résultats ci-dessus, les résultats d’une récente étude ont démontré que les 
particules grossières étaient plus toxiques que les particules fines. Schins et coll. (2004) ont 
signalé qu’à masse égale, les échantillons de PM grossières (mais pas fines) instillées 
provenant d’un secteur industriel et d’un site rural en Allemagne ont entraîné une réaction 
inflammatoire dans les poumons des rats. Cette réaction était caractérisée par une inflammation 
neutrophile en l’absence de toute toxicité pulmonaire grave, comme l’indiquait l’absence 
d’augmentation des concentrations de protéines de lavage et de LDH. L’échantillon rural de PM 
grossières a entraîné la réaction inflammatoire la plus puissante, augmentant de façon 
considérable la concentration de TNF-α et diminuant le glutathion (GSH) dans le LLBA. Aucun 
des deux échantillons de PM fines n’a entraîné d’inflammation significative dans ce modèle 
malgré leur teneur plus élevée en métaux. Dans les deux cas, les PM grossières en suspension 
avaient une concentration d’endotoxines sensiblement plus élevée que les PM fines en 
suspension, ce qui semblait refléter le potentiel de diffusion de cytokines des échantillons de 
PM dans le sang total. 

La spécificité d’espèce dans les réponses inflammatoires est manifeste dans de récentes 
études démontrant que les rats sont plus sensibles que les souris, tandis que les hamsters 
semblent être les plus résistants aux effets des PM, possiblement en raison de mécanismes de 
clairance et d’anti-oxydation plus efficaces (Bermudez et coll., 2004; Elder et coll., 2005; Carter 
et coll., 2006). En ce qui concerne la voie d’exposition, une étude réalisée par Costa et coll. 
(2006) indiquait que l’inhalation et l’instillation intra-trachéale peuvent ne pas produire des 
réactions équivalentes dans l’ensemble des paramètres. L’instillation de CVPR chez les rats à 
une dose de 110 μg équivalente à la dose d’inhalation a eu les mêmes effets que l’inhalation 
(environ 12 mg/m3, 6 heures) pour ce qui est de la distribution lobaire et des marqueurs 
biologiques après 96 heures, mais les altérations morphologiques et l’hyperréactivité des voies 
aériennes (HVA) semblaient reposer davantage sur la méthode d’administration. L’HVA, 
l’alvéolite et l’hypertrophie épithéliale étaient considérablement plus élevées après l’instillation, 
mais ces effets étaient minimes lors de l’exposition par inhalation, tandis que l’hémorragie 
alvéolaire, la congestion et les exsudats dans les voies aériennes étaient prononcés après 
l’exposition des rats par inhalation, mais pas après l’exposition par instillation. 

Les souris génétiquement neutralisées, les microréseaux d’ADN et d’autres techniques 
novatrices sont utilisées pour étudier les réactions inflammatoires induites par les particules. 
Roberts et coll. (2004a) ont utilisé un microréseau de protéines et la microdissection par capture 
laser pour récupérer les cellules des voies aériennes et analyser les mécanismes des lésions 
pulmonaires après l’instillation intra-trachéale de 0,5 mg de CVPR sur des rats. L’exposition aux 
CVPR a eu pour effet d’accroître le p-ERK:ERK et le p-IκB:IκB, ce qui indique qu’il y a activation 
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de ces voies ainsi que des changements liés à la croissance, à la transformation et à 
l’inflammation des cellules dans les voies aériennes. Dans le cadre d’une autre étude des 
microréseaux, André et coll. (2006) ont utilisé un système d’exposition du corps entier afin 
d’exposer des souris à de l’air filtré ou à des PUF de carbone à une concentration de 8 
×106 particules/cm3 avec un DGM de 49 nm et une concentration massique moyenne de 
380 μg/m3. L’exposition aux particules a entraîné une réaction inflammatoire mineure, et 
l’histologie des poumons n’a indiqué aucun changement pathomorphologique. Toutefois, 
l’analyse du profil des micropuces à ADN a révélé une réaction biphasique à l’exposition aux 
particules : à 4 heures, ce sont surtout des protéines de choc thermique qui ont été produites 
(un effet transitoire qui peut intervenir dans l’activation subséquente des MA). À 24 heures, un 
ensemble de protéines immunomodulatrices, y compris l’ostéopontine, la galectine-3 et la 
lipocaline-2, ont été régulées positivement dans les MA et les cellules septales. À la suite d’une 
étude réalisée avec des souris neutralisées, Saber et coll. (2005) ont signalé que le FNT n’était 
pas nécessaire pour l’induction de l’inflammation par de très fortes concentrations de PED et de 
noir de carbone chez les souris après l’inhalation de 20 mg/m3 (4 jours, 90 minutes par jour). 
L’inflammation (mesurée d’après l’expression de l’ARNm IL-6 et l’afflux de neutrophiles) et les 
dommages à l’ADN étaient similaires ou même plus importants chez les souris dont le FNT 
avait été neutralisé que chez les souris de type sauvage. 

De récents ouvrages scientifiques portent sur les mécanismes inflammatoires qui ne sont pas 
associés aux marqueurs biologiques conventionnels. Mangum et coll. (2004) ont constaté que 
l’ostéopontine, une cytokine sécrétée ayant des fonctions d’adhésion des cellules et de 
chimioattraction, était exprimée de façon significative et proportionnellement à la dose chez les 
rats après l’exposition subchronique à des particules pigmentaires de TiO2. L’effet a été observé 
tôt, soit durant la période d’inflammation pulmonaire initiale, et tard, soit après le développement 
de lésions fibreuses pulmonaires. Dans le cadre d’une autre étude, on a constaté une régulation 
positive de l’ostéopontine dans le LLBA chez des souris après une exposition de 24 heures à 
une concentration de 380 μg/m3 de PUF de carbone (André et coll., 2006). Chang et coll. 
(2005b) ont signalé que l’instillation intra-trachéale de 200 μg de PUF de noir de carbone sur 
des souris entraînait une augmentation importante du facteur de croissance de l’endothélium 
vasculaire (FCEV) dans le LLBA avec une pointe à 16 heures et une forte corrélation avec la 
perméabilité alvéolo-capillaire, comme l’indiquaient les protéines totales dans le LLBA. Le 
FCEV pourrait jouer un rôle dans la migration cellulaire. Les données sur l’ostéopontine et le 
FCEV demeurent limitées, et on ne connaît pas bien leur lien avec l’inflammation induite par les 
particules 

14.3.3.2 Études in vitro sur les réactions inflammatoires et les dommages 
cellulaires 

De concert avec les études in vivo sur l’inflammation et les lésions pulmonaires, un nombre 
croissant de recherches in vitro utilisant des lignées cellulaires épithéliales et macrophages et 
différents types de particules ont continué de délimiter et de caractériser les mécanismes 
moléculaires qui sont à l’origine de l’inflammation et des dommages cellulaires causés par les 
particules. Un certain nombre de récentes études in vitro ont cherché à déterminer avec 
précision quels sont les composants les plus importants qui contribuent à la toxicité des PM. 
Par exemple, Reibman et coll. (2002) ont indiqué que les plus petites (<0,18 µm) PM ambiantes 
provenant de New York ont régulé positivement la production des facteurs de stimulation des 
colonies granulocytes-macrophages (FS-CGM) dans les cellules épithéliales bronchiques, 
tandis que l’absence d’un effet des particules de carbone de taille similaire et la variation 
journalière dans la réaction semblaient indiquer que la composition chimique (mais pas la 
particule elle-même) était nécessaire pour produire l’effet. On a constaté que les PM provenant 
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de Rome (Italie) étaient généralement plus susceptibles que le noir de carbone de provoquer 
des réactions inflammatoires dans les cellules murines de la lignée RAW 264.7 – une lignée 
cellulaire monocytaire de macrophages de souris leucémiques (Pozzi et coll., 2003, 2005). 
Dans le cadre d’une autre étude, l’exposition de macrophages humains U937 à des PED et à 
de la poussière urbaine a entraîné une induction importante des facteurs proinflammatoires 
suivants : le FNT-α, l’IL-8, la cyclo-oxygénase (COX)-2 et la protéine-béta CCAT activatrice 
liante. Les extraits organiques étaient plus puissants que les particules dépouillées pour ces 
effets, tandis que les particules dépouillées étaient plus puissantes à des concentrations plus 
élevées de protéines C-réactives (CRP) et d’ARNm IL-6 et protéines (Vogel et coll., 2005). 
Möller et coll. (2002) ont constaté que les dysfonctions cytosquelettiques provoquées chez les 
macrophages pouvaient être réduites en lavant les particules avec du dicholorométhane, ce qui 
permet de retirer les composants organiques. 

Les particules qui pénètrent dans les poumons se dissocient sur le revêtement liquide de 
l’épithélium respiratoire en composants hydrosolubles et hydro-insolubles, et l’importance 
relative des métaux de transition solubles à l’égard de l’activité des PM fait toujours l’objet de 
recherches (Steerenberg et coll., 2005). Dai et coll. (2002) ont constaté que les particules fines 
non fibrogènes de TiO2 (0,12 µm) devenaient fibrogènes dans des explants trachéaux de rats 
lorsque du Fe est ajouté à la surface des particules. Parmi les changements fibrogènes 
observés, on a noté l’augmentation de l’expression des gènes du procollagène et de la quantité 
d’hydroxyprolines tissulaires ainsi que l’activation du FN-kB. Huang et coll. (2003a) ont indiqué 
que la production de cytokine dans les cellules BEAS-2B était étroitement associée à la teneur 
en métaux des PM1.0 recueillis à Taïwan. L’IL-8 a été associé au Cr et à la Mn, et le FNT-α a été 
associé au Fe et au Cr. Par contre, la peroxydation des lipides a été associée à la teneur en 
carbone. L’impact de chaque métal et de la combinaison des métaux sur une lignée cellulaire 
(RLE-6TN) épithéliale de poumons de rats a été étudié par Riley et coll. (2003), qui ont signalé 
que le classement de la toxicité des métaux, d’après les valeurs TC50, était le suivant : V > Zn > 
Cu > Ni > Fe. Des interactions ont été observées lors d’expositions à plusieurs métaux : les 
combinaisons Zn + V, Zn + Cu et Zn + Ni. Le Zn semblait diminuer l’impact négatif du V et du 
Cu, avait un effet additif avec le Ni, mais n’avait pas d’effet important sur la toxicité du Fe. Les 
données démontrant une interaction entre le Ni et le Fe proviennent de Salnikow et coll. (2004), 
qui ont constaté que l’exposition combinée des cellules pulmonaires humaines 1HAEo- à ces 
métaux contrebalançait la production d’IL-8 induite par le Ni seul, tandis que le traitement 
préalable avec du Fe avait pour effet de protéger partiellement les cellules contre les effets 
hypoxiques causés par le Ni seul. Dans le cadre d’autres études, on a observé que les 
nanoparticules de Cu étaient plus susceptibles de provoquer la production d’IL-8 dans les 
cellules A549 que les nanoparticules de Ni ou de V (Cheng, 2004), et que les échantillons de 
particules recueillis à Singapour pendant des feux de brousse ont engendré plus de radicaux 
hydroxyles toxiques que ceux recueillis à d’autres moments, en raison possiblement d’une 
concentration élevée de Fe et de plusieurs autres métaux-traces hydrosolubles (Karthikeyan et 
coll., 2006). 

Des études épidémiologiques ont signalé des liens positifs entre les changements constatés 
dans les concentrations de PM dans la vallée de l’Utah entre 1986 et 1988 et la santé 
respiratoire de la population locale; la réduction des PM ambiantes coïncidait avec la fermeture 
temporaire d’une aciérie à foyer ouvert. Pagan et coll. (2003) ont analysé des extraits aqueux 
des PM afin de déterminer leur composition élémentaire et leur toxicité in vitro à l’égard des 
cultures épithéliales des voies aériennes primaires des rats, ainsi que les effets des mélanges 
de métaux substituts reflétant la composition de ces extraits. Ils ont constaté que les extraits 
des filtres de PM de l’Utah et leurs mélanges de métaux substituts (Zn-Cu-V) entraînaient une 
lésion épithéliale parallèle, ce qui semble indiquer que ces métaux médiaient en grande partie 
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les effets aigus constatés dans les voies aériennes après l’exposition aux échantillons dérivés 
des PM.   

Dans le cadre de l’étude intégrée de la NYU sur l’inhalation chronique des PAC, dont il est 
question aux sections 14.3.2.4 et 14.3.8.1, on a évalué les contributions massiques des 
différentes catégories de sources des PAC recueillies à Tuxedo (New York) et on a comparé les 
écarts quotidiens dans la réaction cellulaire (Maciejczyk and Chen, 2005). Le sulfate secondaire 
régional (caractérisé par des concentrations élevées de S, de Si et de CO) constituait la plus 
grande proportion de la masse (65%), suivi de la poussière du sol remise en suspension 
(concentrations élevées de Ca, Fe, Al et Si; 20 %) et de la combustion du pétrole résiduel 
(identifié par la présence de V, de Ni et de Se; 2 %). Les autres sources, en raison 
principalement de la circulation des véhicules motorisés, contribuaient à la masse dans une 
proportion de 13 %. Le FN-κB a été choisi comme indicateur de la réaction de stress cellulaire à 
la suite de l’exposition de cellules épithéliales BEAS-2B aux PAC. L’augmentation du FN-κB a 
été surtout associée au Ni et au V, parmi les composants individuels, et avec la catégorie de 
sources « combustion du pétrole résiduel ». 

Des analyses de la régression à une variable et des analyses de la redondance à plusieurs 
variables ont été utilisées pour mettre en corrélation la viabilité cellulaire et la libération de 
cytokines avec les concentrations de 40 éléments, de 7 ions et de 8 fractions carboniques dans 
des échantillons de PM2.5 provenant de sols et de revêtements routiers et recueillis dans de 
nombreux sites de l’ouest des États-Unis (Veranth et coll., 2006). Les échantillons affichaient 
divers degrés de puissance pour ce qui est de provoquer la libération de l’IL-6 et de l’IL-8. Les 
particules ont indiqué des corrélations positives entre la libération de l’IL-6 et les fractions 
carboniques élémentaires et pyrolysables, tandis que la corrélation la plus importante 
impliquant des éléments crustaux concernait la libération de l’IL-6 et le rapport Al:Si. Les 
auteurs ne croyaient pas que les corrélations les plus importantes concerneraient les fractions 
carboniques, parce que les PM2.5 dérivés du sol, particulièrement la poussière routière 
engendrée par les véhicules, se composent surtout de matières inorganiques. La corrélation 
entre les concentrations élémentaires totales (y compris les métaux de transition à activité 
redox) et les réactions cellulaires était faible, mais le groupe des métaux biodisponibles n’a pas  
été analysé séparément. 

Les variations saisonnières dans la toxicité des particules ont été étudiées in vitro. La capacité 
des PM provenant de Chapel Hill (Caroline du Nord) de stimuler la production de médiateurs 
proinflammatoires et de FRO chez les MA humains et les cellules épithéliales bronchiques 
humaines normales (EBHN) variait selon les saisons (Becker et coll., 2005a). Chez les 
macrophages, ce sont les PM grossières d’octobre qui stimulaient le plus efficacement la 
libération de l’IL-6, tandis que les PM de juillet, sans égard à leur taille, sont celles qui, le plus 
souvent, stimulaient la production la plus élevée de FRO. Chez les cellules EBHN, les PM de 
janvier et d’octobre étaient généralement les stimulateurs les plus puissants pour l’IL-8 et les 
FRO, respectivement, pour toutes les tailles. L’analyse en composantes principales sur les 
composants des PM a permis d’identifier deux facteurs : Cr/Al/Si/Ti/Fe/Cu et Zn/V/Ni/Pb/Se/As; 
seul le premier facteur pouvait être mis en corrélation avec la libération de l’IL-6/IL-8. Parmi les 
éléments du premier facteur, le Fe et le Si ont été associés à la libération de l’IL-6, tandis que le 
Cr a été associé à la libération de l’IL-8.  

On a constaté que la toxicité des PM10 urbaines variait en fonction des saisons dans le climat 
subarctique d’Helsinki, en Finlande. Durant l’hiver, les PM étaient associées principalement au 
transport à grande distance (TGD) et à la combustion, tandis qu’au printemps, les particules 
étaient principalement dérivées de la remise en suspension de la poussière routière (Salonen et 
coll., 2004). Les PM du printemps ont entraîné une réaction cytokinique plus importante chez 
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les macrophages, et cette réaction était inhibée en grande partie par un antagoniste de 
l’endotoxine, ce qui peut indiquer que l’endotoxine liés aux PM était un composant très 
proinflammatoire de la poussière routière du printemps remise en suspension. Les PM de l’hiver 
suscitaient plus efficacement la production de NO ainsi que la formation d’adduits de la 8-
hydroxy-2’-désoxyguanosine (8-OHdG), un indicateur de dommages oxydatifs à l’ADN. 
L’utilisation d’un chélateur de métaux de transition n’a pas modifié les réactions 
proinflammatoires ou cytotoxiques. Jalava et coll. (2006) ont prélevé des particules au cours de 
neuf périodes différentes à Helsinki, et l’une de ces périodes a été grandement touchée par le 
TGD de fumée d’incendies forestiers (l’« épisode des incendies forestiers »). Une autre période 
a été partiellement touchée par de la fumée d’incendies forestiers (l’« épisode mixte »), tandis 
que les impacts étaient négligeables durant les autres périodes, regroupées sous le nom de 
« moyenne saisonnière ». La concentration massique des particules comprises dans la gamme 
de tailles du mode accumulation (PM1–0.2) a grandement augmenté durant les deux épisodes de 
TGD, mais les concentrations de HAP totaux et génotoxiques représentaient seulement de 10 à 
25 % des concentrations observées dans l’échantillon de la moyenne saisonnière. Par rapport 
aux particules correspondantes prélevées durant la période de la moyenne saisonnière, les 
particules prélevées durant l’épisode des incendies de forêt et l’épisode mixte avaient une 
activité considérablement plus faible en ce qui concerne la production de cytokines par les 
macrophages de souris. Les auteurs ont indiqué que les particules âgées qui ont été 
transportées sur une longue distance avaient peut-être perdu une importante partie de leur 
activité inflammatoire à la suite de processus complexes de transformation chimique dans 
l’atmosphère, par rapport aux échantillons de particules contenant une plus grande proportion 
de nouvelles particules dérivées de la combustion. Toutefois, les événements de TGD ont été 
associés à une augmentation des activités inflammatoires et cytotoxiques par mètre cube d’air 
inhalé, en raison de la concentration massique beaucoup plus élevée des PM dans la gamme 
de tailles des PM1–0.2. 

L’importance de la taille des particules a aussi été examinée dans le cadre de récentes études 
in vitro. Schins et coll. (2002) ont signalé que les PM grossières prélevées dans quatre sites 
pollués en Allemagne suscitaient in vitro des effets cytotoxiques et inflammatoires plus 
importants sur les cellules épithéliales A549 et les macrophages NR8383 de rats que les PM 
fines à masse égale, comme l’indiquent les niveaux plus élevés de fuite de la LDH, de libération 
de l’IL-8 et de production de NO. Li et coll. (2003) ont observé que, par rapport aux fractions 
fines et grossières, les PAC ultrafines provenant du bassin de Los Angeles (Californie) étaient 
plus susceptibles de provoquer l’expression de l’hème oxygénase-1 (HO-1) cellulaire et la 
formation de FRO et de réduire la GSH intracellulaire dans les lignées cellulaires des 
macrophages murins et les lignées de cellules épithéliales bronchiques humaines. La puissance 
biologique accrue de cette fraction semblait être liée à sa teneur en produits chimiques 
organiques à cycles redox et à sa capacité de localiser et d’endommager les mitochondries, 
comme on l’a observé à l’aide de la microscopie électronique. Barlow et coll. (2005) ont 
constaté que le noir de carbone ultrafin entraînait une libération importante de protéines de 
chimioattraction des macrophages à partir des cellules épithéliales alvéolaires de type II des 
rats, par rapport aux particules fines et aux témoins négatifs. Hetland et coll. (2004) ont indiqué 
que la fraction grossière des particules ambiantes d’une zone suburbaine des Pays-Bas était au 
moins aussi susceptible que les fractions fines et ultrafines, à masse égale, de susciter des 
effets inflammatoires et cytotoxiques dans les cellules épithéliales A549 et les cellules 
alvéolaires primaires de type 2. De plus, des PM10 riches en minéraux recueillies dans un tunnel 
routier près de Trondheim, en Norvège, étaient au moins aussi susceptibles que les particules 
ambiantes de susciter la libération de cytokines dans les deux types de cellules. Dans le cadre 
d’autres travaux, les PM grossières prélevées dans plusieurs villes européennes étaient 
généralement plus susceptibles de produire l’IL-6 et le FNT-α chez les macrophages que les 
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fractions fines correspondantes (Hetland et coll., 2005). Les concentrations de composants 
comme les HAP et l’endotoxine étaient plus élevées dans les fractions grossières, mais 
insuffisantes pour expliquer l’écart dans la libération de cytokines induite par les particules. 

On a constaté que les parties activantes pour la production de cytokines des MA dans les PM 
recueillies dans deux sites pollués des Pays-Bas étaient concentrées dans les fractions des 
PM10–2.5 grossières provenant de chacune des six semaines de prélèvement des particules 
(Becker et coll., 2003). La fraction grossière a également inhibé la phagocytose et diminué 
l’expression du CD11b dans une plus grande mesure que la fraction fine, tandis que la fraction 
ultrafine n’a pas eu d’incidence sur ces fonctions. Becker et coll. (2005a) ont signalé que les PM 
grossières prélevées près de Chapel Hill (Caroline du Nord) étaient plus susceptibles de 
provoquer la libération de l’IL-6 (mais pas des FRO) chez les macrophages que les PM fines ou 
ultrafines. La principale réaction proinflammatoire (FNT, IL-6, COX-2) aux PM de Chapel Hill 
chez les MA était provoquée par la matière dans la fraction grossière (contenant entre 85 et 
90 % de matière stimulatrice dans les PM10), tandis que l’expression du HO-1 n’était pas 
affectée dans ces cellules (Becker et coll., 2005b). Les cultures primaires de cellules EBHN ont 
aussi réagi aux PM grossières par une production plus élevée d’IL-8 et de COX-2 par rapport 
aux PM fines ou ultrafines. Toutes les fractions ont provoqué du stress oxydatif dans les cellules 
EBHN, et les PM fines ont suscité l’expression de HO-1 la plus élevée. 

Jalava et coll. (2006) ont constaté que, pour les PM grossières (PM10–2.5), intermodales (PM2.5–

1), accumulation (PM1–0.2) et ultrafines (PM0.2) prélevées à Helsinki (Finlande), la capacité de 
production de cytokines (FNT-α, IL-6, MIP-2) chez les macrophages RAW 264.7 de souris 
diminuait à mesure que la taille des particules diminuait. La gamme de tailles avait un impact 
beaucoup plus faible sur les niveaux de production de NO et la cytotoxicité ou l’apoptose. Dans 
le cadre d’une autre étude, on a constaté que la fraction grossière des PM prélevées au nord de 
la ville de Mexico, grandement touchées par l’industrie, avaient une teneur en métaux plus 
élevée que les PM de la fraction fine, ce qui était plus visible durant les mois de novembre et de 
mai (en plus de contenir des concentrations plus élevées de bactéries, de champignons et 
d’endotoxine); toutefois, on a observé que l’activité d’oxydoréduction (redox) et la teneur en 
carbone étaient plus élevées pour la fraction fine (De Vizcaya-Ruiz et coll., 2006). En utilisant 
une lignée cellulaire monocytaire murine, Osornio-Vargas et coll. (2003) ont constaté des 
différences importantes entre la composition et les effets des PM2.5 et des PM10 prélevées à 
Mexico : les PM2.5 provoquaient la cytotoxicité par le biais d’un mécanisme indépendant de 
l’endotoxine et possiblement médié par les métaux de transition, tandis que les PM10 (contenant 
une concentration élevée d’endotoxine) provoquaient la libération de cytokines 
proinflammatoires par le biais d’un mécanisme dépendant de l’endotoxine, puisque les effets 
étaient réduits en présence de protéines recombinantes ayant pour propriété la neutralisation 
de l’endotoxine. 

Les données mécanistes probantes de la participation d’une cascade de signalisation 
proinflammatoire et de médiateurs moléculaires comme les cytokines dans la réaction aux 
particules sont tirées d’une vaste base de données in vitro en constante évolution qui contient 
un assortiment de systèmes modèles. Ces données probantes comprennent notamment celles 
sur les cellules épithéliales humaines exposées aux PM urbaines (Reibman et coll., 2002; 
Huang et coll., 2003a; Hetland et coll., 2004; Dagher et coll., 2005; Garçon et coll., 2006); les 
cellules épithéliales exposées aux PUF carboniques et métalliques (Cheng, 2004; Barlow et 
coll., 2005; Kim YM et coll., 2005); les explants trachéaux de rats exposés aux particules ou aux 
particules de TiO2 chargées de Fe (Dai et coll., 2002, 2003; Churg et coll., 2005); les cultures 
combinées de MA et de cellules épithéliales exposées à différents types de particules (Fujii et 
coll., 2002; Tao et Kobzik, 2002; Wottrich et coll., 2004); les cellules épithéliales traitées avec 
un milieu de culture conditionné provenant de macrophages stimulés avec des PM10 urbaines 
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(Jiménez et coll., 2002); les poumons de lapin perfusés et les CVPR (Samet et coll., 2002); les 
cellules épithéliales exposées aux PAC (Maciejczyk et Chen, 2005); les cellules épithéliales de 
poumons humains exposées à des PM2.5 provenant de sols et de revêtements routiers (Veranth 
et coll., 2004, 2006); et les monocytes murins exposés à des PM urbaines (Osornio-Vargas et 
coll., 2003; Jalava et coll., 2006). Par exemple, Samet et coll. (2002) ont utilisé un modèle de 
poumon de lapin perfusé (tissu pulmonaire intact dépourvu d’éléments sanguins) pour 
démontrer que les CVPR provoquaient la phosphorylation et l’activation fonctionnelle de 
plusieurs facteurs de transcription associés aux réactions proinflammatoires dans les cellules 
pulmonaires : le NF-κB, l’ATF-2, le c-Jun et la protéine liante des éléments de réaction AMPc. 
Dai et coll. (2003) ont signalé que l’exposition d’explants trachéaux de rats à des particules 
EHC-93 ou à des PED induisait directement l’expression des gènes intervenant dans la 
fibrogénèse et la fibrose des parois des voies aériennes par le biais du NF-κB- et de 
mécanismes médiés par le facteur de croissance transformateur (FCT)-β. Reibman et coll. 
(2002) ont constaté que les PM ambiantes provenant de New York régulaient positivement la 
production de la cytokine GM-CSF dans les cellules de culture épithélio-bronchiques humaines 
primaires, associées à l’activation de la voie de la kinase extracellulaire régulée par signaux 
(ERK) et de la kinase protéique p38 activée par la mitogène (MAPK). 

Les mécanismes qui sous-tendent l’intervention des MA dans la réaction inflammatoire aux 
particules font toujours l’objet d’études (Jiménez et coll., 2002; Möller et coll., 2002; Monn et 
coll., 2002; Pozzi et coll., 2003; Goto et coll., 2004b; Ishii et coll., 2004; Santini et coll., 2004; 
Kristovich et coll., 2004; Wottrich et coll., 2004; Vogel et coll., 2005; Becker et coll., 2003, 
2005a, 2005b). Les cellules épithéliales humaines A549 traitées avec un milieu conditionné 
provenant de macrophages stimulés avec des PM10 de Londres et d’Édimbourg (Royaume-Uni) 
affichaient une augmentation du NF-κB et de la protéine activatrice (AP)-1 liée à l’ADN ainsi 
qu’une augmentation de l’ARNm IL-8 et des taux de protéines (Jiménez et coll., 2002). 
L’analyse de la culture conditionnée a révélé une augmentation marquée du FNT-α et de 
l’activité chimiotactique pour les neutrophiles. Ces données semblent indiquer que les 
macrophages activés par les PM peuvent amplifier la réaction inflammatoire en augmentant la 
libération de l’IL-8 des cellules épithéliales pulmonaires, déclenchée en partie par le FNT-α. 
Dans le cadre d’une autre étude, des cultures combinées de cellules A549 et de macrophages 
ont permis de constater une sensibilité accrue aux particules ultrafines d’hématite et de silicasol 
par rapport aux monocultures en ce qui a trait à la production de cytokines (IL-6 et IL-8), ce qui 
peut signifier l’existence d’un mécanisme d’amplification entre les types de cellules (Wottrich et 
coll., 2004). Kristovich et coll. (2004) ont traité des macrophages humains dérivés de 
monocytes avec des particules, puis ont traité des cellules endothéliales artérielles, 
microvasculaires ou veineuses humaines avec le liquide surnageant récupéré des 
macrophages. Le liquide surnageant des macrophages exposés à des particules de cendres 
volantes de charbon et à des particules de carbone pur était relativement inefficace, tandis que 
celui des macrophages exposés à des PED, à des particules de carbone/fer ou à des particules 
de silicate de carbone-fer/fluoro-aluminium a suscité une forte expression des molécules 
d’adhésion sur les cellules endothéliales, des réactions qui ont été entièrement atténuées par 
un anticorps ayant une spécificité de blocage pour le FNT-α. Comme la seule différence entre 
les particules de carbone et les particules de carbone/fer était la présence de Fe en surface, 
ces résultats semblaient indiquer que le stress oxydatif induit par les particules était un facteur 
contribuant à l’activation des macrophages et impliquant le Fe à activité redox comme 
déterminant de la bioréactivité des particules. 

Les voies mécanistes impliquées dans les dommages cellulaires causés par les PM ont 
récemment été examinées in vitro. On a constaté que les échantillons de PM 1648 non traités 
induisaient une nécrose et une apoptose chez les MA, tandis que le traitement par extraction 
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organique, digestion acide ou chaleur élevée modifiait la composition de la surface des 
particules et diminuait le degré d’apoptose (Obot et coll., 2002). Le blocage de l’apoptose par 
l’acide polyinosinique ou l’anticorps 2F8 indiquait que l’apoptose médiée par les PM était 
médiée par des récepteurs éboueurs (RE) de Classe A, Type I/II et que l’altération des 
caractéristiques de surface des PM peut avoir nui à la reconnaissance par les RE, entraînant 
une apoptose réduite. Xia et coll. (2004) ont indiqué que des PUF ambiantes recueillies à 
Downey, en Californie, ont entraîné des perturbations mitochondriales dans les cellules 
RAW 264.7, comme l’indique une ouverture proportionnelle à la dose du pore de transition de 
perméabilité, l’interférence avec le gonflement des mitochondries induit pas le Ca2+- et 
l’induction du flux intracellulaire de Ca2+. Les PED ont entraîné un effet similaire, mais pas les 
PUF de polystyrène artificiel, ce qui semble indiquer que ces effets ont été médiés par des 
produits chimiques adsorbés plutôt que par les particules elles-mêmes. Le troisième volet du 
modèle stratifié de stress oxydatif dont il est question à la Section 14.3.3.3 concerne la mort 
cellulaire, et la participation du stress oxydatif dans l’apoptose ou la nécrose induite par les PM 
est appuyée par de récentes études. Par exemple, Upadhyay et coll. (2003) ont constaté que 
des PM prélevées à partir de l’air ambiant à Düsseldorf, en Allemagne, provoquaient des 
réductions du potentiel de la membrane mitochondriale (Δψm), l’activation de la caspase 9 et 
une apoptose dans les CEA. Un chélateur du Fe et un phagocyte de radical libre ont empêché 
ces effets, tandis que la surexpression du Bcl-xl, une protéine mitochondriale anti-apoptique, a 
bloqué le Δψm induit par les PM et la fragmentation de l’ADN. Ces données impliquaient la voie 
de mort cellulaire régulée par les mitochondries et la production de radicaux libres dérivés du 
Fe dans l’apoptose et les dommages à l’ADN causés par ces PM. Dagher et coll. (2006) ont 
démontré que des PM10 provenant de Dunkerque, en France, induisaient une apoptose dans 
les cellules épithéliales L132 par l’activation à la fois de la voie induite par le FNT-α (c.-à-d. 
sécrétion du FNT-α, activation du caspase-8 et du caspase-3) et la voie mitochondriale (c.-à-d. 
formation du 8-OHdG, libération du cytochrome c à partir des mitochondries, activation du 
caspase-9 et du caspase-3). Des événements apoptiques ont également été révélés par les 
changements dans les taux de transcription des gènes p53, bcl-2 et bax, ainsi que par la 
fragmentation de l’ADN.  

La contribution du récepteur vanilloïde et d’autres récepteurs activés par les protons dans la 
toxicité des particules a été examinée dans le cadre de travaux réalisés par Agopyan et coll. 
(2003a, 2003b, 2004), tandis que Brown et ses collègues (Brown et coll., 2004a, 2004b) ont 
examiné la contribution du calcium intracellulaire. Ces études démontrent in vitro que 
l’activation des récepteurs activés par les protons pourrait être un mécanisme intervenant dans 
l’inflammation induite par les particules dans les cellules épithéliales et les cellules neuronales, 
et que l’afflux excessif de calcium par le biais des récepteurs vanilloïdes activés pouvait 
entraîner l’apoptose. De plus, la modulation de la signalisation du calcium intracellulaire dans 
les macrophages peut entraîner l’expression de cytokines intervenant dans les effets 
proinflammatoires des particules, tandis que l’atténuation de la motilité et de la capacité 
phagocytaire (comme l’indiquent les changements dans le cytosquelette de l’actine-F des 
macrophages exposés) peut avoir une incidence sur la clairance des particules dans les 
poumons. 

14.3.3.3 Le stress oxydatif et l’inflammation et les lésions pulmonaires 

Des chercheurs ont émis l’hypothèse que certains types de PM pouvaient induire le stress 
oxydatif en déclenchant la création de FRO à l’échelle cellulaire et que les réserves endogènes 
d’antioxydants pouvaient s’épuiser si la production de FRO est prolongée, entraînant des 
dommages cellulaires (Li et coll., 2002; Xia et coll., 2006). De récentes données probantes 
recueillies à l’aide de modèles animaux de laboratoire sont venues appuyer le lien entre 
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l’exposition aux particules et le stress oxydatif. Gurgueira et coll. (2002) ont indiqué que 
l’exposition aigüe de rats à 300 ± 60 µg/m3 de PAC provenant de la région de Boston ont 
provoqué un stress oxydatif important, déterminé comme étant la chimiluminescence in situ 
dans les poumons et le cœur, mais pas le foie, et associé à une augmentation de la teneur en 
eau et des taux de LDH sérique dans les poumons et le cœur, indiquant des lésions tissulaires 
légères. L’inhalation des PAC a aussi entraîné l’augmentation des activités des antioxydants 
superoxyde dismutase (SOD) et catalase dans le cœur et les poumons. L’augmentation des 
taux d’antioxydants dans les poumons et le cœur a aussi été déclenchée par les CVPR, mais 
pas par l’air sans particules ou le noir de carbone inerte. Dans le cadre d’une autre étude, on a 
constaté que les effets inflammatoires produits par l’instillation de PUF chez des rats 
correspondaient au mode de génération des radicaux libres de surface, dans le cadre duquel 
les particules ultrafines de Co, de Ni et de noir de carbone, mais pas de TiO2, entraînaient des 
augmentations importantes des indicateurs inflammatoires et induisaient un épuisement 
considérable de l’ADN plasmidique superenroulé, indiquant la génération de radicaux (•OH) 
hydroxyles (Dick et coll., 2003a). Kooter et coll. (2006) ont signalé que les concentrations 
pulmonaires de HO-1 chez les rats GH respectaient une fonction non monotone en réaction à 
l’inhalation aigüe d’au plus 3613 μg/m3 de PAC fines provenant de Bilthoven (Pays-Bas), avec 
une réaction optimale à environ 600 μg/m3.  

L’inhalation de PUF de Fe à une concentration de 90 μg/m3 induisait les indicateurs de stress 
oxydatif associés à une réaction proinflammatoire chez les rats (Zhou et coll., 2003b). On a 
observé une diminution importante du pouvoir antioxydant ainsi qu’une induction notable de 
l’expression de la ferritine, de l’activité de la glutathion-S-transférase (GST) et des 
concentrations de IL-1β dans les poumons par rapport à ceux des essais à l’air filtré ou des rats 
exposés à une concentration de 57 μg/m3 de particules de Fe. Kadiiska et coll. (2004) ont 
constaté que l’instillation intra-trachéale de cendres volantes de pétrole (~2 μm, 500 μg / rat) 
produisait chez les rats des métabolites radicaux d’origine lipidique dans les tissus pulmonaires, 
ce qui correspond à un radical adduit carboné, comme l’ont démontré les analyses de 
spectroscopie par RSE. D’autres expériences ont indiqué que le signal de RSE détecté dans les 
extraits pulmonaires des animaux traités était produit in vivo, et non ex vivo ou in vitro. Les 
auteurs ont indiqué que les métaux contenus dans les cendres volantes de pétrole pouvaient 
avoir catalysé la formation d’oxydants, ce qui aurait déclenché la peroxydation des lipides dans 
les voies respiratoires inférieures des animaux. Pradhan et coll. (2005) ont signalé que 
l’instillation intra-trachéale de 2,5 à 10 mg de PM10  urbaines sur des rats avait pour effet 
d’augmenter le rendement des peroxydes lipidiques et d’accroître (proportionnellement à la 
dose) la formation de formes réactives de l’azote (FRA) dans les homogénats de poumon et le 
LBA, respectivement, tandis que les antioxydants pulmonaires SOD et catalase ont diminué de 
manière significative. Le GSH n’a pas été touché. Ces changements étaient plus marqués chez 
les animaux témoins positifs exposés au quartz. Kooter et coll. (2005) ont isolé l’ARN 
pulmonaire total sur des rats GH de 2 à 40 h après l’instillation intra-trachéale de 10 mg/kg de 
particules EHC-93 et ont constaté que l’expression des gènes se fondait sur un processus 
variant en fonction du temps, la plupart des changements survenant au début de la période de 
réaction (de 2 à 6 h après l’exposition). Au début de cette période, 99 des 132 gènes étaient 
uniques et comprenaient des gènes intervenant dans la réaction de stress oxydatif, comme 
l’hème oxygénase-1, la thiorédoxine réductase 1, le Cu, le Zn-superoxyde dismutase, le 
glutathion et plusieurs métallothionéines et protéines de choc thermique. Les gènes régulés 
positivement comprenaient également ceux qui interviennent dans l’inflammation, la 
biotransformation et la transduction des signaux ainsi que les gènes de la famille AP-1.  

De récentes études in vivo démontrent que le traitement d’animaux avec des antioxydants 
comme la NAC et le piégeur de radicaux hydroxyles diméthylthiourée (PRHD) avant l’exposition 
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aux particules a pour effet de diminuer ou d’inhiber les réactions inflammatoires subséquentes 
induites par les particules, ce qui appuie l’existence d’un rôle pour le stress oxydatif dans le 
mécanisme d’intervention (Dick et coll., 2003b; Roberts et coll., 2003; Rhoden et coll., 2004). 
Par exemple, Rhoden et coll. (2004) ont démontré que le traitement préalable avec la NAC 
empêchait l’accumulation de STBA induite par les particules, l’œdème et l’afflux PMN dans les 
poumons des rats, et les effets histopathologiques observés chez les animaux exposés aux 
PAC seulement n’ont pas été détectés chez les animaux traités à la NAC. Les analyses de 
régression ont révélé des liens étroits entre l’accumulation accrue des STBA et la teneur des 
PAC en Al, en Si et en Fe.  

Il a également été démontré que le traitement avec des antioxydants inhibe les effets 
proinflammatoires des particules in vitro, ce qui semble indiquer une médiation par le stress 
oxydatif (Dick et coll., 2003a; Nam et coll., 2004; Ramage et Guy, 2004). Par exemple, la 
dégradation du IκB et l’activation du NF-κB en fonction de la dose dans les cellules épithéliales 
pulmonaires A549, induites par des PM2.5 provenant de Séoul, en Corée du Sud, étaient 
efficacement inhibées par incubation préalable avec des antioxydants ou l’inhibiteur iNOS, ce 
qui pourrait indiquer que l’activation du NF-κB par les PM2.5 est médiée à la fois par les FRO et 
par les ERA (Nam et coll., 2004). Huang et coll. (2003b) ont démontré que les effets pro-
oxydants et pro-apoptotiques des CVPR étaient médiés par différents mécanismes chez les MA 
humains, puisque l’inhibition de la production d’oxydants générée par les sources 
mitochondriales n’a pas inhibé l’apoptose des MA, qui a été médiée par l’activation de 
protéases semblables à la caspase-3 et du NO. Les résultats obtenus avec du sulfate de 
vanadyle (VOSO4) indiquaient que le V pourrait jouer un rôle dans l’effet pro-oxydant, mais pas 
dans l’effet pro-apoptotique. Churg et coll. (2005) ont constaté que l’exposition d’extrants 
trachéaux de rats à des particules EHC-93 ou à des particules fines de TiO2 chargées de Fe 
avait pour effet d’activer le NF-κB par le biais d’une voie impliquant le proto-oncogène Src et le 
récepteur. Ce processus ne nécessitait pas l’entrée de particules dans les cellules épithéliales 
des voies aériennes, mais dépendait de la présence de Fe et de la génération de FRO par les 
poussières, ce qui signifie que même un bref contact des PM avec la surface des cellules 
épithéliales peut entraîner des effets délétères. 

De nombreuses études in vitro récentes ont examiné les mécanismes de génération des FRO 
et de stress oxydatif induits par les particules en utilisant différents types de particules et de 
modèles cellulaires. Ces études portaient par exemple sur les MA exposés aux PM urbaines, au 
carbone ultrafin, aux métaux ou aux particules de TiO2 (Li et coll., 2002; Dick et coll., 2003a; 
Huang et coll., 2003b; Beck-Speier et coll., 2003, 2005) et sur les cellules épithéliales exposées 
aux PM2.5  urbaines (Calcabrini et coll., 2004; Nam et coll., 2004; Garçon et coll., 2006; 
Soberanes et coll., 2006) ou au carbone ultrafin (Ramage et Guy, 2004; Bitterle et coll., 2006; 
Koike et Kobayashi, 2006). Aust et coll. (2002) ont démontré que le Fe et, dans certains cas, 
d’autres métaux de transition faisant partie d’un éventail de types de particules (y compris les 
cendres volantes de pétrole et les particules de combustion de l’essence et du diesel), étaient 
biodisponibles (comme l’indique le Fe mobilisé par le citrate) et pouvaient générer des FRO, tel 
qu’il a été mesuré par la production de malonaldéhyde à partir du 2-désoxyribose. Les 
particules provenant de la combustion du charbon ou de l’essence étaient plus aptes à produire 
des FRO que les particules provenant de la combustion du diesel. La quantité de Fe mobilisée 
par le citrate était inversement associée à la taille des particules et dépendait également de la 
source du charbon. Le Fe provenant de cendres volantes de charbon était responsable de 
l’induction de la ferritine (protéine de stockage du fer) dans les cellules A549 en culture. Des 
recherches ont démontré que la mobilisation du Fe provenant de cendres volantes de charbon, 
particulièrement les plus petites particules, et la génération des FRO  pouvaient induire l’IL-8 
dans les cellules A549.  
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On a constaté que des PAC provenant de Downey, en Californie, pouvaient induire dans les 
cellules RAW 264.7 et THP-1 une réaction stratifiée de stress oxydatif comprenant l’expression 
du HO-1 à des ratios normaux de redox glutathion (GSH/GSSG), qui a ensuite entraîné 
l’activation de la protéine JNK et la sécrétion de l’IL-8 aux niveaux intermédiaires du stress 
oxydatif avant d’atteindre un sommet de toxicité cellulaire aux niveaux élevés de stress oxydatif 
(Li et coll., 2002). Globalement, les réactions aux PAC étaient plus faibles que celles induites 
par les PED, et le classement de la puissance des particules a été établi comme suit : PED > 
PAC fines > PAC grossières. On a établi une corrélation positive entre l’expression du HO-1 et 
la concentration élevée de CO et de HAP dans les PM fines par rapport aux PM grossières, et 
aussi entre l’expression du HO-1 et l’augmentation de la concentration des HAP dans les PM 
grossières durant l’hiver. Beck-Speier et coll. (2003) ont indiqué que les nouvelles PUF de 
carbone avec un fort potentiel oxydatif stimulaient la voie dépendante de la 5-lipoxygénase (5-
LO) chez les MA canins avec la formation du leucotriène B4, (LTB4) proinflammatoire, la 
stimulation de la voie dépendante du COX avec synthèse de la prostaglandine E2 (PGE2) anti-
inflammatoire, et la formation  non enzymatique du 8-isoprostane comme indicateur du stress 
oxydatif. Les particules ayant un potentiel oxydatif plus faible (incubées pendant 24 h dans une 
solution saline dans un tampon phosphate) induisaient tout de même la voie du COX avec la 
production de PGE2, mais pas la voie du 5-LO, ni la formation de peroxydes lipidiques. 

Dans le cadre d’une étude sur les liens entre les caractéristiques des PM et l’activité redox des 
émissions de particules de diesel et d’essence provenant d’automobiles (Geller et coll., 2006), 
on a établi une forte corrélation positive entre l’activité redox des PM et plusieurs espèces de 
PM, y compris le CE et le CO, les HAP à faible poids moléculaire et des métaux traces (lithium 
– Li, béryllium – Be, Ni et Zn). Les chercheurs ont constaté que la réduction des facteurs 
d’émission massiques ou numériques des PM découlant des différentes configurations de 
moteurs, des différents types de carburant et/ou des différentes technologies de post-traitement 
n’était pas liée de façon linéaire à la réduction de l’activité redox globale des PM. La taille des 
particules peut avoir une incidence sur la génération des FRO. Par exemple, Cho et coll. 
(2005a) ont signalé que l’activité redox était plus élevée dans la fraction ultrafine des PM 
recueillies dans quatre sites du bassin de Los Angeles, en Californie, par rapport aux PM 
grossières et fines. La comparaison de l’activité redox en fonction de la composition chimique a 
permis d’établir une corrélation raisonnable avec le CE, le CO et le benzo[ghi]pérylène, ce qui 
correspond aux espèces que l’on trouve généralement dans les sources d’émissions mobiles. 
Koike et Kobayashi (2006) ont indiqué que la capacité oxydative des nanoparticules de carbone 
dans les MA et les cellules épithéliales était fonction de la taille des particules et de la superficie 
de surface : les particules de 14 nm étaient les plus puissantes, les particules de 56 nm étaient 
moins puissantes, et les particules de 95 nm étaient les moins puissantes. Knaapen et coll. 
(2004) ont indiqué que, sur le plan mécaniste, il faudrait établir une distinction entre la capacité 
acellulaire de génération d’oxydants des particules elles-mêmes (principalement déterminée par 
les propriétés physicochimiques de la surface des particules) et leur capacité de stimuler la 
génération cellulaire d’oxydants (p. ex. l’activation mitochondriale). Comme les particules sont 
proinflammatoires, les auteurs ont indiqué qu’une autre distinction devait être faite entre la 
formation primaire (dictée par les particules) et la formation secondaire (dictée par 
l’inflammation) des oxydants. 

14.3.4 Les allergies expérimentales et l’exposition aux PM 

Au moment de la publication du RES sur les PM de 1999, on ne disposait que de données 
limitées sur les effets de l’exposition aux PM sur les réactions allergiques et les interactions 
avec la nouvelle administration d’un antigène. Ensuite, au moment où l’AQCD sur les PM de 
l’EPA des É.-U. (2004) a été publié, des études in vivo et in vitro avaient démontré que 
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différents types de PM pouvaient modifier la réaction immunitaire à la nouvelle administration de 
l’antigène, et que les PM peuvent agir comme un adjuvant. Les études réalisées à cette époque 
étaient tournées vers l’exacerbation de l’hypersensibilité allergique des voies aériennes et/ou 
les réactions immunitaires induites par l’antigène suite à l’exposition aux PM ambiantes, et les 
métaux et les PED contribuaient à leurs effets. Un certain nombre d’études ont démontré que 
les CVPR pouvaient accroître la sensibilisation allergique, mais l’applicabilité de ces résultats 
aux PM ambiantes n’était pas bien définie. 

De nombreuses études récentes ont font appel à des modèles animaux pour examiner 
l’interaction entre les antigènes et l’exposition aux PM dans l’exacerbation des composants 
inflammatoires et immunologiques des allergies induites en laboratoire. Des données probantes 
à l’effet que l’exposition pulmonaire aux particules accroît ou aggrave les réactions allergiques 
ou inflammatoires des rongeurs à l’antigène co-administré ont été communiquées pour un 
certain nombre de modèles différents, y compris les modèles utilisant des particules comme les 
PAC, les PM urbaines ou les PUF de carbone avec des antigènes comme l’ovalbumine (OVA), 
des endotoxines (LPS) ou l’acide staphylococcique lipotéichoïque. 

Des chercheurs du Michigan ont étudié les effets sur la santé de l’air urbain prélevé d’une 
communauté du sud-ouest de Détroit à l’aide de AirCARE1, un laboratoire mobile de contrôle 
de la qualité de l’air et d’étude de l’exposition équipé d’appareils de mesure des polluants 
atmosphériques, d’appareils de prélèvement des particules et de chambres d’exposition par 
inhalation pour les études toxicologiques sur les animaux (Harkema et coll., 2004; Morishita et 
coll., 2004). Seuls les rats bruns de Norvège traités à l’OVA – et non les rats F344 traités à 
l’endotoxine ou les rats non sensibilisés de l’une ou l’autre des deux souches – qui ont inhalé 
des PAC de Detroit pendant 5 jours en septembre (et non en juillet) ont affiché des 
augmentations significatives des mucosubstances intra-épithéliales des voies aériennes et 
d’inflammation éosinophilique par rapport aux rats témoins exposés à l’air. Les concentrations 
massiques quotidiennes de PAC durant les périodes d’exposition allaient de 16 μg/m3 à 
895 μg/m3 en juillet et de 81 μg/m3 à 755 μg/m3 en septembre, avec des concentrations 
moyennes de 676 μg/m3 en juillet et de 313 μg/m3 en septembre. Des oligoéléments de PM2.5 

d’origine anthropique, notamment les éléments La, V, S et Mn,  ont été récupérés des tissus 
pulmonaires des rats à la suite de la période d’exposition de 5 jours de septembre, et les 
quantités les plus importantes ont été prélevées sur les rats sensibilisés à l’OVA. On n’a pas 
détecté de métaux traces après la période d’exposition de juillet, même si les concentrations de 
métaux traces dans la PAC semblaient similaires au cours des deux mois. On a jugé que la 
source la plus probable de ces oligoéléments anthropiques était l’activité industrielle locale des 
grandes raffineries de pétrole situées en amont du site d’exposition de Detroit. Les auteurs ont 
indiqué que la rétention accrue des oligoéléments dérivés des PAC dans les poumons des 
animaux allergiques pouvait découler en partie de la dégradation du processus de clairance 
mucociliaire impliquant la prise en charge et l’élimination par les cellules phagocytaires. 
L’instillation de la fraction insoluble des PM2.5 a entraîné une neutrophilie légère dans les 
poumons des rats en santé, tandis que l’instillation de la fraction totale, de la fraction soluble ou 
de la fraction insoluble n’a pas entraîné d’augmentation de l’inflammation ou de restructuration 
épithéliales des voies aériennes chez les rats sensibilisés à l’OVA, tel qu’on l’a observé chez les 
rats exposés par inhalation. Le fait que l’inhalation des PAC n’a pas entraîné en soi 
d’inflammation chez les animaux témoins non sensibilisés donnait à penser que les fines 
particules déposées dans les poumons agissaient de façon à favoriser ou à prolonger les 
processus allergiques amorcés par l’exposition aux allergènes quelques jours plus tôt. 

Dans le cadre d’une autre étude sur les PAC, Kleinman et coll. (2005) ont exposé des souris 
sensibilisées à l’OVA à environ 400 μg/m3 de PAC prélevées à deux endroits en aval d’une 
autoroute de Los Angeles (Californie) où il y a une forte circulation de véhicules diesel, à l’aide 
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d’un concentrateur de particules mobile et d’un système d’exposition. Les résultats moyens de 
l’étude indiquent que, chez les souris exposées 50 mètres en aval de l’autoroute (par rapport 
aux animaux témoins exposés à l’air purifié), les PAC ont augmenté les réactions allergiques 
des lymphocytes T intermédiaires de type 2 (Th2) pour l’IL-5 (p = 0,005) et l’IgE (p = 0,045), ce 
qui est appuyé par des tendances similaires pour le IgG1 et les éosinophiles, s’approchant de la 
signification statistique. Aucun effet important n’a été observé chez les souris exposées 
150 mètres en aval de l’autoroute. On a constaté des différences dans les processus de 
réaction observés au cours des 2 années durant lesquelles des données ont été recueillies, 
puisque les écarts dans les concentrations et les compositions des PM ambiantes tout au long 
de cette période peuvent avoir eu une incidence sur les résultats. Cette étude n’a pas utilisé 
d’animaux non sensibilisés à l’OVA aux fins de comparaison. 

Le projet Respiratory Allergy and Inflammation due to Ambient Particles (RAIAP), une initiative 
européenne, visait à évaluer le rôle des particules ambiantes en suspension dans les 
inflammations respiratoires et l’induction et le déclenchement des allergies respiratoires. Les 
chercheurs ont constaté que l’administration intranasale de PM recueillies sur divers sites 
européens durant trois saisons provoquait chez les souris une activité adjuvante avec l’OVA 
dont la gravité variait entre les échantillons et qui entraînait différents effets : augmentation de 
l’IgE et de l’IgG1, réactions inflammatoires péribronchiques et périvasculaires, hypertrophie des 
cellules muqueuses bronchiques et augmentation du nombre d’éosinophiles et de neutrophiles 
dans le LLBA (Steerenberg et coll., 2004b). Les échantillons de PM ont été classés selon leur 
activité adjuvante : Lodz > Rome = Amsterdam > Oslo. Aucune différence n’a été observée 
entre les fractions fines (de 2,35 à 0,12 μm) et grossières (de 8,5 à 2,35 μm), à l’exception du 
fait que les particules grossières induisaient des lésions pulmonaires histolopathologiques plus 
graves. On a constaté que les PM recueillies en hiver étaient plus actives pour la réaction de 
l’IgE que les PM recueillies au printemps et en été. Il n’y avait pas de lien entre la concentration 
d’endotoxine et les effets biologiques, même si la concentration d’endotoxine était plus élevée 
dans la fraction grossière. Une autre étude a établi un classement différent pour ce qui est de 
l’activité adjuvante des PM en combinaison avec l’OVA (Lodz > Rome > Oslo > Amsterdam); 
les PM grossières à dose faible et les PM fines à dose élevée étaient étroitement liées à cette 
activité, sauf pour les échantillons prélevés à De Zilk, aux Pays-Bas, le site de prélèvement de 
témoins négatifs (Steerenberg et coll., 2005). Les PM recueillies au printemps et en hiver 
étaient plus puissantes que les PM recueillies en été. Les fractions hydro-insolubles des 
particules grossières prélevées à Lodz, à Oslo et à Rome ont affiché une augmentation de 
l’immunoglobuline et des réactions pathologiques accrues, tandis que la fraction hydrosoluble 
des particules fines de Lodz semblait responsable de l’activité adjuvante. Les résultats de 
l’analyse des échantillons de particules pour le projet RAIAP ont démontré des contrastes 
significatifs dans la composition chimique des PM entre les villes (Cassee et coll., 2003).  

Un autre volet du projet RAIAP visait à analyser le rôle de la composition physique et chimique 
des PM recueillies dans les quatre villes sur la libération de cytokines à partir de cellules in vitro, 
sur l’inflammation respiratoire in vivo et sur la capacité adjuvante chez des modèles animaux 
d’allergies respiratoires et systémiques (Steerenberg et coll., 2006). Les effets biologiques ont 
été utilisés comme fondement pour le regroupement des composants des PM en grappes. Les 
grappes de la circulation, de la combustion industrielle et/ou des incinérateurs et de la 
combustion de l’anthracite et du lignite / fumée de bois ont été associées principalement à 
l’activité adjuvante pour les allergies respiratoires. Les grappes des matières crustales et des 
embruns ont été surtout associées aux mesures pour l’inflammation et la toxicité aigüe. La 
grappe des aérosols secondaires inorganique / aérosols LRT a été exclusivement associée aux 
allergies systémiques. 
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Dans le cadre d’autres études sur les PM urbaines, Fernvik et coll. (2002) ont signalé que 
l’hyperréactivité bronchique, des titres particuliers d’IgE, le nombre d’éosinophiles recrutés et 
les concentrations de fibronectine et de LDH dans le LLBA augmentaient chez les souris BP2  
sensibilisées par voie sous-cutanée et provoquées par voie intranasale à un mélange de 
poussière de tunnel routier et de pollen de bouleau, par rapport aux souris immunisées avec du 
pollen seulement. Il est facile de susciter l’hyperréactivité bronchique sur cette souche de souris 
après une simple provocation allergène. Les souris sensibilisées avec du pollen de bouleau 
seulement et provoquées avec du pollen ou du pollen en combinaison avec de la poussière de 
tunnel routier affichaient les concentrations les plus élevées de cytokines Th2 IL-4 et IL-5. 
L’exposition aux particules de noyau de carbone en combinaison avec le pollen de bouleau n’a 
pas induit ces effets. Les particules de noyau de carbone utilisées dans le cadre de cette étude 
reproduisaient le noyau de carbone des PED, mais avec une superficie de surface environ 
10 fois plus élevée que les particules de suie de diesel. Les auteurs ont conclu que, dans le 
cadre de cette expérience, la phase organique liée au noyau de carbone des PM prélevées 
dans la circulation avait probablement un effet adjuvant important dans l’induction des allergies 
expérimentales. Gavett et coll. (2003) ont constaté qu’une dose de 100 μg de PM2.5 provenant 
de la ville industrielle de Hettstedt, en Allemagne, (avec des concentrations élevées de Zn, Mg, 
Pb, Cu et Ca) administrée par aspiration oropharyngée (efficacité de dépôt équivalente à celle 
de l’instillation intra-trachéale) à des souris sensibilisées BALB/c avant le test de provocation 
antigénique à l’OVA augmentait considérablement l’inflammation pulmonaire et l’HVA aux 
aérosols de méthacholine (MCh), par rapport aux souris exposées aux PM provenant de Zerbst, 
en Allemagne, dont la teneur en métaux est plus faible. L’administration de PM provenant de 
Hettstedt avant la sensibilisation à l’OVA a eu pour effet d’augmenter les concentrations d’IgE, 
mais n’a pas entraîné d’augmentation dans les réactions allergiques des voies aériennes après 
le test de provocation à l’OVA. Bien qu’elles n’aient pas eu le même degré d’incidence sur les 
réactions allergiques des voies aériennes, les PM2.5, de Hettstedt et de Zerbst ont 
considérablement augmenté les paramètres liés aux lésions pulmonaires et la quantité de 
cytokines proinflammatoires. Archer et coll. (2004) ont constaté que les PM urbaines fines 
prélevées à St. Louis, au Missouri (PM 1648) et instillées par voie intranasale sur des souris 
transgéniques sensibles à l’OVA ont augmenté, de façon spécifique et en fonction de la dose, la 
réactivité des voies aériennes, comme l’indiquait l’augmentation de l’allongement de la pause 
(enhanced pause – Penh). Cette exacerbation n’était pas une réaction directe à l’augmentation 
de la concentration des neutrophiles, de l’endotoxine liée aux particules ou d’effets particulaires 
non-spécifiques. Les particules de TiO2 étaient similaires aux solutions salines témoins en ce 
qui a trait à la réactivité des voies aériennes. L’exposition aux particules ou l’OVA en elle-même 
n’ont pas induit une inflammation importante; toutefois, les combinaisons PM1648/OVA et 
TiO2/OVA ont entraîné une neutrophilie notable. Steerenberg et coll. (2004c) ont utilisé des 
souches de souris ayant différentes faiblesses ainsi que des souris BALB/c traitées au préalable 
avec l’antioxydant NAC afin d’explorer les mécanismes de l’activité adjuvante des particules. 
Les lésions histopathologiques étaient beaucoup moins importantes chez les souches 
neutralisées à l’IL-4 que chez les souris sauvages, ce qui démontre que l’IL-4 intervient dans la 
stimulation des réactions spécifiques à l’OVA par les particules EHC-93; en revanche, il n’y 
avait aucune preuve de la contribution de la protéine 1 associée à la résistance naturelle des 
macrophages (Nramp1), du NO synthase ou des FRO.  

Dans des études sur les PUF, de Haar et coll. (2005) ont constaté que l’instillation intranasale 
de la dose la plus élevée (200 μg) de PUF de noir de carbone provoquait chez les souris une 
inflammation immédiate des voies aériennes et qu’il s’agissait de la seule dose qui entraîne une 
activité adjuvante immunitaire en induisant l’élargissement des ganglions lymphatiques 
péribronchiques et l’augmentation de la production spécifique à l’OVA de cytokines Th2 (IL-4, 
IL-5 et IL-10). Dans le cadre d’une autre étude, l’inhalation de PUF de carbone (de 119 à 
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526 μg/m3) par des souris sensibilisées avant le test de provocation aux allergènes avec l’OVA 
provoquait des effets adjuvants importants sur l’inflammation allergique des voies aériennes, 
tandis que l’exposition aux particules durant une inflammation allergique (après le test de 
provocation aux allergènes) produisait seulement des effets mineurs (Alessandrini et coll., 
2006). L’inhalation de PUF 24 heures avant le test de provocation aux allergènes a entraîné 
une augmentation significative des infiltrats de cellules inflammatoires, des protéines, de l’IL-4, 
de l’IL-5 et de l’IL-13 dans le LLBA chez les souris sensibilisées, par rapport aux animaux 
témoins pertinents. Ces effets adjuvants variaient tous deux en fonction de la dose et du temps, 
et ils étaient toujours visibles lorsque l’exposition aux particules précédait de 4 jours ou moins le 
test de provocation aux allergènes L’effet adjuvant des PUF a également été documenté par 
l’augmentation de la production de mucus, de l’inflammation péribronchique et périvasculaire et 
de l’HVA. L’inhalation des PUF avait des effets négligeables sur l’inflammation pulmonaire chez 
les animaux témoins non sensibilisés. Last et coll. (2004) ont indiqué que les souris qui avaient 
une inflammation allergique des voies aériennes induite par l’OVA et qui étaient exposées à un 
aérosol ultrafin de suie et de FeO à une concentration de 235 µg/m3 affichaient une 
augmentation importante de la restructuration des voies aériennes (comme l’indiquait 
l’hyperplasie des cellules caliciformes) par rapport aux souris exposées à l’OVA seulement, 
tandis que la fibrose et la réactivité des voies aériennes étaient les mêmes.  

Par opposition aux études qui ont relevé des interactions entre les PM et les antigènes chez les 
rongeurs co-exposés, Barrett et coll. (2003), à l’aide d’un modèle canin d’asthme allergique 
(chiens beagle sensibilisés et provoqués avec de l’herbe à poux), ont signalé que, malgré 
l’induction d’une inflammation faible mais non significative dans les poumons des chiens 
allergiques et non allergiques, l’exposition aux PUF de carbone n’a pas modifié la réactivité des 
voies aériennes ni les réactions immunitaires. Les auteurs ont souligné que les résultats 
peuvent ne pas être pertinents pour les autres types de PUF, et que toute variation dans les 
doses d’allergènes, le choix du moment, les durées d’exposition aux particules, les types de 
particules ou les espèces animales peut entraîner des résultats différents. De plus, la dose 
administrée d’herbe à poux a provoqué la bronchoconstriction, mais seulement une faible 
inflammation pulmonaire, ce qui peut être nécessaire pour rendre les chiens plus vulnérables 
aux particules. 

De récentes études comparatives réalisées avec des particules de différentes tailles indiquent 
que les petites particules ont un effet plus important que les grosses particules dans 
l’aggravation des réactions antigéniques des voies aériennes (Inoue et coll., 2005, 2006a, 
2006b; de Haar et coll., 2006; Yamamoto et coll., 2006). Par exemple, Inoue et coll. (2005) ont 
étudié les effets de deux tailles de PUF de carbone (diamètre de 14 et 56 nm, instillées à 50 μg) 
sur les réactions inflammatoires et allergiques des voies aériennes chez des souris 
sensibilisées et provoquées à l’OVA. Dans les deux cas, les particules ont aggravé 
l’inflammation antigénique des voies aériennes, caractérisée par l’infiltration d’éosinophiles, de 
neutrophiles et de cellules mononucléaires (CMN) et par l’augmentation du nombre de cellules 
caliciformes dans l’épithélium bronchique. Les particules ont aussi entraîné l’augmentation des 
concentrations protéiques d’IL-5, d’IL-6, d’IL-13, d’éotaxine, de PCM-1 et de chimiokines 
RANTES (régulées à l’activation, exprimées et sécrétées par les lymphocytes T normaux) dans 
les poumons, contrairement à l’antigène seul. La formation de 8-OHdG a été modérément 
induite par les particules ou l’antigène seul, mais a été induite de façon marquée par les 
particules en combinaison avec l’antigène. De façon générale, l’aggravation des effets 
inflammatoires était plus marquée avec les particules de 14 nm qu’avec les particules de 56 nm. 
De plus, seules les particules de 14 nm ont affiché une activité adjuvante pour l’IgE total et 
l’IgG1 et l’IgE spécifiques à l’antigène. Dans le cadre d’une autre étude, on a administré à des 
souris, par instillation intranasale, de l’OVA seul ou en combinaison avec du TiO2 fin ou ultrafin 
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ou du noir de carbone fin ou ultrafin (de Haar et coll., 2006). Lorsqu’elles étaient administrées à 
la même masse particulaire totale (200 μg), seules les particules ultrafines des deux types ont 
suscité une inflammation des voies aériennes et démontré une activité adjuvante immunitaire, 
comme l’indiquait l’augmentation du nombre de ganglions lymphatiques péribronchiques et de 
la production de cytokines Th2 spécifiques à l’OVA (p. ex. IL-4, IL-10). Les concentrations d’IgE 
et d’IgG1 spécifiques à l’OVA dans le sérum ont augmenté seulement suite à l’exposition 
combinée avec du TiO2 ultrafin.      

L’endotoxine est un composant structurel des bactéries et constitue un antigène 
environnemental important, qui peut interagir avec les PM pour produire des effets nocifs; le 
lipopolysaccharide (LPS) est un type d’endotoxine. Elder et coll. (2004b) ont étudié des rats 
âgés traités au préalable avec un aérosol d’endotoxine et exposés par le biais d’un système 
d’exposition sur route, dans l’état de New York, à un aérosol (<1 μm) ou à de l’air filtré pendant 
1 à 3 jours, 6 heures par jour. On a estimé que la concentration massique des particules variait 
entre 37 et 106 μg/m3 et que la taille géométrique moyenne quotidienne des particules était de 
15 à 20 nm. On a constaté des interactions entre les particules routières et l’endotoxine : la 
concentration de fibrinogène plasmatique a diminué après 1 jour d’exposition, tandis que le LDH 
du LLBA, le pourcentage de leucocytes polymorphonucléaires (PMN) dans le sang circulant et 
l’expression en surface de l’ICAM-1 (molécule d’adhésion intercellulaire 1) sur les macrophages 
du LBP ont augmenté après 3 jours d’exposition. En revanche, Elder et coll. (2004a) ont signalé 
que l’inhalation de PUF de carbone à une concentration de 150 μg/m3 pendant 6 heures 
n’induisait pas d’inflammation pulmonaires chez les rats GH ou les rats F344 âgés, mais que 
l’exposition aux particules et l’injection de LPS avaient pour effet d’augmenter les 
concentrations complexes de thrombine-antithrombine (TAT) plasmatique (un indicateur de 
formation thrombique en cours) chez les rats F-344 et d’augmenter l’oxydation de la 2,7-
dichlorodihydrofluorescein diacetate (DCFD) PMN (une mesure de l’activité intracellulaire des 
FRO) chez les rats GH.  

Inoue et coll. (2006c) ont indiqué que le test de provocation au LPS sur des souris entraînait 
une inflammation pulmonaire, comme l’indiquaient l’histologie pulmonaire et les profils 
cellulaires du LLBA, qui a été aggravée davantage par l’exposition combinée de produits 
chimiques organiques extraits de PM urbaines fines (PM de CO provenant d’Urawa City, au 
Japon). En revanche, la combinaison de PM de CO avec le LPS n’a pas augmenté de façon 
significative l’œdème pulmonaire élicité par le LPS, et l’induction de l’expression pulmonaire de 
l’IL-1β, du MIP-1α, du MCP-1 et des kératinocytes chimio-attractifs par le LPS n’a pas été 
influencée par l’exposition combinée aux PM de CO. Ces résultats indiquent que les 
mécanismes qui sous-tendent les effets facilitants des PM de CO sur l’inflammation neutrophile 
induite par le LPS n’ont pas été médiés par l’expression locale accrue des cytokines 
proinflammatoires. Yamamoto et coll. (2006) ont indiqué que les particules de noir de carbone 
de 14 nm entraînaient une induction 2,7 fois supérieure de l’afflux PMN chez les souris par 
rapport aux particules de noir de carbone de 95 nm 24 heures après l’instillation, malgré l’écart 
15 fois supérieur dans la superficie de surface de la dose, et aucune différence à 4 heures. 
L’acide lipotéichoïque (LTA), un composant à Gram positif de la paroi cellulaire bactérienne, a 
entraîné une inflammation pulmonaire aigüe similaire à celle signalée pour le LPS, un 
composant à Gram négatif de la paroi cellulaire bactérienne, après avoir été instillé seul par 
voie intranasale. Les niveaux de certains indicateurs proinflammatoires et l’expression de 
l’ARNm du récepteur Toll-2 (TLR2) ont augmenté de façon significative par exposition combinée 
au noir de carbone de 14 nm ou de 95 nm (125 μg) et au LTA à dose faible (10 μg) par rapport 
au noir de carbone ou au LTA seuls après une période de 4 heures suivant l’instillation. Les 
concentrations de PMN et la production d’IL-6 et de CCL2 dans le groupe noir de carbone de 
14 nm + LTA étaient considérablement plus élevées que celles du groupe noir de carbone de 



 

147 

Évaluation scientifique canadienne du smog - Volume 2: Effets sur la santé 

95 nm + LTA quatre heures après l’instillation. Toutefois, au cours des 24 heures suivant 
l’instillation, seules les concentrations de PMN sont demeurées considérablement plus élevées.  

Les mécanismes intervenant dans l’exacerbation de l’asthme en lien avec l’exposition aux PM 
ont été étudiés in vitro. Utilisant un système de coculture de monocytes humains et de MA, 
Becker et Soukup (2003) ont signalé qu’un vaste éventail de tailles de particules (grossières, 
fines et ultrafines) provenant de Chapel Hill (Caroline du Nord) pouvaient favoriser la 
présentation de l’antigène par les monocytes, tandis que la capacité de recruter des 
lymphocytes CD4+ en particulier était restreinte seulement aux MA stimulés avec des PM 
grossières. Les auteurs ont indiqué qu’après le recrutement des monocytes dans les voies 
aériennes par les MA exposés aux particules, les voies aériennes inflammées pourraient être 
plus sensibles à la provocation par les allergènes et les antigènes microbiens transportés sur 
les particules, puisque les monocytes régulent positivement les récepteurs de médiation 
immunitaire en réaction aux particules ou à la combinaison des particules et de l’antigène. Le 
recrutement concomitant des lymphocytes CD4+ par les MA via la libération des cytokines peut 
établir des conditions pour l’activation immunitaire dans le parenchyme pulmonaire. Hamilton et 
coll. (2004) ont exposé des MA de sujets humains à des PM2.5 provenant de Houston, au Texas, 
pour une période de 24 heures, puis ont isolé les cellules et les ont cultivées avec des 
lymphocytes autologues dans un essai de 11 jours de cellules présentant l’antigène. 
L’exposition aux PM2.5 et à l’amiante a régulé positivement une cytokine Th1 dérivée des 
lymphocytes,  l’IFNγ, et les cytokines Th2 dérivées des lymphocytes, l’IL-4 et l’IL-13. Les 
concentrations étaient considérablement plus élevées pour le traitement par rapport aux 
cultures témoins en tant que groupe, mais on a constaté une variabilité extrême dans les 
réactions entre les sujets, et les sensibilités individuelles à différentes particules étaient 
également évidentes. Les résultats appuient l’hypothèse selon laquelle les particules inhalées 
peuvent réguler positivement la réaction normale des lymphocytes aux antigènes dans les 
poumons en modifiant directement l’activité de présentation à l’antigène des macrophages. Une 
étude réalisée par Tamaoki et coll. (2004) a indiqué que le noir de carbone ultrafin, mais pas le 
noir de carbone fin, pouvait stimuler la prolifération des cellules épithéliales des voies aériennes 
humaines ainsi que la synthèse de l’ADN et des protéines, qui peut entraîner l’épaississement 
de la paroi des voies aériennes in vivo, caractéristique de la restructuration des voies 
aériennes. Le traitement préalable des cellules avec du Cu/Zn SOD et de l’apocynine, un 
inhibiteur de la NADPH (nicotinamide adénine dinucléotide phosphate) oxydase, a inhibé la 
réaction de stimulation de la croissance au noir de carbone ultrafin, ce qui indique que le stress 
oxydatif peut jouer un rôle à cet égard. D’autres expériences ont indiqué que l’effet de 
stimulation de la croissance était pris en compte dans la libération autocrine du facteur de 
croissance ancré dans la membrane et liant l’héparine (HB) et l’activation subséquente du 
récepteur du facteur de croissance épidermique (RFCE) et de la cascade de signalisation ERK. 

 

14.3.5 Fonction pulmonaire et réactivité des voies aériennes 

Le RES sur les PM de 1999 a fait la synthèse des effets ventilatoires de l’exposition aux 
particules chez les modèles animaux, notamment la dégradation de l’état fonctionnel 
pulmonaire, la modification de la clairance des particules des poumons, des changements allant 
de pair avec l’obstruction des voies respiratoires et l’hypersensibilité bronchique. Toutefois, les 
études n’ont pas présenté de renseignements éclairés sur la façon dont les différentes tailles 
d’une même particule pouvaient affecter la fonction ventilatoire, et on ne savait pas précisément 
comment l’exposition à long terme à l’éventail des concentrations ambiantes pouvait affecter la 
fonction pulmonaire. L’AQCD sur les PM de l’EPA des É.-U. (2004), signalant que l’exposition 
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des animaux aux PAC n’entraînait que des effets minimes ou pas d’effet sur la fonction 
pulmonaire dans le cadre de plusieurs études, n’a pas tiré de conclusions concernant les 
paramètres ventilatoires comme la capacité vitale forcée (CVF), le volume expiratoire maximal 
par seconde (VEMS) et le débit expiratoire maximal chez les modèles animaux. Les recherches 
ont continué de délaisser les mesures de la fonction pulmonaire pour se concentrer sur les 
résultats histopathologiques et moléculaires. 

Tandis que les études sur les paramètres traditionnels de la fonction pulmonaire comme la CFV 
sont de moins en moins nombreuses, la réactivité des voies aériennes en réaction à l’exposition 
aux PM continue de faire l’objet de recherches. La réactivité des voies aériennes a été abordée 
dans le RES sur les PM de 1999, en lien principalement avec les aérosols acides. Les résultats 
d’études expérimentales sur des animaux, presque exclusivement des cochons d’Inde, avaient 
démontré que l’exposition aux aérosols acides entraînait une augmentation de la réactivité 
bronchique, bien qu’il ait fallu administrer des aérosols de sulfate pur à des doses de plus de 
100 μg/m3 pour produire cet effet. On a avancé que le mécanisme sous-jacent pourrait être 
l’interférence avec les processus homéostatiques contractiles/dilatoires normaux dans les voies 
aériennes par le biais d’une modulation des récepteurs des voies aériennes qui interviennent 
dans le maintien du tonus des voies aériennes, et que l’HVA peut revêtir une importance 
particulière pour les individus asthmatiques. L’AQCD sur les PM de l’EPA des É.-U. (2004) a 
signalé que les données disponibles semblaient indiquer que la réactivité des voies aériennes 
est un mécanisme d’intervention possible pour les PM, mais qu’elles n’étaient pas concluantes.  

On a identifié deux récentes études qui ont évalué les paramètres traditionnels de la fonction 
pulmonaire. Gardner et coll. (2004) ont comparé les changements dans les paramètres 
ventilatoires et histologiques chez des rats normaux et des rats traités avec de la monocrotaline  
(MCT) à titre de modèle de l’hypertension pulmonaire. La fréquence respiratoire, la ventilation 
minute et l’équivalent ventilatoire pour l’oxygène ont augmenté chez les rats traités avec la MCT 
et l’excipient 24 heures après l’instillation (8,3 mg/kg) ou l’inhalation (15 mg/m3, 6 heures par 
jour pendant 3 jours) de CVPR et sont demeurés élevés 72 heures après l’instillation. Le 
volume courant et la consommation d’oxygène ont diminué seulement chez les rats traités avec 
la MCT après l’instillation des CVPR. L’absorption de CO a diminué 24 heures après l’instillation 
des CVPR, reprenant les valeurs témoins chez les rats traités à l’excipient, mais demeurant 
faible chez les rats traités avec la MCT 72 heures après l’instillation. Wichers et coll. (2004b) ont 
constaté des déficits importants et proportionnels à la dose dans la fonction pulmonaire, y 
compris la diminution du volume courant et l’augmentation de la fréquence respiratoire, de la 
ventilation minute et de l’allongement de la pause, ainsi qu’une augmentation des indicateurs 
LLBA de l’inflammation et des lésions pulmonaires chez les rats GH après l’exposition intra-
trachéale de 0,83 à 8,3 mg/kg de particules HP-12 provenant de la paroi intérieure de la 
cheminée d’une centrale électrique. 

L’HVA est un paramètre important en ce qui concerne le lien entre l’exposition aux particules et 
l’asthme. Comme l’indiquent Goldsmith et coll. (2002), il existe au moins deux mécanismes par 
lesquels les particules peuvent exacerber l’asthme : indirectement, en amplifiant l’inflammation 
allergique des voies aériennes, un élément essentiel de l’asthme, et directement, en 
augmentant la sensibilité des voies aériennes aux déclencheurs du bronchospasme. Ces 
mécanismes ne s’excluent pas mutuellement. De récents ouvrages scientifiques présentent des 
données probantes de l’induction de l’HVA chez des animaux de laboratoire après l’exposition à 
différents types de particules, y compris des PAC (Goldsmith et coll., 2002; Lei et coll., 2004b), 
des PM urbaines et industrielles (Walters et coll., 2002; Gavett et coll., 2003) et des CVPR 
(Hamada et coll., 2002; Hollingsworth et coll., 2004; Costa et coll., 2006).  
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De récentes recherches ont examiné les mécanismes qui interviennent dans l’augmentation de 
la réactivité des voies aériennes par suite de l’exposition à des particules. Walters et coll. (2002) 
ont exposé des souris déficientes en facteur du complément 3 (C3) à des PM fines ambiantes 
provenant de Baltimore (Maryland), par test de provocation par aspiration, afin de démontrer 
que le C3 joue un rôle important dans l’induction de l’HVA, mais pas dans le recrutement et 
l’afflux des cellules inflammatoires dans les voies aériennes. Le C3 intervient dans la réaction 
du système immunitaire aux pathogènes. L’exposition aux PM a suscité une augmentation 
importante de la réactivité des voies aériennes chez les souris sauvage, mais pas chez les 
souris déficientes en C3. La coloration immunohistochimique semblait indiquer que l’exposition 
aux PM a entraîné une augmentation du dépôt du C3 dans l’épithélium des voies aériennes, le 
tissu conjonctif et l’endothélium vasculaire des voies aériennes chez les souris sauvages, mais 
pas chez les souris déficientes en C3, tandis que les réactions inflammatoires  observées chez 
les souris déficientes en C3 à la suite de l’exposition aux particules étaient similaires à celles 
observées chez les souris sauvages. Hamada et coll. (2002) ont signalé une discordance entre 
le temps d’induction de l’HVA (qui était maximale à 48 heures) et de l’inflammation pulmonaire 
qui a culminé à 12 heures et s’est résorbée après 48 heures) chez des souris exposées par 
inhalation de l’aérosol du lixiviat soluble des CVPR (CVPR-s). Des différences dans le 
développement de la sensibilité aux CVPR-s ont été signalées, et l’hyperréactivité des voies 
aériennes a été observée chez les souris de 3 et 8 semaines, mais pas chez les souris de 
2 semaines. L’induction de l’HVA semblait aussi nécessiter une interaction entre les 
composants métalliques des CVPR-s, puisqu’elle a pu être reproduite à l’aide d’un mélange des 
principaux composants métalliques des CVPR-s, mais pas avec un seul métal. L’abrogation des 
effets des CVPR-s par traitement systémique avec l’antioxydant PRHD indique que des voies 
médiées par les oxydants pourraient jouer un rôle dans l’induction de l’HVA.  

 

14.3.6 Vulnérabilité et modèles animaux fragilisés  

Des études épidémiologiques suggèrent que certaines sous-populations humaines puissent 
être plus vulnérables aux effets de la pollution par les matières en suspension, notamment les 
personnes asthmatiques ou celles qui sont atteintes d’une maladie cardio-pulmonaire 
chronique. Des chercheurs ont créé des modèles animaux fragilisés afin d’étudier comment la 
réaction à la pollution atmosphérique est modifiée par des facteurs de vulnérabilité par rapport à 
ce qui est observé chez les animaux « normaux » ou en santé. Les facteurs potentiels sont 
notamment l’âge, le régime alimentaire, l’état de la maladie, les allergies, les infections 
pathogènes et la génétique sous-jacente. Les premières études avec des modèles animaux 
fragilisés mettaient l’accent sur les changements dans les modes de dépôt et de clairance des 
particules et se fondaient sur des lésions pulmonaires induites artificiellement comme modèles 
des états pathologiques humains. Le RES sur les PM de 1999 a cité un certain nombre 
d’études qui ont examiné les effets de l’exposition aux particules à l’aide de modèles animaux 
d’emphysème, de bronchite et d’infection pulmonaire virale, mais n’a pas tiré de conclusions en 
ce qui a trait à la vulnérabilité aux PM. Au moment où l’AQCD sur les PM de l’EPA des É.-U. 
(2004) a été publié, un nombre croissant de modèles animaux fragilisés étaient étudiés, et des 
résultats constants démontraient que les animaux plus âgés ou les animaux ayant un état de 
santé fragilisé, génétiquement ou induit, étaient plus vulnérables aux particules instillées ou 
inhalées; toutefois, la variabilité croissante entre les modèles d’un animal à l’autre a engendré 
une plus grande incertitude en ce qui a trait à l’interprétation des résultats. De récentes 
recherches continuent d’examiner les interactions entre l’exposition aux PM et la vulnérabilité 
de l’hôte, notamment avec des modèles examinant l’interaction entre l’exposition aux PM et la 
réaction pulmonaire aux pathogènes et avec des modèles induits ou génétiquement modifiés 
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d’états pathologiques fragilisants comme l’hypertension, l’hypercholestérolémie, la 
prédisposition à l’athérosclérose et le diabète. Le Tableau 14.6, à la fin de la Section 14.3.6, 
présente un sommaire qualitatif des études de vulnérabilité faisant appel à des modèles 
animaux fragilisés. 

14.3.6.1 Effets des PM sur la défense de l’hôte et réaction aux pathogènes 

Les études décrites dans le RES sur les PM de 1999 indiquaient que l’exposition aux PM 
réduisait la capacité de défense antimicrobienne. Les effets aigus des particules sur les 
mécanismes de défense des poumons semblaient être liés aux caractéristiques 
physicochimiques des particules déposées, et non seulement à l’action des particules. Il a été 
souligné que l’augmentation de la vulnérabilité aux infections microbiennes peut découler de 
l’exposition subchronique ou chronique à des concentrations massiques élevées de poussières, 
même relativement bénignes. L’exposition aigüe à des doses moins élevées, en fonction de la 
concentration et du temps, semblait avoir pour effet d’augmenter la clairance mucociliaire, 
tandis que les doses plus élevées suscitaient l’effet contraire, et ce lien dose-réaction variait 
selon les espèces. Un moins grand nombre d’études avaient été réalisées à l’aide de 
l’exposition subchronique ou chronique. Des chercheurs ont indiqué que les particules 
contenant des métaux ayant des propriétés cytotoxiques connues pouvaient avoir une 
incidence considérablement plus importante sur le système immunitaire. L’AQCD sur les PM de 
l’EPA des É.-U. (2004) a relevé certaines données probantes démontrant que l’inhalation de PM 
ambiantes avait un effet sur les mécanismes de défense et les réactions inflammatoires des 
poumons chez les animaux infectés par des bactéries ou des virus, et que cet effet pouvait 
accroître la vulnérabilité des animaux exposés aux infections. L’inflammation induite par les PM 
peut endommager la couche de cellules épithéliales à la surface du tissu pulmonaire ainsi que 
d’autres cellules dans les voies aériennes, comme les macrophages, entraînant la perte de 
l’intégrité des tissus (Kreyling et coll., 2004). L’une des conséquences possibles peut être 
l’exposition accrue aux micro-organismes et la réduction de la capacité de défense contre les 
micro-organismes.  

Plusieurs études récentes ont examiné l’interaction entre l’exposition aux PM et les infections 
par les pathogènes. Zelikoff et coll. (2003) ont indiqué qu’une exposition de 3 heures (par voie 
nasale seulement) chez des rats en santé à des PAC de la ville de New York dont la 
concentration moyenne était de 345 μg/m3, a eu peu d’effet sur les mécanismes de défense 
immunitaire pulmonaires ou systémiques nécessaires pour la résistance de l’hôte à la 
pneumonie infectieuse (subséquemment induite par la bactérie Streptococcus pneumoniae). 
L’exception constatée était l’effet sur les charges bactériennes pulmonaires, qui ont été 
augmentées par les PAC avant l’exposition, mais seulement 24 heures après l’infection. 
Toutefois, une exposition de 5 heures de rats déjà infectés à des PAC d’une concentration 
moyenne de 107 μg/m3 a empiré l’infection locale et modifié l’immunité pulmonaire et 
systémique, augmentant de façon considérable les charges bactériennes et diminuant les 
pourcentages de neutrophiles lavables et les concentrations de cytokines proinflammatoires, 
par rapport aux animaux témoins infectés exposés à l’air filtré. Les auteurs ont indiqué que les 
PAC pouvaient agir de façon à modifier les mécanismes de défense antimicrobienne des 
poumons, importants dans la prise en charge des infections pneumococciques, plutôt que 
d’affecter des mécanismes importants dans la prévention de l’infectiosité bactérienne initiale.  

Roberts et coll. (2004b) ont présenté des données probantes appuyant l’hypothèse selon 
laquelle les métaux solubles associés aux CVPR entraînent une augmentation de la morbidité 
et de l’infectiosité chez les animaux attaqués par une infection bactérienne. L’instillation intra-
trachéale de CVPR ou de leur fraction soluble sur des rats à raison de 1 mg par 100 g de poids 
corporel, suivie d’une infection pulmonaire à la Listeria monocytogenes, a ralenti la clairance 
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pulmonaire des bactéries et diminué le taux de survie. La fraction insoluble n’a pas entraîné 
d’effets significatifs. Suivant le retrait des métaux solubles de la fraction soluble à l’aide de la 
résine Chelex, qui est capable de liaison avec les métaux, les taux de survie et de clairance ont 
été rétablis aux taux témoins. En revanche, Steerenberg et coll. (2004a) n’ont pas trouvé de 
données probantes démontrant que la réaction du Th1 a été affaiblie ou que la résistance 
subséquente à l’infection respiratoire a diminué chez les rats infectés à la bactérie 
L. monocytogenes 24 heures après la dernière des sept instillations quotidiennes de 50 μg de 
particules EHC-93 ou de PED. 

Le virus respiratoire syncytial (VRS) est l’une des principales causes de bronchiolite et de 
pneumonie chez les nourrissons, et l’exposition peut entraîner le développement de l’asthme 
durant l’enfance. Lambert et coll. (2003b) ont cherché à déterminer si l’exposition aux particules 
modulait la réaction immunitaire au VRS chez les souris après l’instillation intra-trachéale de 
40 μg de noir de carbone ultrafin et, 1 jour plus tard, du virus. Ils ont constaté que l’exposition 
préalable à des PUF n’a pas eu pour effet d’accroître la réplication du VRS et n’a pas affecté de 
façon significative la clairance virale. Toutefois, un environnement Th2 peut avoir été créé dans 
les poumons par le milieu inflammatoire induit par les particules, favorisant des réactions 
allergiques immunitaires plutôt que les réactions Th1 nécessaires à la défense microbienne 
(p. ex. production de cytokines interférons gamma). Une deuxième partie de cette étude a 
examiné l’inflammation et l’HVA chez des souris infectés au VRS et exposées par la suite à du 
noir de carbone ultrafin (Lambert et coll., 2003a). Les données démontraient un effet interactif 
des PUF sur l’infection existante au VRS donnant lieu à une neutrophilie et à l’exacerbation de 
l’HVA, avec un effet synergique entraînant l’augmentation du nombre de lymphocytes et 
l’expression de la chimiokines (MCP-1, MIP-1α). La clairance virale et la réplication dans les 
poumons n’ont pas été affectées par l’exposition au noir de carbone. La neutrophilie aigüe 
induite par l’instillation du noir de carbone peut avoir exacerbé les paramètres inflammatoires 
chez les souris exposées au VRS et avoir entraîné une augmentation de la perméabilité 
pulmonaire (comme l’indiquait l’augmentation des protéines de LBA) et du nombre de 
chimiokines induits par le VRS pendant toute la durée de l’infection, et la production de 
chimiokines comme le MIP-1α dans les CEA infectées au VRS pourrait jouer un rôle important à 
cet égard. 

De récentes études in vitro ont examiné les mécanismes qui interviennent dans l’interaction 
entre l’exposition aux PM et les infections pathogènes. Fujii et coll. (2003) ont signalé que 
l’exposition de cellules épithéliales pulmonaire A549 à des PM10 EHC-93 les incitait à produire 
et à libérer un éventail de médiateurs proinflammatoires, et cette réaction a été modifiée dans 
les cellules transfectées avec le gène de l’adénovirus E1A, ce qui n’était pas le cas avec les 
cellules transfectées avec le plasmide témoin. Les adénovirus sont une cause courante 
d’infections de l’appareil respiratoire supérieur. L’adénovirus E1A a atténué l’augmentation de 
l’expression du MCP-1 en réaction aux PM, un effet associé à l’activation réduite du facteur de 
transcription Sp1. Les auteurs ont soulevé l’hypothèse que l’adénovirus E1A pourrait moduler la 
capacité des cellules épithéliales de transformer les particules, entraînant une augmentation de 
la charge particulaire dans les poumons. Kaan et Hegele (2003) ont présenté des données 
probantes démontrant que l’exposition aux PM10 EHC-93 peut nuire aux mécanismes de 
réplication du VRS et à la production de cytokines induite par le virus chez les MA des cochons 
d’Inde. L’exposition n’a pas affecté la capacité des MA de phagocyter les PM10, mais le 
rendement VRS, un mesure de la robustesse de la réplication virale dans une cellule infectée, a 
grandement diminué chez les MA exposés aux PM10, sans égard à la séquence d’exposition, 
par rapport aux MA non exposés. L’exposition des MA aux PM10 a eu pour effet de diminuer 
considérablement la production d’IL-6 et d’IL-8 induits par le VRS, tandis que l’exposition de MA 
au VRS et/ou aux PM10 a entraîné la sécrétion accrue du TNF-α bioactif par rapport aux 
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témoins, sans qu’il y ait d’interaction synergique ou inhibitoire de ces agents sur la production 
du TNF-α. 

Gao et coll. (2004) ont démontré une interaction synergique in vitro entre les CVPR et l’infection 
au mycoplasme M. fermentans sur la libération d’IL-6 des fibroblastes pulmonaires humains, et 
ont indiqué que les microorganismes pouvaient interagir avec les métaux dérivés des PM pour 
activer de façon synergétique les voies de signalisation qui contrôlent la production des 
cytokines des cellules pulmonaires. Dans le cadre d’une autre étude, on a constaté que des 
échantillons de PM urbaines (MRE-1648, MRE-1649 et EHC-93) réduisaient la production de 
NO2 chez les macrophages murins en concomitance avec la stimulation pathogène (LPS ou 
interféron – IFN), ce qui était étroitement lié à la réduction de l’expression du NO synthase 
inductible (Chauhan et coll., 2004). Par contre, des PM2.5 provenant de Vermillion (VERP), en 
Ohio, et la cristobalite ont augmenté la production de NO, tandis que le TiO2 était 
essentiellement inactif. Les VERP contiennent surtout des particules provenant de la 
combustion et des particules photochimiques, avec une abondance d’éléments similaires à 
ceux que l’on trouve dans les poussières urbaines, mais plus acides, avec des concentrations 
plus élevées de sulfate et de nitrate. Les auteurs ont souligné que les voies menant à la 
réduction de la libération de NO (entraînant une clairance bactérienne plus faible) ou à 
l’augmentation de la production de NO et les lésions cellulaires peuvent être pertinentes en ce 
qui a trait aux effets sur la santé des particules ambiantes. Klein-Patel et coll. (2006) ont indiqué 
que les CVPR inhibaient la capacité de l’épithélium in vitro des voies aériennes d’accroître 
l’expression de la β-défensine-2, un mécanisme de défense antimicrobienne des voies 
aériennes, et son homologue bovin, le peptide antimicrobien trachéal, en réaction au LPS et à 
l’IL-1β en l’absence de cytotoxicité. L’activité inhibitoire était associée à la fraction soluble et 
attribuée au V (le V2O5 et le VOSO4 ont produit des effets similaires) et non au Ni ou au Fe. Les 
particules de dioxyde de silicium (SiO2) et de TiO2 n’ont pas produit le même effet inhibitoire. 

14.3.6.2 Maladies préexistantes et vulnérabilité aux PM 

L’AQCD sur les PM de l’EPA des É.-U. (2004) a signalé que les rats GH génétiquement 
prédisposés affichaient un stress oxydatif plus élevé et des réactions cardiovasculaires néfastes 
plus importantes que les rats normaux en réaction aux CVPR. Des études sur des rats traités 
au préalable avec des concentrations élevées de SO2 afin de refléter une bronchite chronique 
ont démontré une interaction des PAC avec les lésions pulmonaires préexistantes, comme 
l’indiquaient l’augmentation du Vt et les changements associés aux indicateurs cellulaires et 
biochimiques dans le liquide de lavage. La plupart des études réalisées sur des rats atteints de 
vascularite/hypertension pulmonaire induite par la MCT comme modèle de maladie 
cardiopulmonaire signalaient une augmentation de l’inflammation neutrophile, l’exacerbation 
des lésions pulmonaires, l’augmentation de l’œdème pulmonaire, un épaississement alvéolaire 
et la diminution de la phagocytose des particules après l’exposition aux CVPR, par rapport à ce 
qui a été observé chez les animaux normaux en santé. 

Le rat GH est devenu le modèle animal le plus couramment utilisé pour étudier l’hypertension 
humaine en raison des similarités dans le processus et le caractère du développement des 
maladies et en raison des facteurs polygénétiques que l’on croit responsables de leur 
élimination (Gilmour et coll., 2004b). Le rat GH affiche une inflammation pulmonaire limite ainsi 
qu’un certain nombre d’indicateurs systémiques associés à l’augmentation du stress oxydatif 
qui sont des facteurs de risque communs chez les patients humains atteints de maladies 
cardiovasculaires, par exemple la diminution des taux d’antioxydants et une augmentation du 
nombre de fibrinogènes plasmatiques et de neutrophiles sanguins (Costa et Kodavanti, 2003). 
De nombreuses études ont été réalisées avec cette souche dans le cadre de récents ouvrages 
scientifiques, mais seule une petite proportion de ces études ont utilisé des rats normaux en 
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santé aux fins de comparaison. Les rats GH exposés par instillation intra-trachéale à une 
concentration de 3,3 mg/kg de PM provenant du dépoussiéreur d’une centrale électrique 
affichaient une augmentation de l’inflammation dans les poumons par rapport aux rats WKY 
normotendus, comme l’indiquaient l’incidence accrue de la neutrophilie, l’augmentation des taux 
de protéines du LLBA et de LDH, l’expression accrue des fibrinogènes plasmatiques et de 
l’ARNm MIP-2 ainsi que la translocation accrue du FN-kB dans les poumons (Gilmour et coll., 
2004b). Cette réaction inflammatoire accrue était combinée à une augmentation de la 
transmission des signaux cellulaires médiés par le TLR4, et les auteurs ont indiqué que cette 
voie pourrait être un mécanisme intervenant dans l’augmentation de la vulnérabilité des rats GH 
aux PM. Elder et coll. (2004a) ont examiné les effets interactifs entre l’exposition à l’endotoxine 
(LPS) par injection intrapéritonéale et les PUF de noir de carbone inhalées à une concentration 
de 150 μg/m3 par les rats GH (de 330 à 420 jours)) et les rats F344 âgés (environ 700 jours). 
Les complexes thrombine-antithrombine (TAT) du plasma (un indicateur de l’activation de la 
thrombine) étaient 6,5 fois plus élevés chez les rats GH que chez les rats F344 âgés. 
L’exposition des rats GH aux PUF seulement a eu pour effet d’accroître considérablement cette 
réaction, tandis que l’effet de l’exposition combinée aux particules et au LPS était le même que 
celui observé chez les animaux témoins. Les résultats indiquaient également une augmentation 
du stress oxydatif chez les MA du LBA et les leucocytes PMN sanguins des rats GH par rapport 
aux rats F344, et les rats GH affichaient des lésions pulmonaires plus importantes, comme 
l’indiquaient les concentrations plus élevées de protéines dans le LLBA et de 
réticulocytes/produits sanguins hémolysés. On a constaté que les PUF interagissaient 
considérablement avec le LPS en ce qui concerne l’augmentation des complexes TAT du 
plasma chez les rats F-344 et l’augmentation de l’oxydation du DCFD PMN chez les rats GH. 

Gardner et coll. (2004) ont comparé des rats normaux et des rats traités à la MCT afin d’induire 
une hypertension pulmonaire pour observer les changements dans les paramètres ventilatoires 
et histologiques suivant l’exposition à des CVPR par instillation intra-trachéale (8,3 mg/kg) ou 
par inhalation (15 mg/m3 pendant 3 jours, 6 heures par jour). L’exposition aux CVPR par l’une 
ou l’autre des méthodes a induit des changements histologiques comme l’alvéolite, l’hyperplasie 
bronchiolaire, l’inflammation bronchiolocentrique et l’épaississement du septum alvéolaire, ainsi 
que des anomalies dans plusieurs paramètres ventilatoires, notamment la fréquence 
respiratoire, la ventilation minute et l’équivalent ventilatoire pour l’oxygène. Bon nombre de 
changements étaient augmentés par traitement à la MCT. Le volume courant et la 
consommation d’oxygène ont diminué seulement chez les rats traités à la MCT après 
l’instillation. La consommation de CO a diminué 24 heures après l’instillation, reprenant les 
valeurs témoins chez les rats traités à l’excipient, mais demeurant faibles chez les rats traités à 
la MCT 72 heures après l’instillation. Les auteurs ont signalé que les changements observés 
dans les paramètres ventilatoires indiquaient une dégradation de la capacité de transfert 
gazeux dans les poumons, et ont indiqué que les anomalies ventilatoires et les anomalies dans 
l’échange gazeux représentent un mécanisme potentiel pour les effets cardiaques associés aux 
PM qui sont révélés par les études épidémiologiques. 

Les souris ApoE-/- sont un modèle murin de plaque aortique avancée qui est utilisé pour étudier 
l’athérosclérose. Bien que l’utilisation de ces souris hypercholestérolémiques comme modèle 
pour l’athérosclérose humaine ait été critiquée en raison du taux de cholestérol sanguin 
extrêmement élevé et du développement rapide des lésions cardiovasculaires chez ces souris, 
le processus pathologique général est similaire. Dans le cadre de l’étude intégrée de 
l’Université de New York sur l’exposition chronique aux PAC, Chen et Nadziejko (2005) ont 
signalé que les souris ApoE-/- et les souris doublement neutralisées qui affichaient une carence 
en apolipoprotéine E et en récepteur lipoprotéique à faible densité (ApoE-/- LDLr-/-) ont 
développé des lésions aortiques importantes et des zones d’athérosclérose sévère suivant 
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l’inhalation chronique d’environ 110 μg/m3 de PAC, tandis que les souris C57Bl/6 normales en 
santé n’affichaient pas de lésions vasculaires, à l’exception de quelques petites plaques 
lipidiques. Dans un autre volet de cette étude, une diminution de la fréquence cardiaque, de la 
température corporelle et de l’activité physique a été observée chez les souris ApoE-/- au cours 
d’une période d’exposition de 5 mois aux PAC. Un lien significatif a été observé entre la 
concentration d’exposition aux PAC et les fluctuations à court terme du rythme cardiaque, 
tandis que les souris C57 normales en santé affichaient des changements moins importants ou 
non significatifs (Hwang et coll., 2005). Les chercheurs ont aussi constaté que l’exposition 
chronique aux PAC a entraîné une perturbation plus importante de la fonction homéostatique 
cardiovasculaire chez les souris ApoE-/- que chez les souris C57, comme l’indiquait le 
renforcement initial suivi d’une diminution subséquente des paramètres de la VFC (Chen et 
Hwang, 2005). Un autre volet de cette étude a démontré la présence de lésions 
neuropathologiques dans le cerveau des souris ApoE-/-, comme l’indiquait la densité 
considérablement réduite des neurones dopaminergiques après l’exposition chronique aux 
PAC, par rapport à l’exposition à l’air filtré, tandis qu’on n’a observé aucun effet significatif chez 
les souris normales en santé (Veronesi et coll., 2005). Dans le cadre d’une étude distincte, Sun 
et coll. (2005) ont signalé que l’exposition chronique de souris ApoE−/− à des PAC (PM2.5 à une 
concentration moyenne de 85 μg/m3) avait pour effet de modifier le tonus vasomoteur, d’induire 
l’inflammation vasculaire et de potentialiser l’athérosclérose, des changements qui ont été 
exacerbés par un régime alimentaire à teneur lipidique élevée par rapport à un régime normal, 
bien que l’étude n’ait pas utilisé une souche de rats normaux en santé aux fins de comparaison. 
Ces résultats semblent indiquer l’existence d’une interaction nuisible pour la santé 
cardiovasculaire entre l’exposition aux particules et le régime alimentaire. 

Un autre modèle animal d’athérosclérose est le lapin génétiquement hyperlipidémique 
Watanabe (WHHL). L’exposition de ces animaux à des PM10 EHC-93 par instillation intra-
trachéale de 5 mg deux fois par semaine pendant 4 semaines a entraîné une libération rapide 
des monocytes et a accéléré leur durée d’acheminement à travers la moelle osseuse, la durée 
d’acheminement étant plus courte chez les lapins WHHL que chez les lapins NZW en santé 
(Goto et coll., 2004a). L’exposition aux PM10 a aussi augmenté le nombre de granulocytes 
neutrophiles circulants, un indicateur de la stimulation de la moelle osseuse. Les auteurs ont 
indiqué que l’athérosclérose peut avoir augmenté la libération des monocytes de la moelle 
osseuse, et que l’exposition aux PM10 peut avoir accéléré ce processus par rapport à la quantité 
de particules phagocytées par les MA. 

Des modèles animaux d’IM et de diabète ont récemment été examinés. Cozzi et coll. (2006) ont 
étudié les effets des PM ultrafines sur les lésions de reperfusion ischémique chez les souris 
exposées à des PM ultrafines remises en suspension qui ont été prélevées à Chapel Hill, en 
Caroline du Nord. Les souris ont été exposées à une seule instillation intra-trachéale de 100 μg 
de PM, et l’IM a été induit 24 heures plus tard. Par rapport aux animaux exposés à l’excipient 
témoin, les PM ultrafines ont eu pour effet de doubler la taille relative de l’IM, d’augmenter le 
stress oxydatif dans le myocarde et de compromettre la relaxation de l’aorte médiée par 
l’endothélium ex vivo. Dans le cadre d’une autre étude, des rats atteints d’un IM et des animaux 
témoins en santé exposés par instillation intra-trachéale à 2 mg de PM2.5 provenant d’un secteur 
industriel ont affiché des concentrations considérablement plus élevées d’endothéline sérique 
totale, une protéine qui resserre les vaisseaux sanguins (Kang et coll., 2002). Toutefois, 
l’augmentation du nombre de récepteurs de type A de l’endothéline a seulement été observée 
sur les cardiomyocytes du myocarde infarci. La surproduction des récepteurs de l’endothéline 
dans un cœur affaibli pourrait sensibiliser cet organe à l’éclatement des endothélines et à 
l’augmentation connexe de la pression sanguine produite par l’exposition aux PM. Ces études 
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semblent indiquer que les PM peuvent exacerber l’IM et compromettre le rétablissement des 
lésions de reperfusion ischémique. 

On a signalé que le diabète et l’exposition aux PM, pris séparément, étaient associés à 
l’augmentation du stress oxydatif, de l’inflammation et du dysfonctionnement épithélial. Lei et 
coll. (2005) ont examiné des rats atteints de diabète induit par la streptozotocine et des rats en 
santé exposés par instillation intra-trachéale à 200 μg de PM2.5 recueillies dans un secteur à 
circulation dense de Taïpei, à Taïwan. Pris séparément, l’exposition aux PM et l’état diabétique 
ont eu pour effet d’augmenter les indicateurs inflammatoires (p. ex. IL-6), le dysfonctionnement 
endothélial (p. ex. réduction du plasma [nitrate + nitrite]) ainsi que le plasma 8-OHdG. Les effets 
les plus importants ont été observés chez les rats diabétiques exposés aux PM. Les auteurs ont 
émis l’hypothèse que les PM pouvaient accroître le risque de MCV par le biais d’une interaction 
avec les complications diabétiques entraînant la production excessive de FRO et un 
dysfonctionnement endothélial. Dans le cadre d’une étude in vitro, des chercheurs ont constaté 
que le lixiviat soluble des PM2.5 de CVPR modifiait la fonction vasculaire et induisait une 
hyperréactivité dans les aortes des rats obèses prédiabétiques résistants à l’insuline, ce qui 
n’était pas le cas chez les rats normaux non obèses (Proctor et coll., 2006). Le lixiviat de CVPR 
a considérablement augmenté la contraction médiée par la phényléphrine dans les aortes des 
rats obèses, mais pas des rats non obèses, et a réduit les réactions relaxantes médiées par 
l’ACh chez les deux types de rats, en raison possiblement des métaux de transition dans le 
lixiviat et médiées par le biais des cellules vasculaires des muscles lisses. 

Des souris transgéniques affichant une inflammation pulmonaire chronique causée par la 
surexpression constitutive du FNT-α ont été utilisées comme modèle de vulnérabilité par 
Kumarathasan et coll. (2005), qui ont signalé que l’exposition à un mélange de 0,4 ppm d’ozone 
et de 4,8 mg/m3 de particules EHC-93 pendant 4 heures, une fois par semaine pendant 
12 semaines, avait pour effet d’exacerber le stress oxydatif dans les poumons des souris 
transgéniques, mais pas des souris sauvages, et plus particulièrement d’accroître le taux de 
nitration des protéines et d’augmenter l’isoforme de la créatine kinase-MM dans le sérum, un 
indicateur de dommage musculaire. Les polluants n’ont pas entraîné d’inflammation mesurable 
chez les souris sauvages et n’ont pas exacerbé l’inflammation déjà présente chez les souris 
transgéniques. 

14.3.6.3 Autres facteurs de vulnérabilité 

Au moment où l’AQCD sur les PM de l’EPA des É.-U. (2004) a été publié, de plus en plus 
d’études étaient réalisées sur la vulnérabilité génétique et la caractérisation des réactions aux 
PM spécifiques aux différentes souches. Des différences dans l’HVA, l’inflammation, la 
phagocytose des MA médiée par les récepteurs Fc et les taux de mortalité avaient été 
démontrées entre différentes souches de souris comme les souches BALB/c, C57BL/6, 
C3H/HeJ et d’autres souches en réaction à l’exposition aux PM. Certains travaux récents ont 
examiné les facteurs de vulnérabilité génétique en réponse aux PM. Les récepteurs Toll sont 
des récepteurs transmembranaires liés à des voies de signalisation qui activent les réactions  
immunitaires (Campbell, 2004). La stimulation des récepteurs entraîne l’activation du FN-κB, un 
facteur de transcription qui favorise l’expression des gènes intervenant dans l’inflammation. Des 
chercheurs ont émis l’hypothèse que le récepteur Toll pourrait être un déterminant des lésions 
pulmonaires induites par la pollution atmosphérique et de l’immunité innée. Cho et coll. (2005b) 
ont identifié des variations notables entre différentes souches pour ce qui est de l’inflammation 
pulmonaire et des phénotypes de l’hyperperméabilité après l’instillation intra-trachéale de 
6 mg/kg de CVPR provenant d’une centrale électrique de la région de Boston. Les différences 
dans l’hyperperméabilité et l’inflammation cellulaire entre les souris HeJ et OuJ indiquaient que 
le TLR4 pourrait jouer un rôle, puisque la première souche renferme une mutation négative 
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dominante du gène Tlr4 et était la plus résistante aux lésions induites par les CVPR. Les CVPR 
ont considérablement augmenté les taux de transcrits et de protéines des TLR4 pulmonaires 
chez les souris OuJ, mais pas chez les souris HeJ, et l’activation accrue des molécules de 
transduction de signal TLR4 en aval (y compris le MYD88, le TRAF6, l’IRAK-1, le FN-κB, le 
MAPK et l’AP-1) a été observée chez les souris OuJ avant le développement de lésions 
pulmonaires induites par les CVPR. Parmi les prétendus gènes inflammatoires dépendants des 
TLR4 qui étaient induits différemment par les CVPR chez les deux souches, on trouvait les 
gènes associés à l’IL-1β et au FNT-α. Par opposition à ces résultats, Hollingsworth et coll. 
(2004) n’ont signalé aucune différence notable dans la réactivité des voies aériennes ou les 
réactions d’inflammation à l’instillation intra-trachéale de CVPR par rapport aux souris sauvages 
et aux souris dépourvues de TLR4, mais la quantité de CVPR instillées était très faible 
(0,05 μg). 

Peu de recherches ont été réalisées à l’égard des autres gènes qui peuvent jouer un rôle dans 
la sensibilité à la pollution atmosphérique. Prows et coll. (2003) ont déterminé des souches de 
souris sensibles et résistantes après l’inhalation de NiSO4 en aérosol, puis ont utilisé une 
analyse des locus à caractère quantitatif (QTL) pour identifier les régions sur plusieurs 
chromosomes associés au temps de survie. Une microanalyse complémentaire de l’ADN a 
révélé des changements dans l’expression d’un certain nombre de gènes candidats intervenant 
dans la prolifération des cellules, la réparation de la matrice extracellulaire, l’hypoxie et le stress 
oxydatif. 

L’âge est un facteur qui peut avoir une incidence sur la vulnérabilité aux PM. Tankersley et coll. 
(2003) ont constaté, dans la mécanique des poumons, des changements qui dépendaient de 
l’âge et qui indiquaient des diminutions marquées du volume et de la compliance pulmonaires 
plusieurs semaines avant le décès, en utilisant des souris âgées robustes ayant un poids 
corporel stable ainsi que des souris en phase sénescente terminale. Durant la période 
d’instabilité hémostatique précédant la mort naturelle, les souris sénescentes affichaient une 
augmentation de la perméabilité pulmonaire aux particules 99mTc-DTPA solubles instillées, 
malgré une diminution du volume pulmonaire et de la superficie alvéolaire de surface. Les 
auteurs ont indiqué que les données probantes d’un dysfonctionnement de la barrière 
épithéliale-endothéliale pulmonaire chez les souris en phase sénescentes terminale appuient 
l’hypothèse selon laquelle une augmentation de la perméabilité pulmonaire peut contribuer à 
accroître la vulnérabilité aux PM chez les aînés et les personnes atteintes de maladies 
pulmonaires. Dans le cadre d’une autre étude sur la régulation de la fréquence cardiaque et les 
paramètres de la VFC, les chercheurs ont constaté qu’une exposition de 3 jours à une 
concentration de 160 ± 22 μg/m3 de noir de carbone en mode fin avait pour effet d’accroître le 
tonus sympathique cardiaque chez les souris âgées en santé, tandis que les souris en phase 
sénescente terminale affichaient une augmentation induite par les particules du tonus 
parasympathique dans la régulation de la fréquence cardiaque (Tankersley et coll., 2004). Les 
effets combinés de la sénescence terminale et de l’exposition au noir de carbone ont abaissé la 
fréquence cardiaque à une moyenne d’environ 80 battements par minute (bpm) de moins que 
chez les souris en santé. 

14.3.7 Effets des particules en dehors du système cardiopulmonaire 

Au moment de la publication du RES sur les PM de 1999, la plupart des recherches étaient 
axées sur les effets des PM sur les voies aériennes, des effets qui étaient considérés comme 
l’élément critique de la toxicité. De plus, les effets sur le système immunitaire ont été étudiés, et 
certains travaux préliminaires indiquaient l’existence d’effets cardiovasculaires induits par les 
particules. Aucune recherche n’avait été réalisée sur les effets des PM sur les autres systèmes. 
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Au moment où l’AQCD sur les PM de l’EPA des É.-U. (2004) a été publié, on avait évalué 
beaucoup plus précisément l’importance des effets cardiovasculaires. Toutefois, aucune 
recherche sur les autres systèmes, comme le système nerveux central et le système 
reproducteur, n’avait été identifiée à cette époque-là. Les études dans ces secteurs ont 
progressé, et le Tableau 14.7,  présente un sommaire qualitatif des effets des particules 
observés en dehors du système cardiopulmonaire dans le cadre des études toxicologiques sur 
des animaux 

Tableau 14.6 Sommaire qualitatif des études sur la vulnérabilité utilisant des modèles 
animaux fragilisés 

Facteurs de 
vulnérabilité 

Modèles 
animaux 

Types de 
particules 

Gamme 
d’exposition 

Effets 

Maladies 
infectieuses 

Rats et 
souris 
exposés à 
des 
bactéries 
infectieuse
s (p. ex. 
Listeria 
mono-
cytogenes) 
ou à des 
virus 
(p. ex. 
RSV) 

PAC, CVPR,  
EHC-93, noir 
de carbone 
ultrafin 

De 107 à 
345 μg/m3 
(inhalation) 

 

De 40 à 50 μg; 
10 mg/kg(instillati
on) 

Augmentation de la charge 
bactérienne pulmonaire et 
ralentissement de la clairance 
pulmonaire des bactéries; 
altération de l’immunité 
pulmonaire et systémique; 
diminution du taux de survie; 
promotion des réactions Th2 
au détriment des réactions 
Th1; exacerbation de l’HVA et 
des paramètres 
inflammatoires; une étude n’a 
pas trouvé de données 
probantes indiquant une 
diminution de la réaction Th1 
ou une diminution de la 
résistance à l’infection 
respiratoire. 

Hyperten-
sion 

Rats GH, 
rats traités 
à la MCT 

PM 
industrielles, 
noir de 
carbone 
ultrafin, 
CVPR  

De 150 à 
15 000 μg/m3 

(inhalation) 

De 3,3 à 
8,3 mg/kg 
(instillation) 

Réactions inflammatoires et 
lésions pulmonaires accrues; 
augmentation du fibrinogène 
plasmatique et activation de 
la thrombine; augmentation 
du stress oxydatif; anomalies 
ventilatoires accrues. 
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Facteurs de 
vulnérabilité 

Modèles 
animaux 

Types de 
particules 

Gamme 
d’exposition 

Effets 

Athéro-
sclérose 

Souris 
ApoE-/-, 
souris 
ApoE-/- 
LDLr-/-, 
lapins 
WHHL 

PAC, EHC-93 110 μg/m3      

(inhalation) 

5 mg (instillation) 

Développement de lésions 
aortiques importantes et de 
zones d’athérosclérose 
grave; plus grande 
perturbation des paramètres 
de la VFC; tendance à la 
diminution de la fréquence 
cardiaque, de la température 
corporelle et de l’activité 
physique; accélération de la 
libération des monocytes de 
la moelle osseuse; 
dommages 
neuropathologiques. 

Ischémie 
myocar-dique 

Souris et 
rats avec 
IM induit 

PM ultrafines 
remises en 
suspension, 
PM2.5 
industrielles 

De 100 à 
2 000 μg 
(instillation) 

Augmentation de la taille 
relative de l’IM; augmentation 
du stress oxydatif dans le 
myocarde; atténuation de la 
relaxation de l’aorte médiée 
par l’endothélium; 
augmentation du nombre de 
récepteurs endothélines de 
type A sur les 
cardiomyocytes.  

Diabète Rats avec 
diabète 
induit 

PM2.5 

urbaines 
200 μg 
(instillation) 

Réactions inflammatoires 
accrues, dysfonctionnement 
endothélial et dommages 
oxydatifs à l’ADN. 

Âge Souris 
sénescent
es 

Noir de 
carbone, 
particules 
99mTc-DTPA 

160 μg/m3 

(inhalation) 

25 μl (instillation) 

Dysfonctionnement de la 
barrière épithéliale-
endothéliale et augmentation 
de la perméabilité 
pulmonaire; diminution de la 
fréquence cardiaque et tonus 
parasympathique plus élevé 
par rapport au tonus 
sympathique.  
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Tableau 14.7 Sommaire qualitatif des effets des particules observés en dehors du 
système cardiopulmonaire dans le cadre des études toxicologiques sur les animaux 

 

Système cible 

 

Modèles 
animaux 

 

Types de 
particules 

 

Gamme 
d’exposition 

 

Effets 

Système 
nerveux central 

Rats, souris 
ApoE-/- et 
souris 
normales, 
souris et 
rats 
sensibilisés 
à l’OVA 

PUF de 
carbone, 
PAC fines et 
ultrafines, 
noir de 
carbone 
ultrafin 

De 110 à 
500 μg/m3 
(inhalation) 

 

125 µg 

(instillation) 

Accumulation de particules 
dans les bulbes olfactifs; 
réduction des neurones 
dopaminergiques et 
augmentation de la densité 
des astrocytes dans la 
substantia nigra; hausse des 
indicateurs d’inflammation 
dans les tissus cérébraux (p. 
ex. IL-1α et FNT-α); 
augmentation des niveaux de 
neurotransmetteurs dans le 
bulbe olfactif et 
l’hypothalamus (dopamine et 
norépinéphrine); 
augmentation des niveaux de 
corticostérone en circulation. 

 

Système 
reproducteur et 
développement 

Rats 
nouveau-
nés, jeunes 
souris et 
souris 
adultes 

CVPR, 
aérosol de 
suie/Fe, V2O5 

De 243 à 
1 436 μg/m3 

(inhalation) 

 

50 mg/ml 

(aérosol 
nébulisé) 

Réduction du taux de 
prolifération des cellules 
dans la région alvéolaire 
proximale du poumon en état 
de croissance; différences 
liées au développement dans 
la vulnérabilité à l’HVA; 
réduction de la réactivité 
immunologique de la tubuline 
gamme dans les cellules de 
Sertoli, les cellules de Leydig 
et les cellules germinales. 

  

Autres 
systèmes 

Rats PM2.5 

urbaines 
De 1,5 à 
37,5 mg/kg 

(instillation) 

Dommages oxydatifs 
systémiques dans le rein, le 
foie, le cerveau et les 
testicules, comme l’indiquent 
l’altération des activités des 
antioxydants (GSH, SOD, 
catalase) et l’augmentation 
de la peroxydation des 
lipides. 
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14.3.7.1 Effets sur le système nerveux central 

De récentes données probantes ont indiqué que des particules inhalées pourraient se diffuser 
dans le cerveau. Oberdörster et. coll., de l’Université de Rochester, ont signalé que des PUF de 
carbone se sont accumulées dans les bulbes olfactifs de rats après une exposition de 6 heures 
à une concentration d’environ 160 μg/m3  dans des chambres d’exposition corporelle totale, et 
ont suggéré l’existence d’un mécanisme entraînant le dépôt de particules sur la muqueuse 
olfactive de la région nasopharyngienne de l’appareil respiratoire et la translocation 
subséquente des particules par le biais du nerf olfactif (Oberdörster et coll., 2004). 
Parallèlement, des analyses toxicocinétiques de Mn inhalé ont permis de démontrer une 
accumulation dans le bulbe olfactif et le tubercule du cerveau des rats par le biais du même 
mécanisme (p. ex. Dorman et coll., 2002). Il est aussi possible que les PUF atteignent le 
cerveau en traversant la barrière hémato-encéphalique après le transport dans la circulation. 

Dans le cadre de l’étude intégrée de l’Université de New York sur l’inhalation de PAC, dont il est 
question à la Section 14.3.2.4, des chercheurs ont examiné la neuropathologie chez des 
souris C57 en santé et des souris ApoE-/- exposées à des PAC prélevées à Tuxedo (New York), 
6 heures par jour et 5 jours par semaine durant le printemps et l’été (Veronesi et coll., 2005). La 
concentration moyenne des PM2.5 durant l’exposition était de 110 μg/m3. Les souris ApoE-/- 

génétiquement modifiées sont caractérisées par des niveaux élevés de stress oxydatif dans le 
cerveau et par une prédisposition à l’athérosclérose. Les neurones dopaminergiques de la 
substantia nigra nucleus compacta ont diminué considérablement (de 29 %) chez les souris 
ApoE-/- exposées aux PAC par rapport aux souris ApoE-/- exposées à l’air filtré, et une 
augmentation statistique significative des astrocytes colorés immunocytochimiquement a aussi 
été signalée (p < 0,05). L’exposition n’a pas eu d’incidence notable sur la densité des neurones 
chez les souris C57.  

On a récemment signalé une augmentation des indicateurs d’inflammation dans les tissus 
cérébraux d’animaux exposés à des PM. Campbell et coll. (2005) ont étudié des souris 
sensibilisées à l’OVA qui ont été exposées à des PAC fines (<2,5 μm) ou ultrafine (<0,18 μm) 
recueillies en aval d’un secteur à circulation dense de Los Angeles, en Californie, à des 
concentrations d’exposition moyennes de 441,7 μg/m3 et 282,5 μg/m3, respectivement. Les 
expositions par inhalation ont été réalisées 4 heures par jour, 5 jours par semaine, pendant 
2 semaines. Chez les souris exposées aux PM fines, les concentrations de cytokines 
proinflammatoires IL-1α et FNT-α ont augmenté dans la fraction cytoplasmique du cerveau, et 
les taux du facteur de transcription FN-κB associé à l’immunité ont augmenté dans la fraction 
nucléaire des tissus cérébraux par rapport aux animaux témoins exposés à l’air filtré. L’IL-1α et 
le FN-κB ont aussi augmenté considérablement dans le cerveau des animaux exposés aux 
PUF. Shwe et coll. (2006) ont instillé 125 µg de noir de carbone de 14 nm ou 95 nm dans les 
narines de souris âgées de 8 semaines, à raison d’une fois par semaine pendant 4 semaines. 
Des cytokines proinflammatoires (IL-1β et FNT-α), des chimiokines (MCP-1/CCL2 et MIP-
1α/CCL3) et l’ARNm de l’interféron-gamma/ligand des chimiokines CXC (CXCL9) ont été induits 
dans le bulbe olfactif, mais pas dans l’hippocampe des souris exposées par instillation au noir 
de carbone de 14 nm, tandis qu’aucun changement n’a été induit chez les animaux exposés par 
instillation au noir de carbone de 95 nm ou à l’excipient témoin. Les auteurs ont conclu que les 
particules de 14 nm peuvent avoir été transportées vers le bulbe olfactif par le neurone olfactif 
et avoir activé les cellules microgliales, ce qui aurait induit une augmentation de l’expression de 
l’ARNm des molécules proinflammatoires.  

Dans le cadre d’une étude réalisée par Sirivelu et coll. (2006), les chercheurs ont démontré des 
changements induits par les PAC sur les niveaux des neurotransmetteurs dans des zones 
particulières du cerveau ainsi qu’une modulation des voies neuroendocriniennes intervenant 
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dans le contrôle autonome de la fonction respiratoire et de l’axe de stress. Des rats atteints ou 
non de maladies allergiques des voies aériennes induites par l’OVA ont été exposés pendant 
8 heures à une concentration de 500 μg/m3 de PM2.5 dans un laboratoire de recherche 
atmosphérique mobile à Grand Rapids (Michigan), et des animaux témoins ont été exposés à 
de l’air filtré et traités avec une solution saline. Des changements dans les neurotransmetteurs 
ont été observés dans le bulbe olfactif et des zones distinctes de l’hypothalamus, comme le 
noyau paraventriculaire (PVN), le noyau arqué (AN) et la zone préoptique médiale (MPA), 
tandis que les concentrations de neurotransmetteurs dans les autres zones de l’hypothalamus 
et du cerveau sont demeurées les mêmes, ce qui indique la spécificité des effets. Les 
concentrations de norépinéphrine dans le PVN et le bulbe olfactif ont été augmentées 
considérablement par l’OVA seule et par les PAC, avec ou sans sensibilisation à l’OVA, par 
rapport à ce qui a été observé chez les animaux témoins. Les concentrations de dopamine dans 
la MPA ont considérablement augmenté dans le groupe OVA + PCA par rapport à celles 
observées chez le groupe témoin et le groupe solution saline + PCA. L’exposition aux PAC a 
aussi eu pour effet d’accroître les niveaux de corticostérone en circulation, parallèlement à 
l’augmentation des niveaux de norépinéphrine dans le PVN, ce qui peut indiquer l’activation de 
l’axe hypothalamo-hypophyso-surrénalien ou de l’axe de stress. 

14.3.7.2 Effets sur le développement et la reproduction 

Les paramètres liés au développement et à la reproduction reçoivent encore peu d’attention 
dans le cadre des recherches expérimentales animales sur les effets des PM sur la santé. Dans 
un étude récente, le taux de prolifération des cellules dans les régions situées immédiatement 
après les bronchioles terminales (la région alvéolaire proximale) de jeunes rats âgés de 10 jours 
exposés 6 heures par jour, pendant 3 jours, à un aérosol de particules de suie et de Fe, a 
considérablement diminué chez les nouveau-nés exposés par rapport aux animaux témoins 
exposés à l’air filtré (Pinkerton et coll., 2004). La gamme de tailles des particules était de 10 à 
50 nm avec une concentration massique moyenne de 243 ± 34 μg/m3 et une concentration 
moyenne de Fe de 96 μg/m3 dans l’aérosol. Aucun effet n’a été constaté sur le taux de 
prolifération des cellules dans les bronchioles terminales ou le parenchyme pulmonaire général. 
Ces résultats démontrent que l’exposition aux particules en suspension dans l’air durant la 
période néonatale peut affecter la croissance pulmonaire en altérant la division cellulaire dans 
des sites critiques de l’appareil respiratoire, ce qui peut indiquer l’existence d’un mécanisme lié 
à la dégradation de la croissance structurelle et fonctionnelle des poumons observée chez les 
enfants exposés à la pollution atmosphérique dans le cadre des études épidémiologiques (voir 
Section 14.8.2.3). Hamada et coll. (2002) ont signalé des différences liées au développement 
dans la vulnérabilité des souris à l’aérosol de lixiviat soluble des CVPR. Une HVA a été 
observée 48 heures après l’exposition pulmonaire chez les souris âgées de 3 et 8 semaines, 
mais pas chez les souris âgées de 2 semaines. 

Mussali-Galante et coll. (2005) ont observé que l’inhalation de V (1 436 ± 225 μg/m3 V2O5, 
1 heure, deux fois par semaine pendant 12 semaines) avait pour effet de diminuer, en fonction 
du temps, la tubuline gamma dans les cellules de Sertoli, les cellules de Leydig et les cellules 
germinales des souris mâles. L’altération de cette protéine peut avoir une incidence sur les 
fonctions liées aux microtubules, comme la division cellulaire durant la spermatogenèse. Les 
concentrations de V ont augmenté de manière significative dans les testicules à partir de 
l’exposition initiale par inhalation (par rapport aux animaux témoins) et sont demeurées élevées 
jusqu’à la fin de l’exposition. 
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14.3.7.3 Effets sur les autres systèmes 

Les effets sur les organes et les systèmes autres que les systèmes cardiopulmonaire, 
immunitaire et nerveux n’ont pas été étudiés en profondeur. Toutefois, l’exposition aux PM peut 
entraîner des dommages oxydatifs décelable en dehors du système cardiopulmonaire, comme 
l’indiquent deux récentes études de Chine. Liu et Meng (2005) ont procédé à l’instillation intra-
trachéale de PM2.5 (provenant de la ville de Taiyuan) chez  des rats et ont constaté que 
24 heures après l’exposition, les doses de 7,5 mg/kg et de 37,5 mg/kg (mais pas 1,5 mg/kg) ont 
eu pour effet d’augmenter considérablement les taux de peroxydation des lipides dans le cœur, 
le foie, les poumons et les testicules; de réduire les activités du Cu, du Zn-SOD, de la catalase 
et de la glutathion peroxydase (GPx) dans les poumons, le foie, les reins et le cerveau; et 
d’abaisser les concentrations de GSH dans tous les organes mesurés par rapport aux animaux 
témoins. Meng et Zhang (2006) ont signalé que l’instillation de 1,5 à 37,5 mg/kg de PM2.5 

dérivées des villes de Baotou et de Wuwei et prélevées durant des conditions météorologiques 
normales et durant une tempête de poussière ont entraîné une diminution proportionnelle à la 
dose des activités du SOD et des concentrations de GSH dans les poumons et le foie, et une 
augmentation proportionnelle à la dose des concentrations de STBA dans les poumons, le 
cœur et le foie des rats exposés par rapport à leurs témoins respectifs. Les effets des PM2.5 

prélevées dans des conditions météorologiques normales sur chaque indice examiné étaient 
plus importants que les effets des PM2.5 prélevés durant une tempête de poussière, mais l’écart 
n’était pas significatif.  

14.3.8 Cancérogénicité et génotoxicité des PM 

Le RES sur les PM de 1999 a mis l’accent sur la cancérogénicité, qui a été étudiée comme un 
« effet particulaire » des particules inertes. Les auteurs ont conclu que, d’après l’ensemble des 
données probantes disponibles à l’époque, différents types de particules, y compris le TiO2, le 
noir de carbone, les PED et la silice, inhalées pendant de longues périodes à des doses 
suffisantes, pouvaient induire le cancer du poumon chez les rats, mais pas chez les souris ou 
les hamsters. L’interprétation des études expérimentales portant sur les effets cancérogènes 
des PM en vue d’une extrapolation potentielle aux humains était encore diffuse, compte tenu 
des charges particulaires très élevées qui étaient nécessaires pour induire une réaction 
cancérogène dans ces études. En outre, l’interprétation des résultats était brouillée par la 
nécessité d’utiliser un seul type de particules et par le potentiel cancérogène des substances 
qui peuvent être adsorbées à la surface des particules. L’AQCD sur les PM de l’EPA des É.-U. 
(2004) n’a pas traité des essais biologiques sur le cancer animal qui ont été examinés par le 
RES, mais a indiqué que la génotoxicité des PM observée dans certaines études in vitro 
appuyait la plausibilité biologique d’un lien entre l’exposition à long terme aux particules et le 
cancer du poumon, comme le proposaient des études épidémiologiques. Des recherches 
avaient démontré que les PM ambiantes (particulièrement la fraction fine) avaient des 
propriétés mutagènes, et des études portant sur la mutagénicité fractionnelle de la fumée de 
charbon et des émissions d’échappement de moteur à essence et diesel ont démontré que le 
composant polaire était le plus mutagène, avec la présence de nitro-HAP dans cette fraction. 
Les données recueillies à l’époque, principalement in vitro, semblaient indiquer que les PM 
ambiantes et les produits de la combustion du charbon, du bois, du diesel et de l’essence 
pouvaient être mutagènes et génotoxiques, et offraient certains indices sur les mécanismes 
possibles qui sous-tendent ces effets. Toutefois, il n’était pas possible de procéder à une 
comparaison exacte du pouvoir mutagène des émissions provoquées par la combustion de 
différentes sources, puisqu’il y avait des écarts importants entre les études quant aux unités 
utilisées pour mesurer la mutagénicité et qu’il manquait parfois des précisions sur la masse ou 
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la taille en ce qui concerne la dose des PM transmises aux cellules, ce qui rendait difficile toute 
extrapolation quantitative des résultats présentés. 

Aucune étude sur la cancérogénicité des particules pertinentes sur le plan environnemental n’a 
été identifiée dans les ouvrages scientifiques récents, et on trouve peu d’études récentes 
réalisées avec d’autres types de particules. Ress et coll. (2003) ont étudié la cancérogénicité du 
V, un métal souvent décelé dans les PM ambiantes, et ont conclu que l’inhalation de 
concentrations relativement élevées de V2O5 (jusqu’à 4 mg/m3) pendant 2 ans était 
cancérogène chez les rats F344/N mâles, mais pas chez les rats F344/N femelles, et chez les 
souris B6C3F1 mâles et femelles. Pott et Roller (2005) ont examiné la cancérogénicité des 
poussières granuleuses dans les poumons des rats SPF Wistar femelles à la suite de 
l’instillation intra-trachéale hebdomadaire de particules sur une période maximale de 
20 semaines, jusqu’à ce que la dose massique cumulative prévue soit atteinte, soit une dose 
variant selon les groupes expérimentaux et allant de 3 à 120 mg. Les expositions ont débuté à 
l’âge de 8 à 9 semaines. La plupart des groupes expérimentaux comprenaient au départ 
48 rats, tandis que d’autres comprenaient au départ un nombre moins élevé de rats (n = de 21 
à 40). Dix-neuf types de poussières ayant des propriétés diverses ont été analysés, y compris 
de la suie de diesel, du toner de copieur, du noir de carbone et différentes poussières de 
charbon. Le quartz, le SiO2 amorphe et le TiO2 hydrophile et hydrophobe ont aussi été analysés. 
Seize des dix-neuf types de poussières formaient un groupe pour lequel aucune toxicité 
particulière n’a été décelée comme cause de leur cancérogénicité, et ont été définies comme 
étant des particules granuleuse bio-durables (PGB) inhalables n’ayant pas de toxicité spécifique 
importante connue. Les 16 types de PGB ont provoqué beaucoup plus de tumeurs pulmonaires 
que ce qui était attendu. Par exemple, l’incidence de tumeurs par μl de charge de poussière 
dans les poumons allait de 1,1 à 4,0 % par μl pour les poussières fines de charbon, de 3,1 à 
9,4 % par μl pour les particules fines de suie de diesel, de 7,6 à 22,5 % par μl pour le noir de 
carbone ultrafin et de 6,3 à 20,2 % par μl pour le TiO2 hydrophile ultrafin. Le volume des PGB 
par rapport à la taille des particules s’est avéré le paramètre de dose le plus adéquat pour 
mesurer la cancérogénicité. Les PGB ultrafines (diamètre moyen de 0,01 à 0,03 μm) étaient 
deux fois plus puissantes que les PGB de 0,09 à 0,2 μm, et cinq fois et demie plus puissantes 
que les PGB de 1,8 à 4 μm.  

Dans le même ordre d’idées, il y a encore très peu de recherches in vivo sur les effets 
mutagènes des PM. Des travaux réalisés par des chercheurs de l’Université McMaster et de 
Santé Canada ont permis de dégager des résultats notables en ce qui concerne la génotoxicité 
de la pollution atmosphérique ambiante d’un site industriel du port de Hamilton, sur le lac 
Ontario. Somers et coll. (2002) ont étudié des groupes de souris de laboratoire Swiss-
Websterhoused exogames dans deux sites : 1 km en aval de deux aciéries intégrées et d’une 
grande autoroute, et simultanément dans un site rural de référence 30 km plus loin. Après une 
exposition in situ de 70 jours, les souris ont été retournées dans un établissement de soins pour 
animaux aux fins de reproduction et d’analyse. La fréquence de mutation héréditaire dans les 
loci d’ADN répétés en tandem chez les souris exposées au site industriel a augmenté de 1,5 à 
2 fois par rapport aux souris du site rural, et cette augmentation statistiquement significative 
était principalement attribuable à une hausse des mutations héritées par le biais de la lignée 
germinale paternelle. La filtration à haute efficacité (HEPA) de l’air ambiant a entraîné une 
réduction importante des taux de mutations héréditaires dans les loci d’ADN répétitifs chez les 
souris étudiées à l’extérieur, près du site industriel, tandis qu’à l’opposé, aucune différence dans 
les taux de mutations héréditaires n’a été observée chez les souris exposées à l’air ambiant et à 
l’air filtré HEPA dans le site rural moins pollué (Somers et coll., 2004). Les matières particulaires 
totales en suspension (MPTS) et les HAP étaient plus élevés dans le site urbain-industriel que 
dans le site rural, et leurs concentrations étaient fonction du nombre quotidien d’heures durant 
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lesquelles l’appareil de prélèvement se trouvait en aval de la zone industrielle. La filtration 
HEPA a protégé les souris contre l’exposition à toutes les PM en suspension dans l’air, à 
l’exception des plus petites PUF, tandis qu’une proportion de 55 à 100 % des HAP liés aux 
particules ont été retirés par la filtration. Ces données semblent indiquer que l’exposition aux 
PM ambiantes provenant de sources industrielles et mobiles peut avoir été le principal facteur 
contribuant à l’augmentation des taux de mutation chez les souris sentinelles, mais l’importance 
relative du rôle des substances en phase gazeuse (p. ex. certains HAP) dans l’induction de ces 
effets génotoxiques n’a pas pu être déterminée.  

Dans le cadre d’une autre étude sur l’exposition aux particules ambiantes, Soares et coll. (2003) 
ont indiqué que l’exposition chronique de souris BALB/c à la pollution atmosphérique urbaine de 
São Paulo, au Brésil, a provoqué une augmentation significative (p = 0,016) des mutations 
somatiques (comme l’indiquait la fréquence des micronoyaux dans les érythrocytes 
périphériques) par rapport à ce qui a été observé chez les souris étudiées en région rurale. La 
fréquence des micronoyaux a augmenté avec le vieillissement, les valeurs les plus élevées 
ayant été obtenues au 90e jour de l’expérience (p < 0,001). L’écart moyen dans la fréquence 
des micronoyaux entre les souris exposées à São Paulo et celles exposées dans la ville 
d’Atibaia, qui affichait des niveaux de pollution négligeables, a été mis en corrélation avec les 
niveaux de pollution mesurés à São Paulo durant la semaine d’exposition précédente. 
Toutefois, les chercheurs n’ont pas pu identifier un polluant particulier comme responsable de 
l’effet observé à São Paulo; des corrélations ont pu être établies pour les PM10, le NO2 et le CO, 
qui sont des indicateurs généraux des émissions produites par les automobiles. Les 
concentrations mensuelles moyennes de ces polluants durant la période d’exposition de 
120 jours allaient de 31 à 47 μg/m3, de 97 à 108 μg/m3 et de 2,4 à 3,2 ppm, respectivement. 

Dans d’autres études in vivo récentes sur la mutagénicité, J.H. Park et coll. (2005) ont utilisé un 
système de flamme de diffusion produisant des PM fines qui se sont avérées génotoxiques 
chez des souris B6C3F1 exposées à une concentration de 100 à 400 μg/m3 pendant 2 à 
4 semaines. La fréquence des lymphocytes spléniques affichant des aberrations 
chromosomiques a augmenté, et des réticulocytes micronucléés ont été induits en fonction du 
temps et des concentrations. Les PM dérivés de la flamme dopée au Fe ont induit un plus grand 
nombre d’aberrations chromosomiques que ce qui a été observé avec la flamme non dopée au 
Fe. Saber et coll. (2005) ont signalé que l’inhalation de particules de noir de carbone (20 mg/m3 
pendant 4 jours, à raison de 90 minutes par jour) induisait de l’ARNm IL-6 dans les tissus 
pulmonaires, une réaction inflammatoire qui a été observée autant chez les souris sauvages 
que chez les souris dépourvues de signalisation FNT (souris FNT-/-). Le niveau des cassures 
de brin d’ADN dans les cellules du LBA, mesuré par l’essai Comet, était plus élevé chez les 
souris FNT-/- que chez les souris FNT+/+, et les résultats indiquaient que les dommages à 
l’ADN induits par le noir de carbone n’étaient pas dépendants de l’infiltration des neutrophiles. 
Borm et coll. (2005) ont indiqué que l’inhalation de concentrations élevées des noirs de carbone 
commerciaux Printex 90 ou Sterling V, à 50 mg/m3 pendant 13 semaines, n’a pas entraîné de 
formation d’adduit HAP-ADN dans l’ADN des poumons, contrairement à ce qui a été observé 
chez les rats F344 exposés de façon fictive. 

Les travaux in vivo dans ce domaine ont été plutôt limités, mais les études in vitro sur la 
mutagénicité des PM continuent de proliférer. En général, ces études utilisent des types de 
particules, des lignées cellulaires et des essais biologiques différents, ce qui peut rendre difficile 
la comparaison des résultats entre les études. Des effets mutagènes et des dommages à l’ADN 
causés par les PM in vitro ont récemment été signalés dans le cadre de différents modèles 
d’étude. Ces études portent notamment sur les CEA humaines exposées aux PM urbaines et 
aux PM provenant de la circulation (Knaapen et coll., 2002; Shi et coll., 2003; Healey et coll., 
2005; Gutiérrez-Castillo et coll., 2006); le test d’Ames (essai biologique sur la mutagénicité de la 
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Salmonella); les échantillons provenant de sites urbains, ruraux et industriels ou les émissions 
de véhicules à moteur (Massolo et coll., 2002; Zhao et coll., 2002; Brits et coll., 2004; McDonald 
et coll., 2004; de Kok et coll., 2005); l’essai sur les plasmides et les PM urbaines (Merolla et 
Richards, 2005; Shao et coll., 2006); les fibroblastes humains, les cellules lymphoblastoïde-B 
humaines, les cellules HeLa et les cellules murines RAW 264.7 exposées aux particules 
urbaines (Karlsson et coll., 2004; Pedersen et coll., 2004; Poma et coll., 2006); les lymphocytes 
humains exposés à des PM2.5 provenant de tempêtes de sable et de poussière (Wei et Meng, 
2006a, 2006b); et les cellules épithéliales bronchiques humaines exposées à des extraits 
d’essence et de diesel (Pohjola et coll., 2003a, 2003b). 

De récentes études ont comparé la mutagénicité de PM provenant de différentes sources et 
prélevées à différents endroits et à différentes saisons. Binková et coll. (2003), à l’aide d’un 
essai biologique acellulaire (ADN CT) combiné au postmarquage-32P, ont constaté que des 
configurations d’adduits de l’ADN induites par des composés organiques associés aux 
particules respirables correspondaient à de grandes sources d’émissions similaires dans trois 
sites de la République tchèque représentant des zones urbaines, suburbaines et rurales. 
L’activité était généralement plus élevée durant l’hiver que durant l’été, et les différentes 
proportions des HAP individuels indiquaient que la circulation routière était une source 
d’émissions importante durant l’été et que le chauffage domestique était une source 
d’émissions importante en hiver dans les trois sites. Massolo et coll. (2002), à l’aide du test 
d’Ames, ont observé que les effets mutagènes des échantillons de PM prélevés en hiver étaient 
plus importants que pour les échantillons de PM prélevés en été à La Plata (Argentine) et à 
Leipzig (Allemagne), la période de chauffage domestique qui, dans les deux régions, 
correspondait à des concentrations plus élevées d’HAP liés aux particules. Les effets 
mutagènes les plus importants ont été observés dans les zones urbaines des deux villes et 
dans la zone industriellement touchée de La Plata, par rapport aux sites témoins plus ruraux et 
moins pollués dans les deux régions. En utilisant le test d’Ames, le test de réparation imprévue 
de l’ADN dans les cellules hépatiques des rats et le test des micronoyaux sur des souris, Zhao 
et coll. (2002) ont aussi constaté que les échantillons de PM prélevés en hiver à Shanghai, en 
Chine, avaient un pouvoir mutagène plus élevé que les échantillons prélevés en été. De plus, 
les chercheurs ont signalé que les PM10 recueillies durant la période de chauffage d’hiver à 
Beijing, en Chine, avec une concentration plus élevée d’agrégats de suie et une concentration  
moins élevée de minéraux et de cendres volantes, provoquaient des dommages plus importants 
à l’ADN que les PM10 recueillies à d’autres périodes dans le cadre de l’essai sur l’ADN 
plasmidique (Shao et coll., 2006). 

En utilisant le test d’Ames, Erdinger et coll. (2005) ont étudié la mutagénicité d’extraits 
organiques de PM en suspension dans l’air qui ont été prélevés dans huit sites de contrôle de la 
pollution atmosphérique sur une période de 2 ans dans le sud-ouest de l’Allemagne. Il y avait 
une corrélation significative entre le NO, un bon indicateur des gaz d’échappement des 
véhicules, et l’activité mutagène, tandis que les corrélations avec le NO2 et le SO2 étaient plus 
faibles. Dans le cadre d’une étude réalisée par Brits et coll. (2004), les chercheurs ont constaté 
que les PM10 d’un site urbain de Belgique étaient plus génotoxiques que les PM de sites 
industriels et ruraux, comme le démontraient quatre différents essais in vitro. Poma et coll. 
(2006) ont étudié l’induction de micronoyaux dans des cellules murines RAW 264.7 et ont 
constaté que les particules fines de noir de carbone étaient généralement moins génotoxiques 
que les particules atmosphériques fines recueillies dans une zone urbaine de L’Aquila, en Italie, 
ce qui semble indiquer que les contaminants adsorbés sur les particules atmosphériques 
contribuaient à la génotoxicité. 

Les particules de petite taille sont souvent plus mutagènes que les particules plus grosses dans 
les mêmes conditions, comme le démontrent des études récentes (Massolo et coll., 2002; 
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Rahman et coll., 2002; de Kok et coll., 2005; Healey et coll., 2005; Gutiérrez-Castillo et coll., 
2006). Par exemple, on a constaté que les effets mutagènes observés lors du test d’Ames 
étaient associés aux composés liés aux particules très fines (<0,49 μm) et fines (<1,5 μm) des 
échantillons de PM provenant de La Plata (Argentine) et de Leipzig (Allemagne), ce qui 
correspond à une concentration plus élevée d’HAP dans ces fractions par rapport aux fractions 
plus grosses (Massolo et coll., 2002). De plus, les particules plus grossières (de 0,49 à 3 μm) 
provenant d’un site industriellement touché de La Plata affichaient un pouvoir mutagène élevé. 
La concentration massique et l’activité mutagène par unité de volume d’air des différentes tailles 
de particules peuvent varier selon l’emplacement. Kawanaka et coll. (2006) ont constaté que 
l’activité mutagène, mesurée par le biais du test d’Ames sur des PM séparées en fractions de 
tailles et provenant de sites urbains et suburbains du Japon, était observée surtout dans la 
fraction des particules fines (<2,1 µm). Il n’y avait pratiquement pas de différence entre les deux 
sites pour ce qui est de la contribution des particules fines à l’activité mutagène des PM totales; 
toutefois, on a constaté une différence marquée dans la contribution des PUF (<0,12 µm). Les 
PUF, qui représentaient seulement 2,3 % de la masse totale des PM, étaient responsables de 
5,7 % de l’activité mutagène des PM totales dans le site suburbain, et cette proportion pouvait 
s’élever jusqu’à 12 % dans le site urbain en bord de route. L’activité mutagène par unité de 
volume d’air dans la fraction ultrafine au site urbain en bord de route était 3,1 fois plus élevée 
que ce qui a été observé au site suburbain (1,2 contre 0,38 Rev/m3), par rapport à seulement 
1,4 fois pour la fraction fine. À l’opposé des études signalant un pouvoir mutagène plus élevé 
chez les fractions plus petites, Greenwell et coll. (2003) ont constaté que les dommages 
oxydatifs acellulaires à l’ADN causés par les PM de sites urbains et industriels de South Wales 
étaient plus importants dans la fraction grossière que dans la fraction fine, et Shi et coll. (2003, 
2006) ont signalé que la fraction grossière de PM urbaines provenant de Düsseldorf, en 
Allemagne, induisait une génération de •OH considérablement plus élevée et une plus forte 
induction acellulaire de 8-OHdG que la fraction fine; toutefois, dans les cellules A549, aucune 
différence n’a été observée en ce qui concerne l’induction du 8-OHdG.  

Certains travaux récents ont cherché à déterminer les composants des PM qui jouent les rôles 
les plus importants dans les dommages à l’ADN. Dans une indication du nombre et des types 
d’espèces chimiques mutagènes présentes dans les PM ambiantes, Pedersen et coll. (2005) 
ont quantifié environ 150 composés organiques, y compris 31 mutagènes cellulaires humains 
connus, dans des PM2.5 recueillies dans cinq sites du nord-est des États-Unis. Les HAP dont le 
poids moléculaire allait de 226 à 302 unités de masse atomique étaient les plus importants 
mutagènes identifiés en ce qui a trait à leur puissance, et les mêmes composés représentaient 
des proportions similaires de la mutagénicité totale dans chaque échantillon, évaluée à l’aide de 
l’essai de mutation des cellules lymphoblastoïdes-B humaines h1A1v2. Les mutagènes connus 
représentaient seulement de 16 à 26 % de la mutagénicité totale des extraits non fractionnés, et 
environ 20 % de la mutagénicité des fractions non polaires et semi-polaires. Le reste du pouvoir 
mutagène était probablement attribuable à d’autres mutagènes semi-polaires et polaires encore 
inconnus ou à des interactions entre les composants. Dans le cadre d’une étude portant sur des 
échantillons de PM de smog prélevés dans les années 1950 à Londres (Royaume-Uni), Merolla 
et Richards (2005) ont établi la hiérarchie de bioréactivité suivante d’après l’essai de scission 
plasmidique des substituts de leur contenu métallique hydrosoluble : Fe2+ > Cu2+ > Fe3+ > VO2+ 
> Zn2+ > As3+ = Pb2+ = Mn2+ = VO3

-. L’état d’oxydation était important, et les métaux de transition 
de faible valence étaient les plus bioréactifs; de plus, une synergie a été observée entre le Zn et 
différents ions métalliques comme le Cu2+, le Fe3+ et le VO2+. 

Un certain nombre d’études ont fractionné des PM afin de comparer différents extraits. Zhao et 
coll. (2002) ont étudié la mutagénicité de la matière organique extractible fractionnée provenant 
de PM prélevées à Shanghai, en Chine, en utilisant le test d’Ames, le test de réparation 
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imprévue de l’ADN dans les cellules hépatiques des rats et le test des micronoyaux sur des 
souris. Le pouvoir mutagène a principalement été constaté dans les fractions acides, 
aromatiques et polaires des échantillons d’été, tandis qu’aucune différence marquée n’a été 
observée entre les différentes fractions des échantillons d’hiver. Les PM prélevées dans des 
sites urbains et industriels de South Wales ont entraîné une dégradation oxydative de 50 % de 
l’ADN in vitro à des concentrations aussi faibles que 12,9 ± 2,1 µg/ml et 4,9 ± 0.9 µg/ml, 
respectivement, et on a constaté que la principale source de cette bioréactivité se trouvait dans 
la fraction soluble (Greenwell et coll., 2003). Pedersen et coll. (2004) ont constaté que les 
fractions semi-polaires des échantillons de PM2.5 prélevés dans cinq sites du Massachusetts et 
de l’état de New York étaient les plus mutagènes dans les cellules B-lymphoblastoïdes 
humaines h1A1v2. Les fractions semi-polaires étaient mutagènes à différents degrés dans 
chaque région, ce qui indique des différences régionales dans les sources et/ou le transport et 
la transformation des composés mutagènes dans les PM2.5. Cet écart n’a pas été observé dans 
les fractions polaires et non polaires, ni dans les extraits non fractionnés. La contribution relative 
de chaque fraction chimique au pouvoir mutagène n’était pas liée à l’urbanisation dans les 
régions. À l’aide de l’essai Comet, Karlsson et coll. (2004) ont constaté que les propriétés 
génotoxiques des particules de poussière urbaine du MRE 1649 dans les fibroblastes humains 
de culture semblaient être présentes dans ses composés polyaromatiques réactifs à l’ADN, 
dans ses substances oxydantes hydrosolubles ainsi que dans son noyau particulaire insoluble. 
En utilisant l’essai alcalin Comet et l’essai plasmidique sur les cassures de brins, Healey et coll. 
(2005) ont observé que 75 % des dommages induits par les PM urbaines prélevées dans une 
zone à circulation dense de Leeds, au Royaume-Uni, pouvaient être induits par leur extrait 
organique, comparativement aux particules entières ou lavées. 

Dans le cadre d’une étude sur les PM urbaines provenant de Maastricht, aux Pays-Bas (de Kok 
et coll., 2005), les chercheurs ont signalé que la concentration en HAP était un déterminant plus 
fiable de la génotoxicité des PM que les métaux de transition. On a établi une corrélation 
positive entre la concentration d’HAP cancérogènes totaux et la capacité de production de 
radicaux, la mutagénicité directe et médiée par le S9 dans le test d’Ames et l’induction d’adduits 
d’ADN et de dommages oxydatifs à l’ADN dans les testicules de saumon. L’interaction entre les 
HAP totaux et les métaux de transition était corrélée positivement à la formation d’adduits 
d’ADN, particulièrement avec la fraction des PM2.5. Gutiérrez-Castillo et coll. (2006) ont constaté 
que, même si des concentrations plus faibles de PM ont été détectées dans la région du sud-
ouest de la ville de Mexico par rapport aux régions du nord, les PM du sud-ouest avaient une 
charge plus élevée de composés génotoxiques. Les métaux de transition hydrosolubles et, 
dans une moindre mesure, les fractions organiques solubles, étaient d’importants facteurs pour 
l’induction de dommages à l’ADN dans le cadre de l’essai Comet.  

Il a été démontré que la composition des PM était un indicateur plus pertinent que la masse, et 
une variation saisonnière significative a été observée, les PM de la saison froide sèche 
(novembre et décembre) ayant une charge plus élevée d’HAP et de métaux que les PM de la 
saison chaude sèche (avril et mai). Les dommages à l’ADN ont été activement réparés dans les 
cellules A549 et la réparation fût presque entièrement complétée après 150 minutes 
d’incubation, ce qui indique que l’exposition aux PM n’a pas endommagé les enzymes de 
réparation de l’ADN. À l’opposé de ces résultats, De Vizcaya-Ruiz et coll. (2006) ont signalé 
que les fractions grossières et fines des PM prélevées au nord de la ville de Mexico, qui est 
grandement touchée par l’industrie, entraînaient des dommages plus importants à l’ADN 
(d’après l’essai Comet sur les cellules THP-1) que les fractions de PM prélevées au sud de la 
ville en mai et en novembre. Dans le cadre d’une autre étude, la corrélation négative entre les 
oligoéléments hydrosolubles (surtout le Zn, mais aussi l’Al, le V, le Fe, etc.) et les valeurs de 
DT20 (la dose toxique de PM causant 20 % de dommages plasmidiques à l’ADN) des PM 
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provenant de Beijing, en Chine, indiquait que les métaux hydrosolubles ont probablement joué 
un rôle important dans l’induction des dommages plasmidiques à l’ADN (Shao et coll., 2006). 
Les PM prélevées durant des tempêtes de sable, composées principalement de particules 
minérales grossières et dont la masse est jusqu’à 5 fois plus élevée, avaient une capacité 
oxydative plus faible que les particules qui n’ont pas été prélevées durant une tempête de 
sable. 

La mutagénicité des particules provenant d’émissions de combustible a été analysée dans le 
cadre de récents travaux. Analysant des PM et des composés semi-volatiles prélevés de 
l’échappement de voitures à essence, Pohjola et coll. (2003a, 2003b) ont observé que les 
extraits de carburant diesel reformulé et conventionnel produisaient environ 11 et 31 fois plus 
d’adduits d’ADN dans les cellules épithéliales bronchiques humaines que les extraits d’essence, 
respectivement, lorsque les niveaux d’adduits d’HAP-ADN étaient calculés en fonction des 
émissions (adduits/mg PM/km); par contre, lorsque ces niveaux étaient calculés en fonction des 
particules (adduits/mg PM), aucun différence n’a été observée entre les extraits de diesel et les 
extraits d’essence. Même si la concentration d’HAP était plus élevée dans les extraits de 
particules de diesel, la liaison de l’ADN par les composés d’HAP liés aux particules d’essence 
était plus prononcée que celle des composés d’HAP liés aux particules de diesel. Dans le test 
d’Ames, les extraits de diesel affichaient une mutagénicité plus élevée que les extraits 
d’essence. Les liens entre les composants particulaires et les composants organiques 
chimiques semi-volatiles des échantillons d’émissions de véhicules à moteur et la mutagénicité 
bactérienne et la toxicité pulmonaire chez les souris ont été examinés dans le cadre d’études 
réalisées par Seagrave et coll. (2002) et McDonald et coll. (2004). Les produits chimiques 
associés à la mutagénicité (comme les composés nitro-HAP à poids particulaire élevé et liés 
aux particules) étaient les mêmes produits chimiques qui ont contribué à cet effet dans le cadre 
d’études réalisées depuis des décennies sur le fractionnement dirigé par essai biologique, et ils 
étaient différents des produits chimiques les plus étroitement associés à la toxicité pulmonaire, 
puisque les HAP n’affichaient qu’une faible corrélation avec les réactions pulmonaires.  

Un certain nombre d’études in vitro récentes ont mis l’accent sur les mécanismes responsables 
des effets génotoxiques des particules. Des chercheurs ont émis l’hypothèse que les PM ont la 
capacité de provoquer des adduits d’ADN particuliers qui se forment par le biais des voies du 
stress oxydatif. Le marqueur biologique 8-OHdG est une mesure commune des dommages 
oxydatifs à l’ADN, et il est pertinent sur le plan biologique en raison de sa capacité d’induire des 
transversions de la guanine en thymine (G→T), qui comptent parmi les mutations somatiques 
que l’on trouve le plus souvent dans les cancers humains (Pilger et Rüdiger, 2006). Un certain 
nombre d’études in vitro récentes présentent des données probantes qui appuient l’existence 
d’un mécanisme de dommages à l’ADN induits par les PM et médiés par la formation de 
radicaux oxygène dépendants des métaux de transition.  

Par exemple, Shi et coll. (2003) ont démontré que l’hydroxylation de la dG pour former l’adduit 
8-OHdG au pH physiologique dans l’ADN et les cellules A549 d’un thymus de veau était 
proportionnelle à la formation des radicaux hydroxyles par le biais d’une réaction Fenton redox 
des métaux de transition adsorbés sur les PM recueillies à Düsseldorf, en Allemagne. La 
capacité de production de •OH des PM et l’hydroxylation subséquente de la dG étaient 
associées à la concentration des métaux hydrosolubles, surtout le Fe et le V, et non à leur 
teneur totale en métaux ou aux oxydes métalliques insolubles. Au cours de travaux 
subséquents, on a observé que la production de •OH et la formation de 8-OHdG dans l’ADN de 
thymus de veau étaient beaucoup plus importantes pour les PM provenant de zones urbaines et 
industrielles de l’Allemagne que pour celles provenant d’un site rural (Shi et coll., 2006). La 
cassure des brins d’ADN dans les cellules A549, évitable par l’intervention de piégeurs de 
radicaux hydroxyles, était corrélée aux capacités de production de •OH des échantillons de PM, 



 

169 

Évaluation scientifique canadienne du smog - Volume 2: Effets sur la santé 

mais des pentes différentes ont été observées pour les échantillons ruraux par rapport aux 
échantillons urbains. Healey et coll. (2006) ont trouvé des données probantes démontrant que 
les mutations induites par les PM10 urbaines dans l’essai de mutation directe du gène supF 
étaient dérivées de la FRO créée par la présence d’ions métalliques, puisque la mutagénicité a 
été réduite par l’ajout d’un piégeur de radicaux libres ou du chélateur métallique EDTA, et les 
types et la répartition des mutations correspondaient à ceux induits par la FRO. 

 

14.3.9 Exposition aux mélanges de particules et à d’autres polluants  

L’exposition « réelle » à la pollution ambiante implique l’inhalation de combinaisons de différents 
types de produits chimiques, ensemble ou de façon séquentielle dans certaines conditions. Les 
interactions possibles découlant de l’inhalation de mélanges de substances toxiques 
comprennent les effets adjuvants, synergiques et antagonistes. Dans les ouvrages scientifiques 
évalués pour le RES sur les PM de 1999, les interactions entre les différents composants de la 
pollution atmosphérique n’avaient fait l’objet que de recherches limitées dans le cadre d’études 
animales. L’aérosol de H2SO4 semblait potentialiser les effets de l’ozone, mais pas l’inverse, de 
sorte que l’effet détériorant de l’ozone dans la région centrolobulaire du poumon était accru. 
Des recherches avaient aussi démontré que les effets de l’exposition à l’ozone ou aux 
particules seules sur la physiologie des MA étaient atténués par l’exposition combinée aux deux 
polluants; en revanche, les particules semblaient potentialiser l’infiltration neutrophile induite par 
l’ozone dans le lavage pulmonaire. Compte tenu des données limitées provenant des études 
animales, le RES sur les PM de 1999 n’a pas tiré de conclusion sur l’importance de l’exposition 
combinée aux particules et à d’autres polluants. Lorsque l’AQCD sur les PM de l’EPA des É.-U. 
(2004) a été préparé, d’autres études animales avaient évalué les effets des expositions 
combinées aux particules et aux gaz. Même si certaines études ont indiqué que les expositions 
combinées entraînaient des réactions accrues (par exemple, la potentialisation par les PM de 
changements prolifératifs dans l’épithélium des bronchioles terminales et la cellularité septale 
accrue chez les rats), la plupart des études ont démontré qu’il n’y avait aucun changement dans 
les différents effets sur la santé ou qu’il n’y avait pas d’effets interactifs entre les PM et d’autres 
substances. 

Dans le cadre de récentes études sur les expositions combinées, Goldsmith et coll. (2002) ont 
exposé des souris sensibilisées à l’OVA,  par inhalation, à des PAC (concentration quotidienne 
d’environ 63 μg/m3 à 1569 μg/m3) ou à 0,3 ppm d’ozone, ou aux deux ou à aucun des deux, et 
ont analysé les effets sur la réactivité des voies aériennes (mesurée selon l’allongement de la 
pause - Penh) et l’inflammation allergique. L’exposition aux PAC seules ou aux PAC combinées 
à l’ozone a entraîné une petite augmentation du Penh chez les souris normales et les souris 
sensibilisées à l’OVA (augmentation d’environ 0,9 % par tranche d’augmentation de 100 μg/m3 
des PAC).  

Les effets des polluants et de la sensibilisation étaient adjuvants et non synergiques, et l’effet 
des PM a disparu dans les 24 heures suivant l’exposition. Les expositions aux polluants n’ont 
pas modifié les mesures de l’inflammation. L’analyse de la composition des particules en lien 
avec la réactivité des voies aériennes a révélé une interaction synergique entre la fraction des 
particules d’Al/Si et l’ozone en ce qui concerne l’augmentation de la réactivité des voies 
aériennes chez les souris sensibilisées. Le groupe S est l’autre facteur élémentaire qui, selon 
les recherches, augmente considérablement la réactivité des voies aériennes chez les animaux 
normaux exposés aux PAC sans ozone. 

Kleinman et coll. (2003) ont exposé des rats de 22 à 24 mois, par voie nasale seulement, à de 
l’ozone seul ou à des mélanges de concentration faible ou élevée d’ozone avec des particules 
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fines pendant 4 semaines, à raison de 3 jours par semaine, 4 heures par jour. Les particules 
utilisées étaient le CE et le NH4HSO4 avec un DAMM de 0,3 μm à des concentrations de 
50 μg/m3 et 70 μg/m3 dans le mélange de particules à faible concentration et de 100 μg/m3 et 
140 μg/m3 dans le mélange de particules à concentration élevée, respectivement. L’exposition à 
l’ozone seul à 0,2 ppm n’a pas entraîné de changements significatifs dans les paramètres 
mesurés, tandis que l’exposition au mélange à faible concentration a provoqué des 
augmentations notables dans certains paramètres comme la perméabilité épithéliale pulmonaire 
et la prolifération des cellules interstitielles. À l’exception de la fixation sur les récepteurs Fc des 
macrophages, l’exposition au mélange à concentration élevée n’a pas produit d’effets 
significatifs. L’exposition aux particules seules n’a pas été réalisée; par conséquent, la nature 
de toute interaction entre l’ozone et les particules n’a pu être déterminée. Thomson et coll. 
(2005) ont exposé des rats pendant 4 heures à des particules (de 0 à 50 mg/m3 de particules 
EHC-93), à de l’ozone (de 0 à 0,8 ppm) ou à des combinaisons de particules et d’ozone, puis 
ont examiné les effets sur les gènes du système endothéline pulmonaire. Les deux polluants 
pris séparément ont augmenté, de façon passagère, l’expression de l’ARNm du récepteur 
endothéline-B, tandis que l’ozone a eu pour effet de réduire les niveaux d’ARNm du récepteur 
endothéline-A. L’exposition combinée a entraîné une augmentation du niveau d’ARNm de la 
preproET-1 pulmonaire, mais non pas de l’ET-1[1-21] plasmatique, ce qui semble indiquer un 
traitement de remplacement ou une dégradation des endothélines, qui coïncide avec une 
augmentation du MMP-2 pulmonaire, une enzyme qui coupe la bigET-1 en ET-1. Ces données 
indiquaient une régulation indépendante de l’expression des gènes du système endothéline 
pulmonaire par l’ozone et les PM, mais aussi une interaction toxicologique complexe 
relativement à l’ET-1 plasmatique. 

Wellenius et coll. (2004) n’ont pas constaté d’effet interactif important des PAC et du CO sur la 
fréquence des arythmies ou la fréquence cardiaque chez les rats atteints d’un IM aigu. Les 
réactions au CO ou aux PAC pris séparément étaient nettement différentes : l’exposition à 
35 ppm de CO a réduit de 60,4 % (p = 0,012) la fréquence des battements prématurés d’origine 
ventriculaire, tandis que l’exposition à une concentration moyenne de 350,5 μg/m3 de PAC 
provenant de Boston, au Massachusetts, a augmenté de façon non significative la fréquence 
des CVP durant la période d’exposition. Aucune des expositions n’a eu d’effet sur la fréquence 
cardiaque. Dans le cadre d’une autre étude réalisée sur des rats infarcis exposés pendant une 
heure à des PAC (concentration moyenne de 645,7 µg/m3), à du CO (35 ppm) ou à une 
combinaison de ces polluants, les chercheurs n’ont pas trouvé de données probantes appuyant 
l’hypothèse selon laquelle l’exposition à court terme à des particules d’air ambiant et/ou à du 
CO augmente le risque ou la fréquence d’arythmies supraventriculaires (Wellenius et coll., 
2006). 

 

14.3.10 Sommaire et considérations – Toxicologie animale 

Les études expérimentales sur des animaux continuent d’examiner les effets des PM sur un 
vaste éventail de paramètres liés à la santé, et les recherches ont progressé rapidement au 
cours des dernières années dans de nombreux domaines. Le système cardiovasculaire est 
maintenant considéré comme un élément cible critique de la toxicité des PM. Les données 
probantes initiales à l’égard des effets cardiovasculaires induits par les particules étaient axées 
sur les anomalies de l’ECG, mais le mécanisme lié aux réactions cardiovasculaire n’était pas 
bien connu au moment où le RES sur les PM de 1999 a été préparé. Lors de la préparation de 
l’AQCD sur les PM de l’EPA des É.-U. (2004), les données toxicologiques commençaient à 
susciter différentes hypothèses pour expliquer ces réactions, notamment des effets de la 
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cytokine sur les tissus cardiaques, des altérations de la coagulabilité sanguine, des 
perturbations dans les mécanismes arythmogéniques, dans changements dans les niveaux 
d’endothéline et la contribution des réflexes neuraux. Des recherches récentes démontrent une 
altération de la vasoactivité après l’exposition d’animaux à des PAC, à des PM2.5 urbaines ou à 
des CVPR par inhalation ou instillation. La vasoconstriction, la régulation positive du système 
endothéline et/ou la dilatation défaillante des vaisseaux ont été observées après des périodes 
d’exposition aigüe et d’exposition chronique. De récents ouvrages scientifiques font état d’une 
altération de la vasoactivité après une exposition chronique à une concentration moyenne d’au 
moins 5 μg/m3. La base de données globale, bien qu’elle ne soit pas entièrement constante – 
un groupe de recherche a signalé la vasodilatation en réaction aux PM urbaines – indique que 
la vasoconstriction peut être une importante voie par laquelle les PM exercent des effets 
cardiovasculaires. Des données relativement constantes appuient également l’existence de 
réactions thrombogènes induites par les PM, mais des questions de pertinence subsistent quant 
au type de particules et au mode d’exposition dans certaines études récentes. Parmi les études 
qui ont signalé des effets positifs notables, plusieurs ont utilisé l’exposition pulmonaire aux 
particules produites par la combustion ou aux particules ambiantes, tandis que plusieurs autres 
ont utilisé l’exposition par intraveineuse ou des particules de silice ou de polystyrène artificiel. 
Une étude utilisant des concentrations relativement faibles de particules de carbone n’a pu 
démontrer l’existence d’un effet, tandis qu’une autre, réalisée avec des PM urbaines, a signalé 
une concentration réduite de fibrinogène. Bien que limitées, les données disponibles appuient 
généralement l’hypothèse selon laquelle l’exposition aux PM peut provoquer des effets 
prothrombogènes. 

Dans un petit nombre de récentes études de toxicologie animale, on a observé des lésions et 
de l’inflammation des tissus cardiovasculaires à la suite d’une exposition aux particules, mais 
aucune conclusion ne peut encore être tirée en ce qui concerne les liens dose-réaction et les 
types de particules qui peuvent jouer les rôles les plus importants dans ces effets; de plus, leur 
importance toxicologique ne peut être déterminée à partir des données disponibles. Les 
données probantes concernant l’effet de l’exposition aux PM sur la progression de 
l’athérosclérose sont aussi limitées; toutefois, les études réalisées par Sun et coll. (2005) et 
Chen et Nadziejko (2005) sont intrigantes puisqu’elles proposent une augmentation induite par 
les particules des lésions athéroscléreuses dans des conditions d’exposition correspondant à 
l’environnement ambiant. De plus, l’étude réalisée par Sun et coll. indique une interaction 
nuisible entre l’exposition aux particules et le régime alimentaire. D’autres travaux doivent être 
réalisés pour vérifier ces effets et démontrer s’ils se prêtent à une évaluation des risques, ce qui 
nécessiterait notamment de déterminer si les effets sont spécifiques aux modèles animaux 
vulnérables utilisés dans le cadre de ces études ou s’ils surviennent également chez les 
animaux normaux en santé. 

Un point de vue plus nuancé des mécanismes qui sous-tendent les effets des PM sur le 
système respiratoire prend actuellement forme.  

La plupart des études expérimentales sur des animaux examinés dans le RES sur les PM de 
1999 étaient restreintes à des types de particules bien définis et à des concentrations 
d’exposition qui ne correspondaient pas à ce que l’on trouve dans l’environnement. Il a été 
signalé que l’exposition aux particules suscitait un certain nombre de perturbations 
histologiques et cellulaires interreliées. Les ouvrages scientifiques disponibles à l’époque 
mettaient l’accent sur l’afflux de neutrophiles à la surface alvéolaire et sur l’augmentation de 
taille de la population des MA. Les changements moléculaires associés à ces effets n’étaient 
pas parfaitement compris. Les chercheurs reconnaissaient que les particules du mode fin 
étaient plus susceptibles que les particules plus grosses d’induire des effets aigus néfastes. 
L’AQCD sur les PM de l’EPA des É.-U. (2004) a cité des études portant sur le lien entre les 
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lésions et l’inflammation pulmonaires et l’exposition pulmonaire à des matériaux de PM 
complexes liés à la combustion, les métaux comptant parmi les composants des PM ambiants 
susceptibles de contribuer à ces effets. Les réactions inflammatoires étaient plus marquées 
dans la gamme de concentrations allant d’environ 200 à 700 μg/m3. La base de données 
toxicologique en pleine croissance sur l’inflammation et les lésions pulmonaires induites par les 
particules appuie l’existence d’un mécanisme impliquant la signalisation cellulaire dépendante 
de la phosphorylation, où l’activation de la voie de la kinase ERK/MAPK et de la cascade de 
régulation du FN-κB servirait à médier l’induction des cytokines comme le FNT-α, le MIP-2, le 
MCP-1 et différentes interleukines. Cette réaction moléculaire en chaîne entraîne les réactions 
immunomodulatrices et inflammatoires associées à l’exposition aux particules. Les particules 
suscitent une réaction défensive généralement similaire à la réaction du corps aux pathogènes : 
une réaction immunitaire qui englobe l’activation de neutrophiles, de macrophages et de 
lymphocytes qui, par signalisation, se déplacent vers le poumon, le site touché à la suite de 
l’inhalation. Dans de récents ouvrages scientifiques identifiés, la toxicité pulmonaire a été 
observée chez des animaux de laboratoire après l’inhalation aigüe de PM à des concentrations 
d’au moins 90 μg/m3 pour les particules de Fe, d’au moins 180 μg/m3 pour les PUF de carbone 
et d’au moins 262 μg/m3 pour une concentration moyenne de PAC. Les études récentes sur 
l’inhalation à long terme sont moins nombreuses, et ces études n’ont pas signalé l’induction de 
lésions pulmonaires ou d’effets inflammatoires suivant l’exposition à des concentrations de PM 
inférieures à 1 mg/m3.  

Les chercheurs continuent de caractériser les paramètres qui ont une incidence sur la toxicité. 
Des études réalisées avec des PAC et des PM ambiantes remises en suspension indiquent que 
la toxicité des particules peut varier selon le jour, l’emplacement et la saison, en lien avec les 
concentrations de composants particuliers des particules. Les particules produites par la 
combustion et celles de l’environnement ambiant associées avec les véhicules et l’industrie sont 
généralement plus toxiques que les autres types de particules, en raison probablement du 
CE/CO, des matières organiques et des métaux et/ou d’autres oligoéléments qu’elles 
contiennent. La plupart des nouvelles études appuient la notion selon laquelle la toxicité, 
mesurée d’après les indicateurs de l’inflammation et des lésions pulmonaires, augmente à 
mesure que la taille des particules diminue et que la superficie de surface des particules 
augmente. Une étude récente a signalé que les particules grossières étaient plus toxiques que 
les particules fines, un résultat appuyé par plusieurs études in vitro, ce qui corrobore la notion 
selon laquelle la composition chimique (par exemple la présence ou l’absence d’endotoxine), 
comme la taille des particules, est un important déterminant de la toxicité des particules.  

De concert avec les études in vivo sur l’inflammation et les lésions pulmonaires, de plus en plus 
de recherches in vitro utilisant des lignées cellulaires épithéliales, des lignées cellulaires de 
macrophages et différents types de particules ont continué de délimiter et de caractériser les 
mécanismes moléculaires qui sous-tendent l’inflammation et les lésions pulmonaires induites 
par les particules. Les études in vitro examinant la puissance relative des composants des PM 
soulignent à quel point il est complexe d’identifier les composants toxiques spécifiques des PM 
ambiantes, comme le démontrent les études in vivo. Les chercheurs ont constaté que les 
particules urbaines ambiantes, qui constituent souvent des mélanges chimiques complexes, 
sont plus toxiques que les particules artificielles simples comme le noir de carbone et le TiO2. 
Le Fe a souvent été mis en corrélation avec la bioréactivité des PM in vitro, ce qui peut être lié à 
sa capacité de favoriser la formation d’espèces réactives de l’oxygène. Parmi les autres métaux 
de transition liés aux lésions cellulaires, on trouve le V, le Zn, le Cu et le Ni. En revanche, les 
études qui ont traité des particules afin d’altérer ou d’isoler les composants en surface des 
particules dépouillées ont démontré des effets différenciés entre les particules dépouillées ou 
traitées et les extraits correspondants, ce qui indique l’importance non seulement des 
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composants particuliers, mais aussi de l’ensemble de la matrice. Les rôles de chacun des 
métaux dans la toxicité générale des PM ambiantes sont difficiles à interpréter en raison des 
interactions démontrées entre eux. De récentes études in vitro ont démontré que la toxicité des 
PM ambiantes peut varier selon les saisons, mais il n’est pas facile de généraliser les résultats 
à l’ensemble des études. Bien que les études in vivo aient généralement constaté que la toxicité 
augmente à mesure que la taille des particules diminue, les études in vitro ont démontré que les 
particules grossières et les PM10 sont souvent associées à des niveaux plus élevés de 
production de cytokines, en raison possiblement de leur teneur en endotoxine, tandis que les 
fractions plus petites sont souvent associées à des niveaux plus élevés d’activité redox et 
d’apoptose. De récents travaux in vitro offrent un appui mécaniste à l’hypothèse selon laquelle 
les particules invoquent une cascade immunitaire/inflammatoire par le biais d’un ensemble de 
médiateurs : l’activation en amont des voies de signalisation cellulaire et de facteurs de 
transcription comme le FN-kB et l’AP-1, qui contrôlent les gènes responsables des réactions 
immunitaires, et l’expression en aval des chimiokines et d’autres cytokines. Des études sur les 
cocultures démontrent que les macrophages activés par les particules peuvent amplifier la 
réaction inflammatoire dans les cellules épithéliales par le biais de médiateurs comme le FNT-α. 
Certaines recherches in vitro semblent indiquer que l’activation des récepteurs activés par les 
protons et l’afflux excessif de calcium peuvent contribuer à l’inflammation induite par les 
particules et à la cytotoxicité. 

Les données probantes démontrant que le stress oxydatif est un mécanisme clé contribuant aux 
effets toxiques de nombreux types de PM sont de plus en plus nombreuses. De récents travaux 
réalisés avec des modèles animaux en laboratoire démontrent que les indicateurs du stress 
oxydatif sont associés aux lésions tissulaires découlant de l’exposition pulmonaire à différents 
types de particules, et que le traitement avec des antioxydants avant l’exposition aux particules 
a pour effet de réduire ou d’inhiber la réaction inflammatoire. Ces résultats coïncident avec les 
récentes données in vitro indiquant que les FRO et les FRA pourraient jouer un rôle dans 
l’activation des cellules et les lésions cellulaires induites par les particules. Les métaux de 
transition, le CE/CO et les HAP ont été mis en corrélation avec le stress oxydatif dans des 
modèles in vitro. La base de données appuie généralement le modèle stratifié de stress oxydatif 
développé par Li et coll. (2002) à l’égard de la toxicité des PM. Dans le cadre de ce modèle, de 
faibles doses de PM provoquent le premier niveau du stress oxydatif, induisant une réaction des 
enzymes antioxydants visant à rétablir l’homéostase redox cellulaire. Aux niveaux 
intermédiaires du stress oxydatif, une réaction inflammatoire est stimulée par l’activation des 
voies du MAPK et du FN-κB. Au niveau le plus élevé, la cytotoxicité causée par la production 
excessive de radicaux et l’épuisement des défenses antioxydantes entraîne la mort cellulaire 
par apoptose ou nécrose. Dans l’ensemble, la base de données croissante sur le stress oxydatif 
induit par les particules appuie l’hypothèse selon laquelle les oxydants sont des médiateurs 
critiques des réactions inflammatoires et des lésions cellulaires provoquées par l’inhalation des 
PM.  

Au moment de la préparation de l’AQCD sur les PM de l’EPA des É.-U. (2004), des études 
in vivo and in vitro avaient démontré que différents types de PM pouvaient altérer la réaction 
immunitaire à la provocation antigénique, et que les PM pouvaient agir comme un adjuvant. Les 
résultats des études indiquaient l’exacerbation, par les PM ambiantes, de l’HVA allergique 
ou/ou des réactions immunitaires induites par les antigènes, ainsi que l’implication des métaux 
et des PED dans ces effets. De nombreuses études récentes ont utilisé des modèles animaux 
pour examiner l’interaction entre les antigènes et l’exposition aux PM dans l’exacerbation des 
composants inflammatoires et immunologiques des allergies.  De nombreuses données 
récentes appuient la notion selon laquelle l’exposition combinée aux PM et à l’antigène a pour 
effet d’aggraver l’inflammation des voies aériennes et des réactions immunitaires spécifiques 
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(comme la production accrue d’immunoglobuline) chez les animaux sensibilisés par rapport aux 
effets causés par les particules ou l’antigène pris séparément. Ces effets ont été observés avec 
un vaste éventail de types et de tailles de particules et avec différents antigènes, généralement 
l’OVA, mais aussi l’endotoxine et le pollen de bouleau. On dispose maintenant de données 
probantes plus étoffées démontrant que les particules pertinentes sur le plan environnemental, 
comme les PAC et les PM urbaines provenant de différents emplacements, peuvent produire 
ces réactions. Les petites particules semblent être plus susceptibles d’aggraver les réactions 
inflammatoires et immunitaires liées à l’antigène que les grosses particules, ce qui correspond 
aux résultats d’autres études démontrant l’induction d’effets inflammatoires plus importants par 
les petites particules. De récentes données animales tirées de modèles d’allergies 
expérimentales appuient donc la notion selon laquelle l’exposition aux PM ambiantes peut 
exacerber l’asthme allergique. 

Les effets ventilatoires de l’exposition aux particules chez les modèles animaux, qui sont 
résumés dans le RES sur les PM de 1999, comprenaient notamment la diminution de l’état 
fonctionnel des poumons, l’altération de la clairance des particules des poumons, des 
changements allant de pair avec l’obstruction des voies aériennes et l’hypersensibilité 
bronchique. L’AQCD sur les PM de l’EPA des É.-U. (2004) n’a pas tiré de conclusions 
concernant les paramètres ventilatoires comme la CVF et le débit respiratoire maximal (DEM) 
chez les modèles animaux. À l’exception de deux études identifiées, il n’y a pas de nouveaux 
renseignements importants sur les effets des PM sur la fonction ventilatoire. Tandis que les 
études sur les paramètres traditionnels de la fonction pulmonaire comme la CFV sont de moins 
en moins nombreuses, la réactivité des voies aériennes en réaction à l’exposition aux PM 
continue de faire l’objet de recherches. La réactivité des voies aériennes a été abordée dans le 
RES sur les PM de 1999, en lien principalement avec les effets des aérosols acides dans 
l’augmentation de la réactivité bronchique. On a avancé que le mécanisme sous-jacent pourrait 
être l’interférence avec les processus homéostatiques contractiles/dilatoires normaux dans les 
voies aériennes par le biais d’une modulation des récepteurs des voies aériennes qui 
interviennent dans le maintien du tonus des voies aériennes. L’AQCD sur les PM de l’EPA des 
É.-U. (2004) a signalé que les données disponibles semblaient indiquer que la réactivité des 
voies aériennes est un mécanisme d’intervention possible pour les PM, mais qu’elles n’étaient 
pas concluantes. De récentes études ont examiné certains aspects mécanistes de l’HVA et de 
son induction par le biais de l’exposition aux particules. Des études réalisées avec des PM2.5, 
des PAC et des CVPR semblent appuyer la notion selon laquelle les métaux peuvent jouer un 
rôle important dans l’induction de l’HVA, et que ses mécanismes sous-jacents sont différents, 
du moins en partie, de ceux qui interviennent dans les effets inflammatoires des PM; de façon 
générale, toutefois, la base de données sur ce paramètre demeure limitée.  

Le RES sur les PM de 1999 a cité un certain nombre d’études qui ont utilisé des modèles 
animaux d’emphysème, de bronchite et d’infection pulmonaire virale pour examiner les effets de 
l’exposition aux particules, mais n’a pas tiré de conclusions en ce qui a trait à la vulnérabilité 
aux PM. Au moment où l’AQCD sur les PM de l’EPA des É.-U. (2004) a été publié, un nombre 
croissant de modèles animaux fragilisés étaient étudiés, et des résultats constants démontraient 
que les animaux plus âgés ou les animaux ayant un état de santé fragilisé, génétiquement ou 
induit (p. ex. les animaux infectés par des bactéries ou des virus), étaient plus vulnérables aux 
particules instillées ou inhalées; toutefois, la variabilité croissante entre ces modèles d’un 
animal à l’autre a engendré une plus grande incertitude en ce qui a trait à l’interprétation des 
résultats. De récentes recherches continuent d’examiner les interactions entre l’exposition aux 
PM et la vulnérabilité de l’hôte, notamment avec des modèles induits ou génétiquement 
modifiés d’états pathologiques fragilisants comme l’hypertension, l’hypercholestérolémie, la 
prédisposition à l’athérosclérose et le diabète. La plupart des récentes études identifiées qui ont 
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été réalisées avec des rats GH n’ont pas utilisé de rats en santé aux fins de comparaison; par 
conséquent, il est difficile de déterminer la mesure dans laquelle l’hypertension augmente la 
vulnérabilité aux effets inflammatoires et cardiovasculaires des particules. Par contre, beaucoup 
de recherches récentes réalisées avec des souris ApoE-/- ont aussi utilisé des animaux normaux 
en santé aux fins de comparaison pour démontrer que l’hypercholestérolémie et la 
prédisposition à l’athérosclérose qu’affichent ces souris les rend plus vulnérables à la toxicité 
cardiovasculaire des PM. Les effets observés sont notamment l’accélération de 
l’athérosclérose, l’inflammation vasculaire et des perturbations de la fréquence cardiaque et de 
la variabilité de la fréquence cardiaque à des concentrations pertinentes sur le plan 
environnemental. Ces résultats permettent d’évaluer la plausibilité biologique de l’hypothèse 
selon laquelle les personnes ayant un taux de cholestérol élevé ou atteintes d’athérosclérose 
sont plus vulnérables aux effets chroniques de la pollution atmosphérique. En ce qui concerne 
les autres modèles animaux de maladies, seules quelques recherches limitées ont été 
identifiées pour des maladies comme l’hypertension pulmonaire, le diabète et l’IM, et d’autres 
données doivent être recueillies avant qu’on puisse déterminer comment les PM peuvent 
accroître les effets sur la santé liés à ces maladies. 

Peu de recherches sur l’interaction des PM avec les infections pathogènes ont été réalisées au 
cours des dernières années, et les quelques études disponibles n’ont pas utilisé les mêmes 
types de particules, les mêmes modes d’exposition et les mêmes micro-organismes. Les 
récentes études présentent des résultats variables en ce qui a trait à l’exposition aux particules 
et l’apparition d’une infection : deux études réalisées avec des PAC et des CVPR ont constaté 
un ralentissement de la clairance et une augmentation de la charge bactérienne pulmonaire, 
tandis que deux autres études réalisées avec des PM urbaines et des PUF de noir de carbone 
n’ont constaté aucun effet sur la résistance aux infections respiratoires. Des études qui ont 
examiné des animaux déjà infectés et ensuite exposés à des PAC et à des PUF de noir de 
carbone ont signalé une aggravation de l’infection. Les travaux in vitro proposent un éventail 
d’interactions possibles à l’échelle cellulaire entre les particules et les pathogènes, notamment 
l’augmentation de la production de cytokines, l’interférence avec les mécanismes de défense 
antimicrobienne et l’inhibition de la réplication virale dans les cellules pulmonaires. Les 
quelques nouvelles recherches disponibles sur la sensibilité/résistance génétique indiquent que 
les récepteurs Toll peuvent jouer un rôle dans les différences que l’on observe entre les 
souches de souris en ce qui a trait à la vulnérabilité aux PM. Bien que les récentes recherches 
portant sur l’âge comme facteur de vulnérabilité aux PM soient limitées, elles indiquent que les 
animaux âgés pourraient être plus vulnérables aux effets induits par les PM sur les poumons et 
le cœur. 

La plupart des recherches disponibles lors de la préparation du RES sur les PM de 1999 étaient 
axées sur les voies aériennes comme principale cible des PM. L’importance des effets 
cardiovasculaires était soulignée davantage au moment où l’AQCD sur les PM de l’EPA des É.-
U. (2004) a été préparé, mais aucune recherche portant sur d’autres systèmes, comme le 
système nerveux central et le système reproductif, n’a été identifiée à l’époque. Les effets des 
PM sur les systèmes autres que le système cardiovasculaire suscitent maintenant plus d’intérêt. 
Plus important encore, les travaux réalisés avec des animaux de laboratoire ont fourni des 
données initiales démontrant les effets des PM sur le système nerveux central (SNC).  

Les effets neuropathologiques comprennent la réduction de la densité des neurones 
dopaminergiques chez les souris et des changements dans les niveaux des neurotransmetteurs 
chez les rats après l’inhalation de PAC, ainsi que des réactions inflammatoires et des réactions 
liées aux protéines du stress dans le cerveau des souris après l’inhalation de PAC ou 
l’instillation de noir de carbone ultrafin. Certaines recherches ont démontré que les particules 
inhalées peuvent se diffuser dans le cerveau; toutefois, on ne sait pas si les effets 
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neuropathiques des PM surviennent par des voies directes ou indirectes. Ces études indiquent 
que l’inflammation systémique induite par les PM, qui est observée dans le système 
cardiovasculaire et le système pulmonaire, peut aussi toucher d’autres systèmes cibles comme 
le SNC, et de nouvelles recherches nous permettront de mieux connaître ces effets.  

Seulement trois récentes études expérimentales sur des animaux portant sur des paramètres 
du développement et de la reproduction ont été identifiées. Bien que leurs résultats évoquent 
des effets des PM inhalées sur la croissance pulmonaire chez les nouveau-nés et sur la gamma 
tubuline dans les cellules gonadiques des mâles, ces études ont utilisé des particules 
métalliques ou des cendres volantes et ne reflètent peut-être pas les conditions de 
l’environnement ambiant. Les travaux antérieurs dans ce domaine sont pratiquement 
inexistants, et ces résultats limités ne permettent pas de tirer des conclusions concernant 
l’importance de l’exposition aux PM qui reflètent les conditions de l’environnement sur les 
paramètres du développement et de la reproduction. Il n’y a toujours pas, non plus, de données 
probantes tirées d’études expérimentales sur des animaux qui permettent de déterminer si les 
PM inhalées ont des effets néfastes significatifs sur les systèmes autres que les systèmes 
cardiovasculaire, pulmonaire, immunitaire et nerveux, bien que quelques recherches semblent 
démontrer la possibilité de dommages oxydatifs systémiques induits par les PM dans des 
organes comme le foie et le rein. 

Le RES sur les PM de 1999 a examiné la cancérogénicité comme étant un « effet particulaire » 
des particules inertes, et a conclu que, d’après l’ensemble des données probantes, différents 
types de particules, lorsqu’elles sont inhalées pendant de longues périodes à des doses 
suffisantes, peuvent induire le cancer du poumon chez les rats (mais pas chez les souris ou les 
hamsters). L’AQCD sur les PM de l’EPA des É.-U. (2004) n’a pas traité des essais biologiques 
sur le cancer animal qui ont été examinés par le RES, mais a indiqué que la génotoxicité des 
PM observée dans certaines études in vitro appuyait la plausibilité biologique d’un lien entre 
l’exposition à long terme aux particules et le cancer du poumon. Le pouvoir cancérogène et 
mutagène des PM continue de faire l’objet de recherches. Aucune étude sur la cancérogénicité 
utilisant des particules pertinentes sur le plan environnemental n’a été identifiée dans les 
ouvrages scientifiques récents, et les recherches effectuées avec d’autres types de particules 
demeurent limitées. Les études réalisées par Ress et coll. (2003) et Pott et Roller (2005) 
évoquent des effets cancérogènes suivant l’inhalation chronique de V2O5 et l’instillation intra-
trachéale de différentes poussières granuleuses. Toutefois, ces résultats ont été observés avec 
des expositions très élevées à des particules non ambiantes, et leur pertinence par rapport aux 
expositions à des particules ambiantes à des concentrations reflétant celles de l’environnement 
n’est pas connue, bien que les derniers résultats correspondent aux conclusions antérieures à 
l’effet que les expositions pulmonaires à un éventail de types de particules peuvent induire des 
tumeurs pulmonaires chez les rats. D’autres récentes études in vivo démontrent que les PM 
peuvent entraîner des effets mutagènes et des dommages connexes à l’ADN, y compris des 
mutations héréditaires, des aberrations chromosomiques, l’augmentation de la fréquence des 
micronoyaux et des cassures de brins d’ADN. Ces résultats in vivo, bien que peu nombreux, 
reflètent le corpus des données observées principalement in vitro pour les effets présentés dans 
l’AQCD sur les PM de l’EPA des É.-U. (2004). Les mutations héréditaires associées aux PM 
chez les souris, démontrées dans les travaux réalisés par Somers et coll. (2002, 2004), 
englobent une chaîne d’événements qui s’amorce avec l’exposition aux PM et qui se termine 
par des changements héréditaires présumés qui sont causés par des composés mutagènes 
particuliers. Ces résultats justifient la réalisation d’autres recherches in vivo sur la mutagénicité 
potentiellement héréditaire des PM ambiantes provenant de zones urbaines et industrielles.  

De nombreuses études in vitro continuent de démontrer le pouvoir mutagène de différents types 
de particules. Il est difficile de comparer directement les résultats des tests de génotoxicité des 
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PM, puisque les résultats sont fonction du protocole de laboratoire adopté, des variations dans 
les tests, de la procédure d’échantillonnage, des types de particules utilisées et d’autres 
facteurs. Toutefois, on peut facilement repérer certaines tendances dans les ouvrages 
scientifiques. Les études qui ont analysés les composants des PM par fractionnement et 
extraction ont généralement démontré que la mutagénicité est attribuable à plusieurs 
composants chimiques, y compris des extraits organiques, inorganiques, hydrosolubles et 
insolubles, et aux fractions aromatique, acide, polaire et bipolaire. Les composants des PM 
causant des dommages à l’ADN ne semblent pas se limiter aux HAP, aux nitro-HAP et aux 
semiquinones de la fraction organique; ils englobent aussi les métaux de transition et 
possiblement d’autres éléments de la fraction polaire et de la fraction hydrosoluble, puisqu’il a 
été démontré que les métaux hydrosolubles jouent un rôle important dans les dommages à 
l’ADN causés par les PM provenant de grands centres urbains. En effet, de nouvelles études 
démontrent que les PM peuvent susciter des dommages à l’ADN par la formation de radicaux 
d’oxygène dépendante des métaux de transition. Les recherches démontrent généralement que 
les particules de petite taille sont plus mutagènes que les particules plus grosses dans les 
mêmes conditions d’expérimentation. De récentes études in vitro indiquent que les échantillons 
de PM prélevés en hiver sont plus mutagènes que les échantillons prélevés durant les autres 
saisons, ce qui reflète peut-être l’influence du chauffage des bâtiments en hiver.  Ces études 
indiquent également que la circulation semble être une source importante de composants 
mutagènes des PM, bien que les données à cet égard ne soient pas constantes. De plus, les 
PM provenant des zones urbaines sont généralement plus mutagènes que les particules 
artificielles comme le noir de carbone ou les PM provenant de sites qui ne sont pas touchés par 
la circulation ou l’industrie.  

Les interactions entre les différents composants de la pollution atmosphérique avaient 
seulement été examinées de façon limitée dans les ouvrages scientifiques évalués pour le RES 
sur les PM de 1999, et certaines recherches faisaient état d’une interaction entre les aérosols 
de particules et l’ozone. Même si, au moment où l’AQCD sur les PM de l’EPA des É.-U. (2004) 
a été préparé, certaines études indiquaient que les expositions combinées entraînaient des 
réactions accrues aux PM et à d’autres substances, la plupart des études ne démontraient 
aucun changement dans les divers paramètres liés à la santé ou démontraient l’absence 
d’effets interactifs. Les études expérimentales sur des animaux qui utilisent l’exposition 
combinée à des particules et à d’autres polluants sont toujours peu nombreuses : seulement 
cinq études de ce type ont été identifiées dans les ouvrages scientifiques récents. Plusieurs 
études récentes sur les effets de l’exposition combinée à des particules et à l’ozone ont signalé 
des lésions pulmonaires accrues, des effets adjuvants sur la réactivité des voies aériennes et 
une régulation indépendante de l’expression des gènes du système endothéline pulmonaire, 
avec une interaction toxicologique complexe en lien avec l’ET-1 plasmatique. Les recherches 
sur l’exposition combinée aux particules et au CO n’ont pas permis de constater des effets 
interactifs significatifs sur la fréquence des arythmies ou la fréquence cardiaque chez les rats 
atteints d’un IM aigu. Aucune étude récente sur l’exposition combinée aux particules et à des 
aérosols acides n’a été identifiée. Par conséquent, la base de données sur l’exposition aux 
particules et à d’autres polluants demeure limitée et ne permet toujours pas de tirer des 
conclusions fondées sur des faits. 
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14.4 Études sur l’exposition humaine en milieu 
contrôlé 
 

14.4.1 Introduction 

Les études sur l’exposition humaine en milieu contrôlé (parfois appelées études cliniques) 
offrent une approche complémentaire aux enquêtes épidémiologiques. L’avantage de ce type 
d’étude est l’utilisation d’un milieu hautement contrôlé pour réguler l’exposition et évaluer le 
degré des résultats prédéterminés et prévus des réactions dans des conditions contrôlées. De 
plus, ces essais permettent d’examiner les interactions avec d’autres variables 
environnementales comme l’exercice, l’humidité ou la température. 

Les études sur l’exposition humaine en milieu contrôlé comportent certaines restrictions : par 
exemple, bien que les populations potentiellement vulnérables puissent être directement 
étudiées, les personnes atteintes de maladies préexistantes plus graves, qui sont plus 
susceptibles d’être touchées par les polluants atmosphériques, sont souvent exclues de ces 
études pour des raisons d’éthique. Pour des raisons pratiques, les études doivent se limiter à 
de petits groupes qui ne représentent pas nécessairement la population générale. L’exposition 
doit être limitée à une courte durée et à des concentrations de polluants dont on s’attend 
qu’elles produisent des réactions légères et transitoires. Les expositions sont aussi souvent 
limitées à un seul polluant ou à un mélange de polluants très restreint qui ne reflète jamais le 
mélange complexe auquel les populations sont réellement exposées; toutefois, au cours des 
dernières années, de plus en plus d’études ont été réalisées afin de reproduire et d’analyser le 
mélange complexe des particules ambiantes en faisant appel à des concentrateurs de 
particules qui produisent des PAC d’endroits spécifiques en temps réel. En outre, on ne sait pas 
si les réactions transitoires observées dans le cadre de ces études expérimentales à court 
terme permettent de prédire des effets plus chroniques et persistants.  

Dans les ouvrages scientifiques les plus récents, de nombreuses études ont utilisé des 
protocoles similaires. En général, de 10 à 40 sujets étaient exposés à ≤200 µg/m3 de PAC 
pendant une période de 2 heures d’exercices intermittents ou de repos. Dans certaines études, 
les sujets étaient exposés à des concentrations de 10 à 50 µg/m3 de PUF de carbone produites 
en laboratoire ou à d’autres types de particules artificielles. Tous les sujets étaient des adultes; 
certains étaient des personnes âgées. La plupart des sujets étaient en santé, mais les 
populations potentiellement affaiblies ou vulnérables étaient représentées par des sujets 
atteints d’asthme, de MPOC ou d’angines de poitrine.  

14.4.2 Examen des évaluations précédentes 

La conclusion générale du RES sur les PM de 1999 était que les quelques études disponibles 
sur l’exposition humaine en milieu contrôlé ne permettaient pas de valider les résultats des 
études épidémiologiques. À l’époque, la plupart des études étaient réalisées à l’aide de 
particules artificielles qui ne reflétaient pas la complexité des particules ambiantes. Bien 
qu’aucun effet n’ait été observé sur la fonction respiratoire chez les sujets en santé, les aînés 
ou les sujets atteints de MPOC, des effets sur le fonctionnement des voies aériennes ont été 
observés chez les sujets asthmatiques, particulièrement des enfants et des adolescents, 
exposés à des particules acides. L’exposition aux particules acides a exacerbé les effets de 
l’exposition subséquente à l’ozone sur la fonction pulmonaire chez les personnes asthmatiques, 
mais pas chez les sujets en santé.  
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Les effets sur les symptômes et la fonction pulmonaire chez les adultes en santé et 
asthmatiques étaient similaires après l’exposition à l’ozone ou l’exposition combinée à l’ozone 
et aux particules acides. En revanche, l’exposition concurrente chez les enfants n’a pas 
entraîné d’effet sur la fonction pulmonaire, mais un effet important sur les symptômes chez les 
enfants allergiques ou asthmatiques (mais pas chez les enfants en santé). Aucun effet 
important n’a été observé dans le cadre d’une étude réalisée avec des particules de carbone, 
mais un cas aberrant (une personne asthmatique) a été identifié. Des effets inflammatoires 
broncho-alvéolaires ont été observés après l’exposition de sujets en santé à des PED. Les 
effets cardiovasculaires des PM n’avaient pas été étudiés chez les humains dans des contextes 
expérimentaux.  

L’AQCD sur les PM de l’EPA des É.-U. (2004) a examiné les conclusions limitées des quelques 
études disponibles sur l’exposition humaine à différents types de particules en milieu contrôlé. 
Un petit éventail d’effets respiratoires ont été observés dans le cadre de certaines études nord-
américaines réalisées sur des adultes en santé ou asthmatiques exposés par inhalation à des 
PAC, y compris une légère inflammation pulmonaire/nasale ou une réduction du volume 
pulmonaire. Toutefois, ces effets n’ont pas été observés uniformément dans l’ensemble des 
études, et d’autres paramètres – y compris les symptômes respiratoires, la saturation du sang 
artériel en oxygène ou les paramètres de défense ou d’immunité de l’hôte dans le LBA ou le 
sang – n’ont pas été touchés de façon significative. En ce qui concerne les autres types de 
particules, l’exposition par inhalation aux particules d’oxyde de fer n’a pas eu d’incidence sur la 
fonction pulmonaire dans le cadre d’une étude, mais l’exposition par instillation à ces mêmes 
particules a entraîné une inflammation transitoire (manifestement causée par le fer soluble) 
dans le cadre d’une autre étude. D’autres données appuyant l’existence d’un rôle des métaux 
solubles dans la toxicité pulmonaire liée aux PM sont présentées par une étude dans le cadre 
de laquelle l’instillation intra-bronchique d’extraits aqueux de particules provenant d’une aciérie 
en fonction a entraîné une inflammation et des lésions pulmonaires plus importantes chez les 
adultes que les particules prélevées lorsque l’aciérie était fermée. Pour ce qui est des particules 
acides, l’EPA des É.-U. a conclu qu’il y avait peu de données probantes permettant d’établir un 
lien entre l’exposition aigüe ou chronique directe aux aérosols acides aqueux et les effets 
respiratoires aigus, sauf à des concentrations beaucoup plus élevées que les concentrations 
ambiantes. Globalement, les études examinées à l’époque contenaient des données probantes 
qui démontraient que l’exposition à plusieurs types de particules pertinentes pouvait entraîner 
une inflammation et des lésions pulmonaires, mais ces données n’étaient pas constantes dans 
l’ensemble des études. 

En ce qui concerne les effets cardiovasculaires, l’EPA des É.-U. a signalé que l’inhalation de 
PAC avait augmenté le taux de fibrinogène sanguin (pouvant indiquer une augmentation des 
risques thrombotiques liés aux PM) chez les adultes en santé dans le cadre de deux études en 
milieu contrôlé, mais pas chez les adultes en santé ou asthmatiques dans le cadre d’une 
troisième étude. Dans ces études, les résultats concernant les autres facteurs liés au contrôle 
de la coagulation sanguine n’étaient essentiellement pas affectés par l’exposition aux PAC, et il 
y a avait des données contradictoires concernant les effets sur la fonction cardiaque, évalués 
d’après la fréquence cardiaque, la VFC et les indicateurs de l’ECG. L’EPA des É.-U. a conclu 
que les études disponibles sur l’exposition humaine en milieu contrôlé ne présentaient que des 
données probantes très limitées concernant les effets liés aux PM sur les paramètres 
cardiovasculaires. De plus, les auteurs ont indiqué que, même si certains des changements 
signalés ont été utilisés comme « indicateurs » cliniques pour les maladies cardiovasculaires, la 
relation de cause à effet entre ces changements liés aux PM et les altérations potentiellement 
mortelles dans les maladies cardiovasculaires devait toujours être établie. 
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14.4.3 Effets respiratoires 

Plusieurs études plus récentes ont examiné des paramètres respiratoires chez des sujets en 
santé et des sujets atteints d’asthme ou de MPOC. Deux études (Gong et coll., 2004, 2005) ont 
examiné les effets de l’exposition à des PAC (principalement dans la fraction fine, soit moins de 
2,5 µm) provenant de Los Angeles (Californie) chez des sujets en santé et des sujets atteints de 
MPOC. Dans la première étude, 6 personnes âgées en santé et 13 personnes âgées atteintes 
de MPOC ont été exposées à 200 µg/m3 de PAC pendant une durée de 2 heures d’exercices 
intermittents; aucun changement dans la fonction pulmonaire ou symptôme respiratoire n’a été 
observé. De façon générale, les diminutions dans la SpO2 (saturation du sang artériel en 
oxygène, déterminée par oxymétrie pulsée) étaient plus marquées après l’exposition aux PAC 
comparativement à l’exposition à l’air filtré (la saturation en oxygène peut être réduite chez les 
patients atteints de maladies pulmonaires ou d’autres états pathologiques). La magnitude de ce 
changement était plus élevée et plus constante chez les sujets en santé que chez les sujets 
atteints de MPOC. Contre toute attente, l’augmentation de la concentration massique totale était 
associée à de plus petites diminution de la SpO2 immédiatement après l’exposition chez tous 
les sujets étudiés, sauf chez les sujets atteints de MPOC (Gong et coll., 2004).    

Dans la deuxième étude, des personnes âgées en santé (n = 6) et des sujets d’âge similaire 
atteints de MPOC (n = 13) ont été exposés à 200 µg/m3 de PAC pendant une période de 
2 heures d’exercices intermittents. On n’a pas observé de diminution de la CVF et du VEMS ou 
d’augmentation des symptômes. Les diminutions du débit expiratoire maximal (DEMM) étaient 
plus marquées chez les sujets en santé que chez ceux atteints de MPOC après l’exposition aux 
PAC. Dans le même ordre d’idées, les diminutions de la SpO2 observées après l’exposition aux 
PAC étaient plus importantes chez les sujets en santé que chez les sujets atteints de MPOC. 
Les sujets de cette étude ont aussi été exposés à 200 µg/m3 de PAC + 0,4 ppm  de NO2. Les 
effets observés après cette exposition étaient similaires à ceux observés avec les PAC 
seulement, ce qui semble indiquer que les effets étaient principalement fonction de l’exposition 
aux PM. Suivant une analyse par régression des effets par rapport aux concentrations des 
composants du mélange d’exposition, des liens significatifs ont pu être établis entre les 
diminutions de la CVF et du VEMS et l’augmentation des concentrations de sulfate chez tous 
les sujets et chez les sujets atteints de MPOC qui ont été exposés aux PAC + NO2. Chez tous 
les sujets, l’augmentation des concentrations de Fe dans l’exposition aux PAC + NO2 était 
associée à une contribution totale moins élevée des symptômes (Gong et coll., 2005). 

Dans le cadre d’une autre étude d’exposition à des PAC (120 µg/m3 de PM2.5) provenant de 
Chapel Hill, en Caroline du Nord, aucun changement dans la fonction pulmonaire n’a été 
observé chez 30 sujets en santé exposés pendant une durée de 2 heures d’exercices 
intermittents (Holgate et coll., 2003). 

Parmi les ouvrages scientifiques publiés depuis la date limite (avril 2002) fixée pour l’AQCD sur 
les PM de l’EPA des É.-U. (2004), les premières études sur les PUF dans le cadre d’études sur 
l’exposition humaine en milieu contrôlé (toutes des expositions de 2 heures) ont été identifiées. 
Pietropaoli et coll. (2004) ont exposé des groupes de 12 à 16 sujets adultes en santé à 
10 µg/m3 de PUF (CE produit en laboratoire) au repos; à 10, 25 et 50 µg/m3 de PUF avec des 
exercices intermittents; ou à 50 µg/m3 de PUF avec des exercices intermittents. De plus, 
16 adultes asthmatiques ont été exposés à 10 µg/m3 de PUF pendant des exercices 
intermittents. Des diminutions de la SpO2 ont été observées chez les femmes en santé 
pratiquant un exercice après une exposition à 25 µg/m3 de PUF, tandis que des augmentations 
de la SpO2 ont été observées chez les hommes en santé au repos exposés à 10 µg/m3 de PUF. 
D’autres effets ont seulement été observés à la concentration d’exposition la plus élevée. Vingt-
et-une heures après que les sujets en santé eurent été exposés à 50 µg/m3 de PUF, les 
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diminutions du FEF25–75 et de la capacité de diffusion du CO (une mesure de la capacité des 
poumons de prendre en charge des gaz non réactifs, qui est réduite par certaines maladies 
pulmonaires) étaient considérablement plus importantes qu’après l’exposition à l’air. 
L’exposition à 50 µg/m3 de PUF a aussi entraîné des diminutions du volume courant. Aucun 
changement dans les symptômes respiratoires ou divers n’a été signalé chez les sujets en 
santé, et aucun effet n’a été observé chez les sujets asthmatiques, à l’exception d’une 
diminution du volume courant après l’exposition aux PAC, comparativement à l’exposition à l’air 
filtré. 

Dans une deuxième étude, aucun changement dans les symptômes ou la fonction pulmonaire 
n’a été observé chez des groupes de 12 adultes en santé exposés à 10 µg/m3 de PUF de 
carbone produites en laboratoire au repos ou à 10 et 25 µg/m3 de PUF pendant des exercices 
intermittents; le même résultat a été observé chez 16 sujets asthmatiques exposés à 10 µg/m3 
de PUF pendant des exercices intermittents (Frampton et coll., 2004). 

Peu d’effets ont été observés dans les études portant sur les expositions à d’autres particules 
artificielles. Aucun changement dans les symptômes respiratoires n’a été signalé après 
l’exposition de 12 sujets en santé à 500 µg/m3 de ZnO fin ou à 500 µg/m3 de ZnO ultrafin 
pendant une période de 2 heures au repos (Beckett et coll., 2005). Après avoir exposé 36 sujets 
en santé pendant 3 heures à 0, 500, 1000 ou 5000 µg/m3 de carbonate de calcium (CaCO3 – 
diamètre aérodynamique moyen de 15 µm), certaines diminutions de la durée de transport de la 
saccharine nasale et de la perméabilité nasale ont été observées, ainsi qu’un inconfort nasal 
plus important avec l’augmentation des concentrations. Les auteurs ont conclu que ces 
résultats démontraient une réaction de protection de la muqueuse nasale contre l’exposition aux 
particules (Riechelmann et coll., 2003).  

 

14.4.4 Effets sur les marqueurs biologiques 

Les changements dans les marqueurs biologiques, comme le nombre de cellules, les facteurs 
de coagulation ou les indicateurs de l’inflammation, peuvent avoir une incidence sur l’appareil 
cardiovasculaire et l’appareil respiratoire et entraîner des effets systémiques. Dans les plus 
récents ouvrages scientifiques, des changements dans les marqueurs ont été signalés après 
l’exposition à des PAC ou à des concentrations élevées de certains types particuliers de 
particules, mais dans une moindre mesure après l’exposition à des particules de carbone 
ultrafines créées en laboratoire.  

Dans le cadre d’études sur des PAC provenant de Los Angeles, en Californie (les détails de 
l’étude sont présentés à la Section 14.4.3), l’exposition a entraîné une augmentation des 
basophiles du sang périphérique 4 heures après l’exposition chez les sujets en santé, mais pas 
chez les sujets atteints de MPOC, tandis qu’une augmentation à la même période après 
l’exposition à l’air filtré a seulement été observée chez les sujets atteints de MPOC. Aucun 
changement dans le nombre de cellules (globules blancs, neutrophiles, lymphocytes, 
monocytes ou éosinophiles) n’a été observé. De plus, dans le cadre de cette étude (Gong et 
coll., 2004), on n’a observé aucun changement dans le fibrinogène, le facteur VII, le facteur von 
Willebrand (fvW) ou les plaquettes du sang périphérique, et aucune altération des globules 
blancs, des cellules épithéliales en colonnes, de l’IL-6 ou de l’IL-8 dans l’expectoration induite. 
Dans une étude subséquente, la diminution en pourcentage des cellules épithéliales en 
colonnes mesurée dans l’expectoration après l’exposition aux PAC, mais pas aux PAC + NO2, 
était plus élevée chez les sujets en santé que chez les sujets atteints de MPOC. Aucun 
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changement n’a été observé dans les pourcentages des monocytes, des neutrophiles ou des 
éosinophiles (Gong et coll., 2005). 

Une nouvelle analyse utilisant des analyses en composantes principales a été réalisée à l’égard  
d’une étude antérieure (Ghio et coll., 2000) au cours de laquelle 37 adultes en santé de 
Chapel Hill, en Caroline du Nord, avaient été exposés à des PAC (de 5 à 30 µg/m3 de PM2.5) 
pendant une période de 2 heures d’exercices intermittents. L’analyse a permis d’établir des 
liens entre l’augmentation de l’inflammation neutrophile et un facteur sulfate/Fe/Se, et entre 
l’augmentation des concentrations de fibrinogène et un facteur Cu/Zn/V. Les auteurs ont indiqué 
que les composants associés à l’inflammation neutrophile peuvent provenir de la fumée de 
soufre et de la pollution atmosphérique photochimique et que le facteur Cu/Zn/V semblait 
indiquer des sources de différents processus de combustion (Huang et coll., 2003c). Dans le 
cadre d’une étude similaire réalisée sur des sujets adultes en santé, une augmentation dose-
dépendante des neutrophiles (mesurée en pourcentage ou en nombre absolu) et une diminution 
du pourcentage des macrophages ont été observées dans les liquides de lavage, en plus d’une 
augmentation du fibrinogène sanguin 18 heures après l’exposition. Après n’avoir observé aucun 
changement dans les tissus bronchiques, les auteurs ont conclu que les PAC ont induit une 
inflammation modeste dans les mesures du lavage, qui ne se reflétaient pas dans la biopsie 
proximale (Holgate et coll., 2003; les détails de l’étude sont présentés à la Section 14.4.3). 

Dans une autre étude (Ghio et coll., 2003), 14 adultes en santé de Chapel Hill ont été exposés 
à des PAC (environ 120 µg/m3 de PM) pendant une période de 2 heures d’exercices 
intermittents. Des relations linéaires positives ont été observées entre la concentration de PM et 
les augmentations du fibrinogène et les diminutions des globules blancs, ainsi qu’un lien plus 
faible avec les diminutions de la LDH 24 heures après l’exposition. Les auteurs ont indiqué que 
ces changements ne reflétaient probablement pas des lésions, mais qu’ils peuvent servir de 
marqueurs biologiques potentiels de l’exposition. L’exposition aux PAC n’a pas entraîné de 
changement dans les autres médiateurs (CRP, IL-6, FNT ou ET-1) ou les facteurs de 
coagulation (D-dimères, protéine C, fvW, prothrombine, facteur 7, facteur 9, plasminogène, 
activateur tissulaire du plasminogène ou inhibiteur de l’activateur du plasminogène). 

Les effets de l’exposition aux PUF de carbone créées en laboratoire ont été examinés dans le 
cadre de trois études. Dans l’une des études, aucun écart constant n’a été observé dans les 
analyses des paramètres du NO par expectoration ou expiration. Lorsque les sujets en santé 
ont été exposés à 50 µg/m3 de PUF, les diminutions de la production du NO dans les voies 
aériennes inférieures et de la pression du NO dans les alvéoles étaient plus importantes 
qu’après l’exposition à l’air filtré. Les effets observés chez les sujets asthmatiques se limitaient 
à une augmentation du pourcentage des macrophages après l’exposition à 10 µg/m3 de PUF. 
Aucun changement n’a été observé dans les autres nombres différentiels de cellules 
(lymphocytes, leucocytes PMN, cellules épithéliales ou éosinophiles) ou les concentrations de 
cytokines inflammatoires (IL-6, IL-8) dans l’expectoration (Pietropaoli et coll., 2004; les détails 
de l’étude sont présentés à la Section 14.4.3). Les auteurs ont conclu que l’exposition aux PUF 
de carbone a entraîné un léger dysfonctionnement des petites voies aériennes et a nui aux 
échanges gazeux, des effets qui ne semblaient pas être liés à l’inflammation des voies 
aériennes. 

Dans la deuxième étude (Frampton et coll., 2004; les détails de l’étude sont présentés à la 
Section 14.4.3), peu d’effets sur les marqueurs inflammatoires ont été observés chez les sujets 
en santé ou asthmatiques exposés aux PUF de carbone créées en laboratoire. Les auteurs ont 
conclu qu’il n’y avait aucun signe d’inflammation des voies aériennes ou d’activation de la 
cascade de coagulation chez l’un ou l’autre des deux groupes. Aucun indice d’inflammation 
systémique n’a été observé chez les sujets en santé au repos, et seuls quelques effets très 
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limités ont été signalés après les autres expositions (c.-à-d. avec exercice, ou chez les 
asthmatiques). Des diminutions du ligand CD40 soluble et une tendance dose-dépendante de 
faibles augmentations de l’IL-6 (hommes seulement), par rapport aux données de référence, ont 
été observées après les expositions des sujets en santé pratiquant des exercices. Dans 
l’ensemble, on n’a pas identifié de données probantes démontrant une augmentation des 
cytokines dans le sang ou des molécules d’adhésion solubles après l’exposition de sujets 
asthmatiques à des PUF, mais une diminution de la E-sélectine (molécule d’adhésion sur 
l’endothélium vasculaire) a été observée, comparativement à l’exposition à l’air filtré, et les 
concentrations plasmatiques de NO2/NO3 (un indicateur de l’inflammation systémique) étaient 
plus élevées après l’exposition aux PUF qu’après l’exposition à l’air filtré. Les auteurs ont 
signalé que les changements observés dans l’expression des molécules d’adhésion et des 
leucocytes sanguins (voir ci-dessous) pouvaient indiquer des effets sur la fonction endothéliale. 
Chez les femmes en santé pratiquant des exercices, des diminutions des monocytes et des 
basophiles et des augmentations des cellules CD25+ T ont été observées par rapport aux 
données de référence. Après l’exposition des sujets asthmatiques, des diminutions des 
basophiles et des éosinophiles ont été observées immédiatement et 3,5 heures après 
l’exposition, contrairement à ce qui a été observé après l’exposition à l’air filtré; des diminutions 
des cellules CD4+ T ont aussi été signalées. 

Frampton et coll. (2006) ont fait état des effets de l’exposition aux PUF sur l’expression des  
molécules d’adhésion sur les leucocytes sanguins (une indication indirecte de la fonction 
pulmonaire vasculaire endothéliale). Les résultats de toutes les expositions (16 adultes en santé 
exposés à 50 µg/m3 de PUF), sauf une, ont été présentés en détail dans les travaux de 
Frampton et coll. (2004). L’exposition de sujets en santé à une concentration de 10 à 25 µg/m3 
de PUF avec des exercices intermittents a entraîné des diminutions proportionnelles à la 
concentration de l’expression des monocytes du CD54 (ICAM-1), mais aucun changement lié à 
la concentration dans le CD62L (L-sélectine). Des diminutions dans l’expression du CD49d, et 
du CD23, du CD32 et du CD64 (récepteurs basse affinité pour l’IgG) sur les leucocytes PMN, 
ainsi qu’une diminution de l’expression CD49d sur les monocytes (femmes seulement), ont 
aussi également été signalées dans les travaux de Frampton et coll. (2004). Chez les sujets en 
santé exposés à 50 µg/m3 de PUF pendant des exercices intermittents, l’expression des 
leucocytes PMN du CD18 (partie de la molécule d’adhésion complexée au CD11a ou au 
CD11b) a diminué, mais l’expression du CD11a (partie du LFA-1) a augmenté. Les diminutions 
dans l’expression du CD54 sur les monocytes étaient plus marquées chez les hommes que 
chez les femmes, tandis que l’augmentation de l’expression du CD18 était moins importante 
que ce qui a été observé après l’exposition à l’air filtré. Après l’exposition de personnes 
asthmatiques à des PUF pendant des exercices intermittents, l’expression du CD11b sur les 
monocytes à diminué, tout comme l’expression du CD54 sur les leucocytes PMN, mais 
l’expression du CD62L sur les leucocytes PMN a augmenté chez les hommes. De plus, 
Frampton et coll. (2004) ont signalé une diminution de l’expression du CD16 sur les leucocytes 
PMN, mais une augmentation de l’expression sur les lymphocytes. Les auteurs ont conclu qu’il 
n’y avait pas de données probantes démontrant une réaction biologique constante ou des 
différences entre les sexes après l’exposition de sujets en santé au repos à 10 µg/m3 de PUF, 
bien que chez les femmes, les monocytes sanguins ont affiché une petite augmentation dans 
l’expression du CD54 (ICAM-1), et les lymphocytes ont affiché une petite augmentation dans 
l’expression du CD49d (partie de la molécule d’adhésion VLA-4) et du CD11b (partie de la 
molécule d’adhésion Mac-1) – (Frampton et coll., 2004). Dans l’ensemble, les auteurs ont 
indiqué que les changements associés aux PUF de carbone pouvaient correspondre à un 
processus visant à retenir les leucocytes dans le système vasculaire pulmonaire. 
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Les études sur les effets associés à l’exposition à d’autres mélanges de polluants ont été 
limitées. L’exposition de 30 sujets en santé pendant 3 heures à des concentrations élevées de 
poussières urbaines (150 ou 500 µg/m3, avec un système d’exposition par le nez seulement) a 
entraîné des augmentations de l’IL-1B, de l’IL-6 et de l’IL-8 mesurées dans les sécrétions 
nasales (Riechelmann et coll., 2004). Chez les sujets en santé (n = 12), la seule différence 
observée entre l’instillation de 100 µg de PM2.5 provenant de zones industrielles et l’instillation 
de 100 µg de PM2.5 provenant de zones non industrielles était une augmentation du 
pourcentage des monocytes recrutés dans les espaces alvéolaires, tel qu’il a été mesuré dans 
le LBA 24 heures après l’exposition chez le premier groupe. Par rapport à l’exposition à une 
solution saline, des augmentations du pourcentage des monocytes recrutés dans les espaces 
alvéolaires, une plus faible granularité et autofluorescence des monocytes et des 

augmentations de l’IL-6 et du FNT-  ont été observées après l’instillation de PM2.5 ambiantes 
provenant d’une zone industrielle, mais pas avec les PM2.5 ambiantes provenant d’une zone 
non industrielle. Aucun changement dans les autres marqueurs (IL-8, IL-1, protéines totales, 
albumine ou LDH) n’a été observé (Schaumann et coll., 2004). Deux autres études n’ont signalé 
aucune preuve d’une inflammation ou d’effets sur les indicateurs de la coagulation. Après que 
12 personnes âgées en santé et 20 personnes âgées souffrant d’une angine eurent été 
exposées à 50 µg/m3 de particules de carbone, à 200 ppb de SO2 ou à des particules de 
carbone + SO2 pendant 1 heure au repos, aucune preuve d’une inflammation systémique ou 
d’une coagulation (numérations globulaires, agrégation plaquettaire ou CRP) n’a été signalée 
(Routledge et coll., 2006). Dans le même ordre d’idées, aucun effet sur les nombres différentiels 
de cellules dans le sang ou l’expectoration induite, sur les indicateurs de surface des cellules 
sanguines ou sur les facteurs de coagulation du sang circulant ou les cytokines n’a été observé 
chez les sujets en santé exposés au ZnO ultrafin ou fin (Beckett et coll., 2005; les détails de 
l’étude sont présentés à la Section 14.4.3).  

 

14.4.5 Effets cardiovasculaires 

Comme c’était le cas pour les évaluations précédentes, les récentes études sur l’exposition 
humaine en milieu contrôlé n’ont présenté que des données probantes limitées concernant 
l’effet des PAC ou des particules créées en laboratoire sur les changements dans les 
paramètres cardiovasculaires. 

Peu d’effets cardiovasculaires ont été signalés dans deux études sur l’exposition aux PAC 
réalisées à Los Angeles, en Californie (Gong et coll., 2004, 2005; les détails de l’étude sont 
présentés à la Section 14.4.3). Aucun changement dans la fréquence cardiaque n’a été observé 
dans la première étude; toutefois, des augmentations au niveau des battements cardiaques 
ectopiques ont été signalées chez les sujets en santé, tandis que des diminutions ont été 
observées chez les sujets atteints de MPOC. De plus, l’exposition aux PAC a eu pour effet de 
diminuer la VFC sur des périodes de plusieurs heures (comme le SDNN) chez les sujets en 
santé, mais pas chez les sujets atteints de MPOC. Dans la plus récente étude, une 
augmentation de la fréquence cardiaque a été observée après l’exposition à des PAC ou à du 
NO2 pris séparément, mais pas après l’exposition combinée aux deux polluants. Dans les 
études, il n’y avait pas de tendance marquée pour ce qui est des changements signalés dans la 
pression artérielle, et dans la première étude, il n’y avait pas de différence dans les symptômes 
cardiovasculaires observés après l’exposition des sujets en santé et des sujets atteints de 
MPOC à l’air filtré ou aux PAC. 

Par rapport à une étude précédente qui avait une méthodologie légèrement différente,  et dans 
le cadre de laquelle aucun effet sur la VFC n’a été observé chez des jeunes sujets (âge moyen : 
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28,8 ± 0,9 an) exposés pendant des exercices à une moyenne de 105,8 ± 12,6 µg/m3 de PM2.5 
dans des PAC (Ghio et coll., 2000), les personnes âgées de Chapel Hill (n = 10) semblaient 
plus vulnérables aux diminutions de la VFC induites par l’exposition aux PAC (40,5 ± 8,6 µg/m3 
de PM0.1–2.5) pendant une période de 2 heures au repos. Des diminutions de la VFC dans la 
gamme haute fréquence (HF) et le pNN50 ont été observées immédiatement après l’exposition 
et ont duré jusqu’à 24 heures après l’exposition (Devlin et coll., 2003).  

Ces résultats correspondent aux données tirées des études épidémiologiques indiquant que les 
personnes âgées semblent plus vulnérables aux effets cardiovasculaires des PM. 

Brook et coll. (2002) ont présenté les résultats d’une étude dans le cadre de laquelle des 
adultes en santé exposés pendant 2 heures à des PAC de Toronto (environ 150 µg/m3 de 
PM2.5) avec de l’ozone ajouté (environ 120 ppb) affichaient une vasoconstriction importante de 
l’artère brachiale par rapport à ce qui a été observé avec l’inhalation de l’air filtré. Aucun effet 
significatif n’a été observé sur la vasomotricité endothélio-dépendante et endothélio-
indépendante déterminées par la dilatation médiée par le flux sanguin et la dilatation médiée 
par la nitroglycérine, respectivement. Dans des rapports subséquents, une corrélation 
significative a été établie entre la vasoconstriction de l’artère brachiale et la teneur en CO et en 
CE des PM ambiantes, mais pas avec les PM totales ou un certain nombre d’oligoéléments et 
de composants inorganiques (Urch et coll., 2004). Les chercheurs ont aussi constaté une 
diminution importante de la tension artérielle diastolique (mais pas de la tension artérielle 
systolique ou de la fréquence cardiaque) suite à l’exposition combinée aux PAC et à l’ozone, 
comparativement à l’exposition à l’air filtré; cette diminution était étroitement liée à la 
concentration en CO, mais pas à la masse totale des PM2.5 (Urch et coll. 2005). 

Dans le cadre de la seule étude qui a examiné les effets cardiovasculaires associés à 
l’exposition aux PUF de carbone créées en laboratoire (les détails de cette étude sont 
présentés à la Section 14.4.3), aucun changement dans la fréquence cardiaque n’a été signalé 
et aucun type de changement dans la tension artérielle n’a été observé. Des diminutions de 
l’intervalle QT ont été observées chez des sujets en santé pratiquant des exercices et des 
hommes asthmatiques. Les augmentations de l’écart-type de l’intervalle QT et de l’écart-type de 
la durée de pointe de l’intervalle QT chez les sujets asthmatiques étaient principalement 
attribuables aux changements observés chez les femmes. Les auteurs ont conclu qu’aucun 
changements significatif dans la VFC, le segment ST ou la fréquence cardiaque n’a été observé 
chez les sujets en santé exposés au repos. Des tendances à la baisse dans les paramètres de 
la VFC ont été observées chez les sujets asthmatiques, mais ces tendances n’étaient pas 
significatives. Le rétablissement de la fréquence cardiaque immédiatement après l’exposition 
aux PUF chez les sujets en santé pratiquant des exercices était moindre qu’après l’exposition à 
l’air filtré, mais aucune différence n’a été observée après une période de 3,5 heures suivant 
l’exposition (Frampton et coll., 2004).  

Peu d’effets ont été observés dans les études portant sur les types de particules. Aucun 
changement dans la fréquence cardiaque, la tension artérielle, la VFC ou la repolarisation 
ventriculaire n’a été signalé chez les sujets adultes en santé après l’inhalation de ZnO fin ou 
ultrafin (Beckett et coll., 2005; les détails de cette étude sont présentés à la Section 14.4.3). 
Après l’exposition de personnes âgées à des particules créées en laboratoire avec ou sans 
SO2, aucun changement dans la tension artérielle n’a été observé. Comparativement à 
l’exposition à l’air filtré, des augmentations inattendues des paramètres de la VFC (intervalle R-
R, SDNN, RMSSD, basse fréquence – BF) ont été observées immédiatement après l’exposition 
de sujets en santé à des particules de carbone créées en laboratoire, mais pas après une 
période de 4 heures suivant l’exposition. Après l’exposition combinée aux particules et au SO2, 
des diminutions des mesures de la VFC ont été observées, et les effets du SO2 sur la RMSSD 
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et le SDNN semblaient être modulés par l’exposition aux particules de carbone. Aucun 
changement dans la VFC n’a été signalé après toute exposition chez les sujets atteints d’une 
angine. En comparant les sujets en santé et les sujets atteints d’une angine, les chercheurs ont 
constaté que les diminutions dans la RMSSD et le SDNN étaient considérablement différentes 
entre les deux groupes (Routledge et coll., 2006). 

 

14.4.6 Sommaire et considérations – Études sur l’exposition humaine 

en milieu contrôlé 

La plupart des nouvelles études sur l’exposition humaine en milieu contrôlé ont examiné 
simultanément plusieurs effets sur la santé. Les plus récentes études ont été réalisées sur des 
sujets en santé ou l’on comparait ces derniers avec un groupe de sujets affaiblis par l’asthme 
ou des MPOC. Par rapport aux études antérieures, l’utilisation des particules artificielles a été 
délaissée au profit des PAC. La période visée par la présente évaluation englobe la publication 
de la première de ces études examinant les effets des PUF. Les études examinées 
présentaient certaines similarités en ce qui concerne la méthodologie et l’exposition (p. ex. de 
100 à 200 µg/m3 de PAC ou de 10 à 50 µg/m3 de PUF créées en laboratoire pendant une 
période de 2 heures, souvent durant des exercices intermittents). Bien que les concentrations 
de PM ambiantes typiques au Canada soient généralement beaucoup moins élevées que les 
concentrations de PAC utilisées dans le cadre des études examinées, des concentrations à 
court terme de PM2.5 égales ou même supérieures aux concentrations ambiantes ont été 
signalées dans un certain nombre de sites de partout au Canada durant la période visée par la 
présente évaluation (Environnement Canada, 2006).  

Les études les plus pertinentes sur l’exposition humaine en milieu contrôlé sont celles où les 
sujets étaient exposés à des PAC par inhalation; le présent sommaire met l’accent sur ces 
études, tout en s’appuyant sur les études portant sur d’autres types de particules en guise de 
référence.  

En ce qui concerne les effets respiratoires et les marqueurs biologiques connexes, les résultats 
des récentes études en milieu contrôlé chez les humains correspondent généralement à ceux 
qui sont présentés dans l’AQCD sur les PM de l’EPA des É.-U. (2004). Autant dans les 
ouvrages scientifiques antérieurs que dans les plus récentes études examinées dans le cadre 
de la présente évaluation, les sujets (le plus souvent des adultes en santé) exposés par 
inhalation à des concentrations élevées mais pertinentes de PAC affichaient une légère 
inflammation pulmonaire, systémique ou nasale dans un certain nombre d’études, mais pas 
dans toutes les études. Quelques-unes de ces études ont aussi signalé des réductions liées 
aux PAC dans la fonction pulmonaire ou la Sp02, tandis qu’aucune étude n’a signalé 
d’augmentation significative des symptômes respiratoires. Dans les récents ouvrages 
scientifiques, les effets qui ont été observés (p. ex. diminutions dans les mesures de la fonction 
pulmonaire ou de la SpO2) étaient plus importants chez les sujets en santé que chez les sujets 
atteints de MPOC. Cela tranche avec les résultats antérieurs présentés dans le RES sur les PM 
de 1999, qui indiquait qu’aucun effet sur la respiration n’avait été observé chez les sujets en 
santé, les personnes âgées ou les sujets atteints de MPOC, mais que des effets ont été 
observés chez les personnes asthmatiques exposées à des particules acides, particulièrement 
les enfants et les adolescents. La source et le type de particules utilisées dans le cadre des 
expositions (p. ex. les particules acides par rapport aux PAC) sont la cause la plus probable de 
ces résultats contradictoires. 
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L’éventail des effets respiratoires observés dans les études sur des types de particules ou des 
modes d’exposition moins pertinents était plus limité; toutefois, dans le cadre d’une étude, 
l’inhalation de concentrations massiques élevées de PUF créées en laboratoire a été associée 
à des réductions dans la fonction pulmonaire, la SpO2, et la capacité de diffusion du CO. Dans 
deux autres études récentes, des réactions inflammatoires ont été observées après l’exposition 
par instillation endobronchique ou par voie nasale seulement à des PM ambiantes provenant de 
zones industrielles ou urbaines, ce qui vient appuyer les résultats d’évaluations antérieures.  

L’étude des effets cardiovasculaires éventuels associés à l’exposition aux particules est 
relativement nouvelle. Dans les études examinées dans l’AQCD sur les PM de l’EPA des É.-U. 
(2004) et dans la présente évaluation, les données probantes tirées d’études sur l’exposition 
humaine en milieu contrôlé étaient limitées en ce qui a trait aux effets liés aux PAC sur les 
paramètres cardiovasculaires. Le résultat le plus constant était l’augmentation du fibrinogène 
sanguin dans la plupart des études portant sur l’inhalation des PAC, un changement 
biochimique qui pourrait signifier une augmentation liée aux PM des risques d’effets 
prothrombotiques. Toutefois, ce résultat n’était pas combiné à des changements 
correspondants dans la coagulabilité du sang ou dans d’autres facteurs liés au contrôle de la 
coagulation sanguine, et le lien de cause à effet entre ces changements liés aux PM et les 
altérations potentiellement mortelles dans les maladies cardiovasculaires doit toujours être 
établi.   

Les données probantes concernant les effets sur le fonctionnement cardiaque sont encore plus 
limitées. Une diminution de la VFC a été signalée chez des sujets âgés exposés à des PAC 
dans le cadre de deux études en milieu contrôlé, mais pas chez les jeunes sujets dans une 
étude précédente réalisée par le même groupe, ce qui correspond aux données probantes 
démontrant que les personnes âgées peuvent être plus vulnérables aux effets des PM sur la 
régulation autonome du cœur. L’augmentation des battements ectopique a été associée à 
l’exposition aux PAC dans une étude. L’exposition combinée à des PAC de Toronto et à l’ozone 
a entraîné la constriction de l’artère brachiale dans le cadre d’une autre étude, ce qui est 
surprenant compte tenu des résultats concernant les effets potentiels sur la fonction 
endothéliale observés dans certaines études sur l’exposition humaine en milieu contrôlé avec 
des PUF de carbone. Des effets sur la fréquence cardiaque, la tension artérielle et les 
symptômes cardiovasculaires ont été signalés dans certaines études, mais ces observations 
n’étaient pas constantes, et les changements observés étaient même parfois à l’opposé dans 
différentes études. 

Même si les analyses des composants étaient très limitées dans les récentes études sur 
l’exposition humaine en milieu contrôlé, les résultats de certaines études continuent d’impliquer 
les métaux de transition, en plus du SO4, dans la toxicité des PM ambiantes. Après l’exposition 
à des PAC, des liens ont été établis entre le Fe/Se/SO4 et les augmentations du nombre de 
neutrophiles, et entre le Cu/Zn/V et les augmentations du fibrinogène sanguin. Le sulfate et le 
Fe ont aussi été associés à des diminutions dans la fonction pulmonaire et à des diminutions 
dans les symptômes, respectivement, après l’exposition aux PAC. Les diminutions du diamètre 
artériel et de la tension artérielle diastolique chez les sujets exposés simultanément aux PAC et 
à l’ozone ont été mises en corrélation avec la concentration de CO et (pour la vasoconstriction 
seulement) de CE dans les PM ambiantes. 

Les évaluations précédentes ont conclu que les études sur l’exposition humaine en milieu 
contrôlé n’appuyaient que très peu les résultats des études épidémiologiques. Le corpus des 
données probantes s’est étoffé quelque peu grâce au nombre croissant d’études sur des sujets 
exposés aux PAC, dont les résultats ont confirmé que l’appareil respiratoire et l’appareil 
cardiovasculaire étaient des cibles de la toxicité liée aux PM et pour lesquelles les résultats  
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étaient relativement constants (p. ex. augmentation du fibrinogène sanguin). Toutefois, les 
données probantes tirées de ces études demeurent limitées en raison du nombre restreint 
d’études récentes portant sur tout paramètre en particulier, et en raison de l’éventail restreint et 
(pour certains paramètres) plutôt irrégulier des résultats significatifs liés aux PM. Cela tranche 
avait les effets souvent positifs observés à l’égard de paramètres similaires dans le cadre des 
panels et peut être attribuable à plusieurs facteurs, notamment la petite taille des échantillons 
dans les études en milieu contrôlé; la courte durée d’exposition dans les études en milieu 
contrôlé (2,5 heures ou moins) par rapport aux expositions continues et aux durées plus 
longues des expositions dans le cadre des panels (généralement 24 heures); et l’état de santé 
relativement bon des sujets expérimentaux.   



 

189 

Évaluation scientifique canadienne du smog - Volume 2: Effets sur la santé 

14.5 Études épidémiologiques d’exposition aiguë 
Les études épidémiologiques représentent un outil indispensable lorsque l’on souhaite 
examiner l’effet  de la pollution atmosphérique sur la santé. Ces études sur les effets de 
l’exposition aux particules de l’air ambiant sur la santé humaine explorent les associations entre 
les changements de niveaux de PM dans l’air et la survenue de problèmes de santé 
spécifiques. Puisque les relations observées sont souvent de faible importance et qu’elles sont 
susceptibles d’être affectées par des facteurs de confusion tels que les variations saisonnières 
et la présence d’autres polluants, une analyse statistique minutieuse est essentielle afin de 
détecter quelque effet que ce soit. 

Six principaux modèles d’étude épidémiologique sont axés sur les effets aigus ou chroniques de 
la pollution atmosphérique : 

 Études de séries chronologiques : analysent les effets aigus des PM – c.-à-d. les liens 
temporels entre la variation quotidienne du niveau de PM et le nombre quotidien de 
décès, d’admissions à l’hôpital et de visites à l’urgence; 

 Études cas-témoins : comparent les risques résultant d’une exposition élevée aux PM 
chez les individus présentant une certaine maladie (cas) comparativement à ceux qui ne 
présentent pas la maladie (témoins); 

 Études croisées : variante des études cas-témoins, ces études  comparent les résultats 
individuels sur la santé et le niveau de pollution atmosphérique au moment de 
l’événement aux conditions observées avant et après la survenue du problème de santé. 
Ce type d’étude a été conçu pour évaluer l’effet d’une exposition transitoire sur les 
événements aigus; 

 Études de panel : analysent l’association entre la variation des niveaux de polluants 
atmosphériques et des mesures répétées des résultats sur la santé dans un groupe de 
sujets défini; 

 Études de cohortes : examinent les effets chroniques – c.-à-d. l’association entre une 
exposition cumulative et la mortalité ou la morbidité, par exemple les maladies 
chroniques et la dégradation de la fonction pulmonaire; 

 Études transversales : axées sur l’association entre l’exposition actuelle et des 
paramètres comme la mortalité et des effets cardiovasculaires ou respiratoires. De telles 
études sont souvent appliquées à l’étude des effets chroniques ou à long terme en lien 
avec la pollution atmosphérique, mais ce modèle peut aussi être utilisé pour en étudier 
les effets aigus. 

La plupart des récentes études épidémiologiques sur les effets aigus impliquent le recours aux 
séries chronologiques. Toutefois, les mêmes données obtenues grâce à ce modèle peuvent 
être analysées tant à partir de séries chronologiques (p. ex. régression de Poisson) que  les 
méthodes de cas croisé; incidemment,  plus de chercheurs ont utilisé cette dernière approche 
au cours des dernières années. Les récentes études portant sur la mortalité aiguë et les 
hospitalisations comprennent l’étude de problèmes respiratoires et cardiovasculaires. 

Dans le cas des études de séries chronologiques, les données portant sur les résultats 
quotidiens sur la santé ainsi que celles sur les concentrations quotidiennes de polluants 
atmosphériques subissent d’importantes variations saisonnières, sous-saisonnières et 
quotidiennes ainsi que des effets associés aux tendances à long terme. À un certain moment, 
les modèles additifs généralisés (MAG) avec lissage de nuage de points par régression robuste 
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localement pondérée (lissage LOWESS) sont devenus la méthode standard pour tenir compte 
de ces fluctuations temporelles dans les études de séries chronologiques. Cependant, cette 
technique a été reconnue pour être à l’origine d’évaluations biaisées du risque et des erreurs 
types si les paramètres par défaut de la fonction de MAG du progiciel S-plus étaient utilisés, 
bien que de nouvelles analyses systématiques utilisant des techniques plus appropriées aient 
indiqué que l’association avec les particules était maintenue dans la majorité des études (HEI 
2003). La plupart des chercheurs ont par la suite utilisé des techniques qui n’étaient pas 
affectées par ce biais (p. ex. les modèles linéaires généralisés [MLG] avec des fonctions splines 
naturelles, ou des MAG avec des critères de convergence plus stricts). Dans le cadre de la 
présente évaluation, il est signalé qu’une étude a eu recours à  la méthode des MAG et qu’elle 
pourrait être affectée par ce type de biais. 

Dans la mesure du possible, l’analyse qui suit  n’a considéré que les estimations de risque les 
plus élevées (qu’elles soient ou non significatives du point de vue statistique) d’études qui ont 
été réalisées au Canada, aux États-Unis, en Europe et en Australie. Les résultats des études 
provenant d’autres endroits s’avèrent moins pertinents en raison de différences liées par 
exemple aux niveaux d’exposition, au climat et au mode de vie et ces études sont abordées 
plus brièvement ici. Par ailleurs, lorsque c’est possible et pertinent, les estimations du risque (le 
ratio du risque par rapport au taux ainsi que les risques relatifs et un intervalle de confiance de 
95 %) ont été converties en pourcentage d’augmentation du risque par hausse standardisée de 
10 µg/m3 d’une fraction granulométrique donnée de PM, en présumant une association linéaire 
entre la pollution atmosphérique liée aux PM et des problèmes de santé spécifiques. Une telle 
approche vise à permettre les comparaisons entre les diverses études, 

 

14.5.1 Mortalité 

14.5.1.1 Sommaire des évaluations précédentes 

Le RES pour les PM publié en 1999 reconnaissait l’existence d’une association entre 
l’exposition à court terme aux PM et la mortalité toutes causes confondues d’après les résultats 
d’études épidémiologiques menées dans 20 villes situées en Amérique du Nord, en Amérique 
latine et en Europe. Pour chaque augmentation de 10 µg/m3 de PM10, le risque de mortalité 
anticipé variait de 0,4 % à 1,7 %, avec des concentrations moyennes de PM10 allant  de 28 
µg/m3 à 115 µg/m3. Le RES soulignait la cohérence des résultats  obtenus en divers endroits 
présentant des mélanges de polluants variés, fournissant ainsi des preuves convaincantes de 
l’effet d’une exposition aux PM sur la santé. 

Des incertitudes importantes demeuraient toutefois, comme les effets associés aux 
composantes particulières des PM ainsi que la  possible classification erronée de l’exposition 
découlant de l’utilisation de données de stations mesurant les concentrations de polluants dans 
l’air ambiant plutôt que des données d’exposition personnelle. Le déplacement de la mortalité, 
ou effet dit « de récolte », qui soutient que la pollution atmosphérique ne fait que devancer de 
quelques jours le décès de personnes déjà très vulnérables (ce qui réduit les conséquences 
d’une exposition à la pollution sur la santé publique) a aussi été identifié  comme étant un 
élément méritant une attention particulière. 

Santé Canada a, dans la section de la mortalité des critères de qualité de l’air ambiant (AQCD) 
2004 de l’EPA pour les PM, établi huit principaux constats. Premièrement, les résultats liés à la 
mortalité (généralement positifs et statistiquement significatifs) étaient semblables et d’une 
ampleur similaire à ceux de l’évaluation de 1996 de l’EPA, avec des associations positives et 
significatives avec les PM2.5 et les PM10, mais des preuves non concluantes pour les PM10–2.5 et 



 

191 

Évaluation scientifique canadienne du smog - Volume 2: Effets sur la santé 

les particules ultrafines (PUF). Cependant, les résultats des études couvrant plusieurs villes ont 
révélé de plus hauts niveaux d’hétérogénéité que les études du rapport précédent. 
Deuxièmement, l’importance de la sélection du modèle pour le traitement des données a été 
mise en évidence, comme démontré par la controverse touchant les MAG; ceci illustre bien la 
nécessité de procéder à des analyses de sensibilité des données pour tout modèle sélectionné. 
Le troisième élément était la conclusion indiquant que, bien que d’autres polluants confondent 
l’effet de la matière particulaire dans une certaine mesure, ils n’influent généralement pas sur 
l’importance des estimations du risque lié aux PM. Quatrièmement, le rôle des composantes 
particulières des PM a été évalué en Amérique du Nord et dans des études canadiennes;  les 
résultats obtenus ont révélé  que la mortalité associée aux PM pourrait être reliée au NO2, aux 
sulfates et au coefficient de transmission (COH). Une variation des effets observés en divers 
endroits a cependant été constatée. Cinquièmement, il a été rapporté dans les études 
américaines sur la répartition des sources que la pollution anthropique représentait un facteur 
important dans la hausse de mortalité prévue, alors que les résultats d’études sur le matériel 
crustal demeuraient négatifs. Sixièmement, des études récentes  sur la mortalité spécifique à 
une cause ont confirmé les effets des PM sur la mortalité totale non accidentelle, avec des 
estimés plus élevés liés au risque cardiovasculaire, respiratoire et cardiorespiratoire. 
Septièmement, les analyses des décalages ont, de façon générale, indiqué  un effet maximal 
dans un délai de 0 à 1 jour, certaines études rapportant un deuxième pic après un décalage de 
3 à 4 jours. Des preuves d’effets plus importants ont aussi été rapportées quand les mesures 
étaient prises pour des décalages de plusieurs jours. Finalement, l’EPA américaine a conclu 
que les études sur la mortalité aiguë à l’étude dans cette évaluation ne fournissaient pas de 
preuves sérieuses de l’existence d’un seuil d’effets. Une telle existence pour les PM signifierait 
qu’il existe des concentrations sous lesquelles une exposition ne produit aucun effet néfaste 
peu importe la durée d’exposition ou les autres conditions environnementales. La présence 
éventuelle d’un seuil a été évaluée à partir de l’examen de la forme de la courbe dose-effet de 
l’exposition aux PM dans plusieurs études à court terme (p. ex. Daniels et coll., 2000) et à long 
terme (Pope et coll., 2002); dans les deux cas, les analyses ont révélé une association quasi 
linéaire entre l’exposition aux PM et la mortalité, sans seuil apparent. Pope (2000) a présenté 
une analyse convaincante de la question et a conclu qu’il n’existait aucune preuve de 
l’existence d’un seuil pour la mortalité cardiopulmonaire reliée à l’exposition aux PM. 

14.5.1.2 Mortalité toutes causes confondues 

Un nombre considérable d’études sur la mortalité aiguë provenant d’Amérique du Nord (26), 
d’Europe et d’Australie (19), d’Asie, d’Amérique latine et du Mexique (11) ont été passées en 
revue dans le cadre de la présente évaluation. Ces analyses récentes ont été menées dans 
diverses conditions, à l’aide de différentes approches et de différents modèles statistiques. La 
majorité des études suivaient le modèle par séries chronologiques; 10 études de cas croisé ont 
aussi été recensées. 

Les analyses impliquant plusieurs polluants ont fait l’objet de 14 études. La plupart des études 
utilisaient les PM10 comme paramètre de mesure des PM (n = 40); les PM2.5 ont été utilisées 
dans 13 études et les fumées noires (BS), dans 10 études. D’autres mesures incluaient le 
coefficient de diffusion de la lumière (bsp), le coefficient de transmission (COH), les particules 
totales en suspension et les particules ultrafines. 

Afin d’accroître l’efficacité statistique, plusieurs chercheurs ont utilisé des modèles couvrant 
plusieurs villes. Cette approche présente également d’autres avantages, comme celui d’éviter 
les biais liés à la publication susceptibles de survenir dans les études de séries chronologiques 
couvrant une seule ville. (Anderson et coll. [2005] ont démontré  l’existence de biais liés à la 
publication dans des études de mortalité, des admissions à l’hôpital et des symptômes de la 
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toux accrus en lien avec les PM.) Environ 30 études sur la mortalité aiguë couvrant plusieurs 
villes sont incluses dans la présente évaluation, y compris des publications des deux plus 
importants projets des dix dernières années : la National Mortality and Morbidity Air Pollution 
Study (NMMAPS) aux États-Unis et le projet sur l’approche européenne face à la pollution 
atmosphérique et à la santé (APHEA) en Europe.  

14.5.1.2.1 Études canadiennes 

Un total de sept études canadiennes a été publié au cours de la période d’évaluation. Parmi ces 
études, signalons la méta-analyse réalisée par les chercheurs canadiens Stieb et coll. (2002). 
Ces derniers ont étudié la mortalité quotidienne totale,  la mortalité chez les personnes âgées 
(plus de 65 ans) ainsi que la mortalité respiratoire à partir d’études réalisées en Amérique du 
Nord et en Amérique du Sud, en Europe, en Asie, en Australie et en Nouvelle-Zélande. Les 
concentrations moyennes quotidiennes de PM10 (avec une moyenne de 26,9 µg/m3 pour ce qui 
est des données canadiennes et 34,3 µg/m3 pour les données américaines), de monoxyde de 
carbone (CO), de dioxyde d’azote (NO2) et de dioxyde de soufre (SO2) et la concentration 
quotidienne maximale d’ozone ont été utilisées aux fins d’analyse. Pour les estimations liées 
aux modèles présentant un seul ou plusieurs polluants, la cause du décès (respiratoire et 
circulatoire), l’âge et la saison (chaude et froide) ont aussi été pris en compte. Diverses 
méthodes (filtre linéaire de Shumway, lissage LOWESS, séries de Fourier, fonctions splines à 
lissage, techniques d’autorégression ou variables fictives) ont été utilisées pour tenir compte 
des cycles temporels et des conditions atmosphériques. Même si elles ne présentent pas toutes 
la même efficacité, toutes les études qui avaient eu recours à des méthodes qui prenaient en 
compte les effets de confusion du temps (en incluant au moins l’humidité relative ou la 
température comme covariable) ont été incluses dans l’analyse. Les estimations de l’excès de 
risque groupé de la mortalité ont été calculées à l’aide de modèles à effet fixe ou aléatoire 
lorsque la variance entre les études était supérieure à zéro. L’hétérogénéité entre les études a 
en partie été prise en compte en utilisant les différences dans la variation des concentrations de 
polluants. Afin d’évaluer les sources d’hétérogénéité pour des estimations spécifiques à un 
endroit donné, les estimations du risque et les erreurs types ont subi une régression en fonction 
de variables indépendantes simples représentant la moyenne ou la médiane et l’écart-type de la 
concentration du polluant atmosphérique ainsi que le taux de mortalité de l’étude examinée. La 
régression en fonction des valeurs moyennes ou médianes a été pondérée par la variance 
inverse du pourcentage de l’excès de mortalité de cette étude. Les particules totales en 
suspension et les fumées noires ont été converties en concentrations de PM10 par des facteurs 
de 0,55 et 2,2, respectivement. 

Dans le modèle à un polluant, les excès de risque groupé de la mortalité toutes causes 
confondues étaient de 0,63 % (IC à 95 % : 0,48 à 0,76 %) par hausse de 10 µg/m3 de PM10; 
dans les modèles à plusieurs polluants (comprenant O3, SO2, NO2 et CO), l’estimation du risque 
groupé était réduite, mais demeurait significative (0,38 %, erreur type de 0,09). Les particules 
fines ont révélé des associations significatives, avec un risque accru de 1,09 % (IC à 95 % : 
0,65 à 1,47 %) par hausse de 10 µg/m3 de PM2.5 dans l’estimation groupée (n = 18) de le 
modèle à un polluant; le résultat rattaché au modèle couvrant plusieurs polluants a été réduit à 
0,71 % (IC à 95 % : 0,33 à 1,03 %). En raison des problèmes associés à l’utilisation de MAG, 
les auteurs ont publié une version actualisée de cette méta-analyse, ne prenant en 
considération que des études n’ayant pas utilisé des MAG non paramétriques (Stieb et coll., 
2003). Une augmentation de 10 µg/m3 de PM10 a été associée à une plus petite hausse de la 
mortalité pour le modèle à un polluant : 0,41 % (IC à 95 % : 0,25 à 0,6 %). Dans le modèle 
couvrant plusieurs polluants, les résultats se sont avérés semblables à ceux des analyses 
initiales, avec des estimations du risque réduites comparativement aux résultats provenant du 
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modèle à un polluant, mais encore significatifs à 0,32 % (IC à 95 % : 0,16 à 0,51 %). Une fois 
révisé, le risque lié aux fines particules était légèrement significatif avec une hausse de 0,82 % 
(IC à 95 % : 0 à 1,63 %) pour une augmentation de 10 µg/m3 de PM2.5 dans l’estimation 
groupée utilisant les modèles à un polluant, mais augmentait pour les modèles à plusieurs 
polluants avec une hausse de 0,87 % (IC à 95 % : -0,65 à 2,35 %). 

Burnett et coll. (2004) ont réalisé une étude  des données de 1981 à 1999 afin d’étudier les 
effets d’une exposition à court terme au NO2 sur le taux de variation quotidien de mortalité de 
12 villes canadiennes; des données sur le SO2, le CO, l’O3, et les PM2.5 et les PM10 ont aussi été 
recueillies dans le cadre de cette analyse grâce à un ensemble de stations de mesure de l’air 
ambiant. La moyenne des valeurs quotidiennes moyennes de PM10 et de PM2.5 pour l’ensemble 
des villes était de 11,4 µg/m3 et 12,8 µg/m3, respectivement. Dans l’analyse principale, une 
augmentation de 10 µg/m3 de PM10 a été signicativement associée à un accroissement de 
0,47 % de la mortalité totale dans les modèles à un  polluant, mais a diminué à 0,07 % après la 
prise en compte du NO2 (association positive non statistiquement significative). Une hausse de 
10 µg/m3 de PM2.5 (moyenne  établie à partir d’un échantillon réalisé tous les six jours à l’aide 
de stations dichotomiques) a également été associée à une hausse positive (0,60 %) mais non 
statistiquement significative de la mortalité totale non accidentelle, en tenant compte des 
conditions atmosphériques et des tendances temporelles propres aux différentes villes. Cette 
étude a révélé un effet considérable du NO2 qui s’est avéré insensible à toutes les valeurs de 
PM  mesurées tous les six jours. Toutefois, les chercheurs ont noté que dans les analyses 
reposant sur la base de données quotidiennes TEOM  (uniquement disponibles de 1998 à 2000 
pour 11 des 12 villes), les modèles à deux polluants analysant le NO2 et les PM2.5 révélaient 
une réduction considérable de l’estimation du risque pour le NO2 (de 0,85 % à 0,32 % [IC à 
95 % : -0,64 à 1,28 %] par 10 ppb), alors que l’estimation pour les PM2.5 n’avait connu qu’une 
réduction de 1,13 % à 0,98 % (IC à 95 % : -0,16 à 2,12 %) par 10 µg/m3. 

Deux études  ont été réalisées à Vancouver (C.-B.). Vedal et coll. (2003) ont examiné la 
possibilité qu’il existe un seuil pour les PM10 en utilisant la base de données TEOM des dix 
stations de mesure; ils ont constaté un effet statistiquement significatif pour la mortalité totale 
après un décalage de 2 jours pendant l’hiver, mais non pour l’été ni pour l’année entière 
(données non fournies, graphique seulement), avec une moyenne de la concentration 
quotidienne moyenne de PM10 de 14,4 µg/m3. L’association avec les PM10 en hiver a toutefois 
disparu dans le modèle à deux polluants avec le NO2. Les auteurs ont conclu que ces résultats 
indiquaient une absence de seuil pour les PM10. En utilisant aussi les données des stations 
centrales de mesure de l’air ambiant, les résultats d’une deuxième étude (Villeneuve et coll., 
2003) ont fourni certaines indices d’une association avec  une hausse de 2,39 % (IC à 95 % : -
0,32 à 5,12 %) de la mortalité toutes causes confondues IC à 95% pour une augmentation de 
10 µg/m3 de PM10 d’après une moyenne d’un décalage de 3 jours (niveau moyen quotidien de 
19,6 µg/m3). Aucune relation statistiquement significative n’a été observée entre les PM2.5 
obtenues par l’entremise de la base de données TEOM et la mortalité toutes causes 
confondues;  une association négligeable a toutefois été observée entre les données 
dichotomiques de PM2.5 et la mortalité toutes causes confondues (2,84 % [IC à 95 % : -0,19 à 
5,95 %] par hausse de 10 µg/m3 de PM2.5 après un décalage de 2 jours) pour un niveau 
quotidien moyen de 11,6 µg/m3. 

D’autres études canadiennes ne couvrant qu’une seule ville ont examiné les effets de la 
pollution atmosphérique sur la mortalité totale au sein de sous-populations potentiellement 
vulnérables. Ainsi, une étude réalisée à Montréal par Goldberg et coll. (2006) a utilisé des 
données de 1984 à 1993 pour évaluer l’association entre la pollution atmosphérique et la 
mortalité chez les personnes âgées (65 ans et plus) atteintes du diabète, ou du diabète et 
d’autres maladies (p. ex. cancer, maladie cardiovasculaire ou respiratoire). Les résultats ont 
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révélé des associations significatives entre la plupart des polluants et la mortalité quotidienne 
pour le diabète; une hausse de 10 µg/m3 de PM2.5 a été associée à une augmentation de 
8,82 % (IC à 95 % : 1,9 à 16,24 %) de la mortalité quotidienne des individus atteints de diabète 
avec un décalage de 3 jours. La même augmentation de PM2.5 a aussi été reliée à une hausse 
de 3,89 % (IC à 95 % : 0,7 à 7,2 %) de la mortalité quotidienne non accidentelle pour un 
décalage de 0 jour chez les individus souffrant de diabète avant le décès. Des associations 
significatives ont également été rapportées chez les individus aux prises avec le diabète et 
d’autres maladies un an avant le décès, pour un décalage moyen de 3 jours. Le niveau 
quotidien moyen de PM2.5 était de 17,4 µg/m3. 

À Hamilton (Ontario), Jerrett et coll. (2004) ont réalisé une étude dont le but était d’évaluer le 
risque de mortalité lié à l’exposition à la pollution atmosphérique. Les polluants atmosphériques 
(matière particulaire telle que mesurée par le COH et le SO2) ont été mesurés à l’aide des 
stations centrales de mesure de l’air ambiant, et les données sur l’exposition ont été divisées en 
cinq zones (Downtown, Industrial North, West End, South Mountain, East End) selon la 
proximité des stations de mesure. Les résultats pour les modèles d’étude du COH dans les 
diverses zones ont démontré des associations significatives avec la mortalité dans les secteurs 
présentant des conditions socioéconomiques précaires. Dans ces secteurs (Downtown, 
Industrial North et East End), les périodes de décalage d’une journée les plus significatives pour 
le COH ont présenté une hausse de la mortalité allant de 5 à 8 %, alors que les excès de risque 
de mortalité sur plusieurs jours variaient de 6 à 14 %. Dans les modèles régionaux, le COH et le 
SO2 ont été associés de manière significative à la mortalité. Les excès de risque pour une 
hausse du COH moyen (0,42 unités) pour les décalages individuels les plus significatifs (de 1, 2 
et 3 jours) étaient identiques avec une augmentation de 3 % (P < 0,05), alors que les effets 
observés après des décalages de plusieurs jours (de 1 à 3 jours et de 0 à 3 jours) augmentaient 
d’environ 6 % (P < 0,05). 

14.5.1.2.2 Études américaines 

De nombreuses études américaines ont été recensées, parmi lesquelles plusieurs ont utilisé la 
base de données couvrant plusieurs villes de la NMMAPS, un  ensemble de données 
possédant une puissance statistique importante et permettant l’étude d’une grande variété 
d’enjeux de santé. L’étude initiale de la NMMAPS a été publiée en 2000 (Samet et coll., 2000; 
HEI, 2000) et des études ultérieures ont analysé cette base de données plus en détail afin 
d’examiner des questions telles que les biais associés aux MAG, les seuils potentiels au sein de 
la population, les différences géographiques, la confusion découlant des saisons et des 
conditions atmosphériques, les variations liées à la fréquence d’échantillonnage, les 
corrélations entre les polluants et l’utilisation des stations de mesure. Dominici et coll. (2003) 
ont étudié les aspects géographiques des résultats de la NMMAPS sur la mortalité pour la 
période de 1987 à 1994 et ont observé des risques de mortalité plus élevés dans l’est des 
États-Unis et en Californie. Dans l’ensemble, cette étude a révélé qu’une hausse de 10 µg/m3 
de PM10 était associée à une hausse de la mortalité de 0,22 % (intervalle postérieur (IP) de 
95 % : 0,1 à 0,38 %). 

Le même groupe (Dominici et coll., 2005) a analysé à nouveau les données de la NMMAPS afin 
d’évaluer les biais potentiels associés aux MAG lorsque les critères de convergence par défaut 
étaient utilisés. Les auteurs ont rapporté une diminution de l’estimation initiale du risque de 
mortalité de 0,41 % (erreur type postérieure = 0,06) à 0,27 % par 10 µg/m3 de PM10 quand les 
MAG reposant sur des critères plus stricts étaient appliqués et à 0,21 % (erreur type postérieure 
= 0,06) avec les MLG utilisant des fonctions splines cubiques naturelles; dans les deux cas, les 
résultats sont demeurés statistiquement significatifs. Cette nouvelle analyse a révélé que les 
études impliquant plusieurs villes étaient moins touchées par une sous-estimation de l’erreur 



 

195 

Évaluation scientifique canadienne du smog - Volume 2: Effets sur la santé 

type des MAG que celles impliquant une seule ville. Dans tous les cas, les effets des PM sur la 
mortalité ne pouvaient être attribués à aucun autre polluant. Une analyse de sensibilité des 
fonctions de lissage des facteurs de confusion (temps, température et humidité) pour neuf 
scénarios a indiqué des estimations des effets variant de 0,17 % à 0,32 %, avec une forte 
preuve d’association entre la mortalité non accidentelle et une hausse de 10 µg/m3 de PM10. 

Dans une étude visant à analyser les seuils potentiels pour la mortalité associée aux PM, 
Daniels et coll. (2004) ont pris en compte trois modèles concentration-réponse utilisant des 
données sur les PM10 et la mortalité pour 20 villes de la NMMAPS de 1987 à 1994. Un modèle 
de fonction spline cubique naturelle a affiché une relation linéaire sans seuil pour le risque relatif 
pour la mortalité toutes causes confondues et la mortalité cardiorespiratoire, alors que pour les 
causes autres que cardiorespiratoire, un seuil apparent a été identifié autour de 50 µg/m3 de 
PM10. Pour la mortalité totale et cardiorespiratoire, un modèle log-linéaire sans seuil a été 
préféré à un modèle avec seuil et au modèle à fonction spline, selon les critères d’information 
d’Akaike. 

L’hypothèse du déplacement de la mortalité a aussi été investiguée par Dominici et coll. (2003) 
à l’aide d’un sous-ensemble de la base de données de la NMMAPS portant sur des données 
chronologiques quotidiennes sur la pollution atmosphérique, le temps et la mortalité à 
Pittsburgh (Pennsylvanie), à Minneapolis (Minnesota), à Chicago (Illinois) et à Seattle 
(Washington), pour la période de 1987 à 1994. Les taux de mortalité quotidienne ont été 
groupés par classe d’âge (moins de 65 ans, de 65 à 75 ans, plus de 75 ans) et par cause de 
décès. La méthode utilisée reposait sur une décomposition de Fourier des séries 
chronologiques sur la pollution atmosphérique en un ensemble de variables indépendantes 
d’exposition, chacune représentant diverses échelles de temps (méthode de la régression du 
domaine temporel). Des risques relatifs de mortalité plus élevés ont été mesurés en lien avec la 
pollution atmosphérique par les PM selon des échelles de temps plus longues (14 jours à 2 
mois) comparativement aux échelles plus courtes (1 à 4 jours), démontrant ainsi que 
l’association entre la pollution atmosphérique par les PM et la mortalité n’implique pas 
seulement un décalage de quelques jours du moment du décès chez les individus ayant une 
santé très fragile. 

Roberts et Martin (2006) ont utilisé les données de la NMMAPS afin d’évaluer un modèle 
hiérarchique bayésien à deux niveaux conçu pour surmonter l’effet de la fréquence 
d’échantillonnage, qui peut limiter l’évaluation de périodes de plus d’une journée en raison de 
données d’exposition disponibles uniquement pour des intervalles plus longs (p. ex., dans le 
cas d’un échantillonnage réalisé tous les six jours). Les résultats issus de ce nouveau modèle 
ont révélé qu’une augmentation de 10 µg/m3 de PM10 était associée de façon significative à une 
hausse de la mortalité totale de 12 % (erreur type de 0,037). Zeka et Schwartz (2004) ont quant 
à eux utilisé un modèle hiérarchique de Schwartz et Coull en trois étapes pour réduire l’erreur 
d’une classification potentiellement erronée associée à l’utilisation des données des stations de 
mesure et à la forte corrélation observée entre les polluants atmosphériques (PM10, SO2, NO2, 
CO et O3). Les résultats ont indiqué qu’une hausse de 10 µg/m3 de PM10 était associée avec un 
risque légèrement supérieur à celui calculé  par Dominici et coll. (2005), avec une hausse de la 
mortalité quotidienne totale de 0,24 % (IC à 95 % : 0,05 à 0,42 %). 

Les questions liées aux saisons ont été explorées dans d’autres analyses de la base de 
données de la NMMAPS. La possibilité d’une variation saisonnière influant sur les effets de la 
pollution atmosphérique sur la mortalité a ainsi été étudiée à l’aide de données tirées de la 
NMMAPS de 1987 à 2000 à partir de modèles hiérarchiques bayésiens semi-paramétriques et 
avec une concentration quotidienne moyenne de PM10 de 27,1 µg/m3 (Peng et coll., 2005). Une 
association statistiquement significative a été constatée dans l’analyse sur la mortalité couvrant 
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toutes les saisons (hausse de 0,19 % [IP de 95 % : 0,10 à 0,28 %] par hausse de 10 µg/m3 de 
PM10 après un décalage d’un jour). Cette association est demeurée significative en été après un 
décalage d’un jour (0,36 % [IP de 95 % : 0,11 à 0,61 %]) en utilisant les données provenant de 
100 villes. Dans les modèles à deux polluants, l’estimation du risque de PM10 non 
statistiquement significative pendant l’été, calculée selon 45 villes (avec les données 
disponibles sur l’O3, le NO2, les PM10 et le SO2), a toutefois diminué après inclusion de l’O3; 
cette estimation a augmenté avec le SO2 et est même devenue statistiquement significative une 
fois combinée au NO2. Dans une autre étude, Welty et Zeger (2005) ont étudié la capacité des 
séries chronologiques à contrôler adéquatement l’effet de confusion éventuel des saisons et 
des conditions de température. Les résultats ont indiqué que le temps et la saison ne 
contribuaient pas à une association artificielle entre les PM10 et la mortalité; à l’échelle 
nationale, une hausse de 10 µg/m3 de PM10 après un décalage d’une journée a été 
significativement associée à un risque de mortalité accru de 0,2 %.Plusieurs autres études ont 
été réalisées aux États-Unis à partir de différentes sources de données. Ostro et coll. (2006) ont 
effectué une analyse par séries chronologiques des données de neuf comtés très populeux de 
la Californie afin d’évaluer le risque de mortalité associé au taux régional de PM2.5, en utilisant 
les données des stations centrales de mesure (la moyenne des moyennes quotidiennes dans 
l’ensemble des villes variait de 14 µg/m3 à 29 µg/m3). Parmi les aspects évalués figuraient l’âge, 
le sexe, le groupe ethnique et le lieu du décès. Une augmentation de 10 µg/m3 de PM2.5 a été 
associée à une hausse de 0,6 % (IC à 95 % : 0,2 à 1,0 %) de la mortalité toutes causes 
confondues, avec une exposition moyenne de deux jours (décalage de 0 à 1 jour) dans tous les 
comtés regroupés. Des associations statistiquement significatives ont aussi été signalées chez 
les personnes âgées (plus de 65 ans) avec une hausse de 0,7 % (IC à 95 % : 0,2 à 1,1 %) pour 
les individus de race blanche, les femmes et les diabétiques, de même que pour les décès 
survenant hors de l’hôpital. Avec le même décalage (délai de 2 jours), les risques de mortalité 
toutes causes confondues  ont varié de -0,3 % (IC à 95 % : -1,5 à 0,9 %) dans Kern County à 
2,3 % (IC à 95 % : 1,0 à 3,6 %) dans Orange County. Dans les modèles à multiples polluants, 
l’effet des PM2.5 a été réduit après inclusion du CO et du NO2 (qui connaissaient une forte 
corrélation avec les PM), mais pas après inclusion de l’ozone; de plus, la mortalité chez les 
personnes âgées n’a pas été affectée par l’inclusion de quelque polluant gazeux que ce soit. 

Toujours aux États-Unis, Fuentes et coll. (2006) ont utilisé les meilleures données spatiales 
disponibles sur les PM pour examiner la hausse hypothétique du taux de mortalité tout en 
tenant compte des variables de confusion (facteurs météorologiques et socioéconomiques). La 
période d’étude était le mois de juin 2000; les concentrations de PM ont été fournies par deux 
réseaux de stations d’échantillonnage avec des analyses d’échantillonnage quotidiennes, tous 
les trois jours et tous les six jours. Les données ont été modélisées à l’aide d’une régression de 
Poisson selon un modèle généralisé hiérarchique bayésien. La moyenne des concentrations 
moyennes de PM10 et de PM2.5 pour le mois de juin était de 3,01 µg/m3 et de 6,6 µg/m3, 
respectivement. Les taux les plus élevés de mortalité ont été observés dans les états de l’est et 
dans le sud de la Californie. En moyenne, une hausse de 10 µg/m3 de PM2.5 a été associée à 
une augmentation de la mortalité totale de 6,6 % (écart-type de 0,76 %). Le risque relié aux 
PM10 était environ la moitié de celui lié aux PM2.5, soit 3,01 % (écart-type de 0,42 %), sauf au 
Texas, où les grosses particules affichaient des valeurs très élevées. 

Plusieurs études cas croisées ont aussi été menées aux États-Unis. Dans l’une d’elles, 
Schwartz (2004a) a utilisé les données 14 villes recueillies de 1986 à 1993 afin d’évaluer 
l’approche par cas croisé comme  solution alternative à l’approche non paramétrique de lissage 
utilisée pour le contrôle des saisons et des conditions de température. Les valeurs quotidiennes 
de PM10 ont été échantillonnées de manière à éviter les problèmes liés aux méthodes 
d’échantillonnage tous les six jours. Les corrélations liées aux stations d’un comté donné ont 
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été calculées en excluant les stations de l’ensemble des comtés dans le 10e percentile le plus 
bas. Les données de pollution le jour du décès ont été jumelées aux données sur la pollution de 
7 à 15 jours avant et après le décès, avec une moyenne médiane de PM10 dans l’ensemble des 
villes variant de 23 µg/m3 à 33 µg/m3. Une hausse de 10 µg/m3 de PM10 a été associée à une 
augmentation de 0,36 % (IC à 95 % : 0,22 à 0,50 %) de la mortalité découlant de causes 
internes. La combinaison de toutes les strates (faire correspondre les jours de contrôle à la 
température ou changer la méthode d’échantillonnage pour les jours de contrôle) a eu peu 
d’impact sur cette valeur (0,33 % [IC à 95 % : 0,19 à 0,46 %]). Une analyse de sensibilité a 
révélé que la concordance avec la température avait peu d’impact sur l’estimation antérieure de 
l’effet, avec des valeurs légèrement supérieures à celles obtenues sans appariement. La forme 
de la relation concentration-réponse a aussi été examinée en traçant la courbe du pourcentage 
de  hausse de décès (par rapport aux jours de référence affichant des PM10 inférieurs à15 
µg/m3) pour des écarts de concentrations de particules de 15 à 24, 25 à 34 et de plus de 45 
µg/m3. Les résultats obtenus correspondaient une relation linéaire entre les concentrations 
ambiantes et la mortalité. À l’aide des mêmes données et de méthodes très similaires, Schwartz 
(2004b) a également évalué l’effet de confusion des autres polluants gazeux. Cette recherche a 
révélé une association statistiquement significative entre les PM10 et la mortalité (0,45 % [IC à 
95 % : 0,12 à 0,79 %] par augmentation de 10 µg/m3) et des résultats semblables après 
association avec l’ozone ou le SO2 pour un décalage de 0 et 1 jour (0,45 % [IC à 95 % : 0,12 à 
0,79 %] et 0,81 % [IC à 95 % : 0,47 à 1,16 %], respectivement). 

Zeka et coll. (2005) ont réalisé une étude cas croisée à l’aide de données provenant de 20 villes 
américaines pour la période de 1989 à 2000. Ici encore, les valeurs de PM10 ont été obtenues à 
partir de stations centrales de mesure et l’algorithme décrit par Schwartz (2004a) a été utilisé 
pour calculer  la moyenne des  PM des diverses stations; cette moyenne  quotidienne des PM10 

pour l’ensemble des villes a été estimée se situer dans une plage de valeurs allant de 15,9 
µg/m3 à 37,5 µg/m3. Cette étude était orientée sur le décalage et sur certaines caractéristiques 
propres à la collectivité telles que la prévalence d’une climatisation centrale, la densité de la 
population, la proportion de personnes âgées et le pourcentage des PM lié à la circulation. 
Dans le modèle à retards échelonnés sans contrainte, une hausse de 10 µg/m3 de PM10  a été 
associée à la mortalité toutes causes confondues après un décalage de 1 jour (0,33 % [IC à 
95 % : 0,19 à 0,47 %]), de 2 jours (0,15 % [IC à 95 % : 0,03 à 0,27 %]) et de 3 jours (0,45 % [IC 
à 95 % : 0,25–0,65 %]), ce qui témoigne de la durabilité de l’effet  observé. De plus, la densité 
de la population et le pourcentage des PM provenant du trafic routier ont été signalés comme 
modifiant l’effet des PM10.  

Dans une étude ultérieure, à l’aide de méthodes semblables et de données d’exposition 
identiques, les mêmes chercheurs ont examiné l’effet de facteurs modificateurs tels que le sexe, 
le niveau d’instruction (mesure approximative du statut socioéconomique), le lieu du décès, la 
saison et d’autres aspects liés à la santé sur la mortalité associée à l’exposition aux particules 
(Zeka et coll. 2006a). Les résultats ont révélé qu’une hausse de 10 µg/m3 de PM10 était 
associée à une augmentation de 0,42 % de la mortalité toutes causes confondues (IC à 95 % : 
0,26 à 0,58 %) pour des concentrations moyennes de PM, une et deux journées avant le décès. 
La même hausse de des PM10 a également été associée à une augmentation de 0,25 % (IC à 
95 % : 0,01 à 0,49 %) du risque de mortalité toutes causes confondues chez les individus de 
moins de 65 ans, comparativement à une hausse de 0,64 % (IC à 95 % : 0,44 à 0,84 %) dans le 
groupe d’individus âgés de plus de 75 ans. Un diagnostic secondaire d’accident vasculaire 
cérébral comme cause concourante a été associé de façon significative à un risque accru de 
mortalité toutes causes confondues de 0,85 % (IC à 95 % : 0,30 à 1,40 %), par rapport à une 
hausse de 0,32 % (IC à 95 % : 0,14 à 0,50 %) en l’absence d’un accident vasculaire cérébral 
secondaire (α = 0,10). La présence de pneumonie augmentait aussi l’effet des PM10 sur la 
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mortalité totale non accidentelle, sur la mortalité par accident vasculaire cérébral et par infarctus 
du myocarde. Aucun résultat n’a révélé une différence quant à la mortalité toutes causes 
confondues selon le sexe ou la race. De faibles niveaux d’instruction (moins de huit ans de 
scolarité) et des niveaux modérés (8 à 12 ans d’études) ont été associés à une hausse non 
statistiquement significative de la mortalité, comparativement à un niveau d’instruction élevé (13 
ans et plus). Par ailleurs, une différence significative a été observée en fonction du lieu de 
décès, qui s’est avérée trois plus élevée pour les décès survenant à l’extérieur de l’hôpital. 
Finalement, l’étude des effets saisonniers a révélé que la transition de l’été à l’hiver (c.-à-d. 
printemps et automne) était associée à une mortalité plus élevée toutes causes confondues; cet 
effet n’était toutefois pas statistiquement significatif.  

Une autre étude cas croisé réalisée dans 27 collectivités américaines importantes a examiné la 
force de l’association entre les PM et la mortalité (mortalité totale non accidentelle, respiratoire, 
cardiovasculaire et accident vasculaire cérébral) de 1997 à 2002, ainsi que l’influence de divers 
facteurs (Franklin et coll., 2007). Les collectivités ont été sélectionnées selon la disponibilité de 
mesures quotidiennes de PM2.5 obtenues des stations de mesure fixes. Dans le cadre d’une 
analyse groupée des estimations, une augmentation de 10 µg/m3 de PM2.5 (moyenne de la 
moyenne quotidienne dans l’ensemble des villes variant de 9,3 µg/m3 à 28,5 µg/m3) a été  
associée à une hausse de 1,21 % de la mortalité toutes causes confondues (IC à 95 % : 0,29 à 
2,14 %) pour un décalage d’une journée. Une fois les analyses complétées en vue de 
déterminer les facteurs susceptibles de modifier les effets possibles, l’âge, le sexe (femmes > 
hommes), la zone géographique (est > ouest), l’atteinte de la norme nationale américaine de 
qualité de l’air ambiant (NAAQS) concernant les PM2.5 (zones inférieures à la NAAQS > zones 
supérieures à la NAAQS) et la prévalence de la climatisation (zones à faible prévalence de 
climatisation > zone à haute prévalence de climatisation) ont tous démontré des associations 
significatives avec le risque de mortalité toutes causes confondues. 

D’autres études américaines ont été recensées, incluant des études menées dans une seule 
ville (études réalisées dans des conditions homogènes). Klemm et coll. (2004) ont étudié la 
mortalité toutes causes confondues au sein de populations de personnes âgées de deux 
comtés de Géorgie, dans le cadre d’une étude de séries chronologiques utilisant des MLG. La 
qualité de l’air a été évaluée à partir de 15 indicateurs de la qualité de l’air de la banque de 
données de l’étude Aerosol Research and Inhalation Epidemiological Study : PM2.5, masse de 
grosses particules, carbone organique, carbone élémentaire, hydrocarbures oxygénés, 
hydrocarbures autres que le méthane (HCNM), NO3, SO4, surface de contact et nombre de 
particules ultrafines, CO, SO2, NO2 et O3. Les données sur les polluants ont été obtenues d’un 
seul lieu de mesure localisé au centre-ville d’Atlanta, avec une moyenne de la concentration 
quotidienne moyenne de PM2.5 de 19,62 µg/m3. Les polluants atmosphériques étaient inclus 
dans les modèles au moyen de deux méthodes : linéaire ou fonctions splines cubiques à 
lissage. Le modèle par défaut (nœuds mensuels) a révélé des effets positifs et statistiquement 
significatifs pour une hausse de 10 µg/m3 de PM2.5 pour la mortalité toutes causes confondues 
chez les individus de 65 ans et plus (risque accru de 5,52 %, rapport t = 2,95). La même hausse 
des PM2.5 était également statistiquement significative dans un modèle avec nœuds tous les 
trois mois (risque accru de 4,05 %, rapport t = 2,48). Dans une autre étude réalisée à Cook 
County (Illinois), Bateson et Schwartz (2004) ont appliqué une approche  cas croisé 
directionnelle avec une régression logistique conditionnelle pour évaluer la mortalité chez les 
personnes âgées qui avaient déjà été hospitalisées en raison d’une maladie cardiaque ou 
pulmonaire. La concentration moyenne de PM10 de 37,6 µg/m3 a été calculée à l’aide d’un 
algorithme qui prenait en compte les moyennes et les variances obtenues des diverses stations 
de mesure de l’EPA. Pour chaque hausse de 10 µg/m3 de PM10, le risque de mortalité 
augmentait de 1,14 % (IC à 95 % : 0,44 à 1,85 %). Un risque accru a par ailleurs également été 
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observé chez les hommes (1,3 % [IC à 95 % : 0,3 à 2,3 %]) comparativement aux femmes 
(1,00 % [IC à 95 % : 0,1 à 1,9 %]). Les personnes présentant des maladies cardiaques et 
pulmonaires, celles personnes ayant reçu un diagnostic d’infarctus du myocarde et celles ayant 
le diabète ont aussi révélé un risque plus élevé. 

L’association entre la mortalité aiguë et la matière particulaire a aussi été étudiée dans deux 
comtés des États-Unis (Moolgavkar, 2003). Dans Cook County (Illinois), les données 
quotidiennes liées aux PM10 ont été obtenues par l’entremise du réseau américain AIRS (Area 
Information Records System), alors que dans le Los Angeles County (Californie), les données 
obtenues le sixième jour sur les PM2.5 et les PM10 ont été fournies par l’EPA de la Californie. 
Dans les analyses à un polluant, les PM10 étaient significativement associées à la mortalité 
dans Cook County (moyenne quotidienne médiane de 35 µg/m3) après un décalage de 0, 1 et 3 
jours (0,4 %, 0,4 % et 0,3 %, respectivement, par hausse de 10 µg/m3); dans les analyses 
couvrant deux polluants, cet effet était significatif après un décalage de 0 jour, après avoir inclus 
le NO2 et le CO (avec une augmentation du risque de 0,5 % dans les deux cas). Dans Los 
Angeles County (moyenne quotidienne médiane de 44 µg/m3), des associations statistiquement 
significatives ont été observées pour un décalage de 2 jours (0,6 %) et de 4 jours (0,4 %); 
toutefois, dans les analyses à deux polluants, les effets des PM10 étaient atténués et sont 
devenus non significatifs. Certaines associations statistiquement significatives ont aussi été 
signalées pour les PM2.5 à Los Angeles, avec une hausse de mortalité de 0,7 % la même 
journée pour le modèle à un seul polluant et avec des hausses de 0,9 % et 0,6 % pour les 
modèles à deux polluants, avec le CO et le SO2 respectivement. 

À Spokane (Washington), Slaughter et coll. (2005) ont étudié l’association entre la mortalité et 
diverses tailles de matière particulaire (PM1, PM2.5, PM10, PM10–2.5), et le CO. Les valeurs 
horaires de PM ont été obtenues de la base de données TEOM dans une zone commerciale et 
résidentielle, avec 90 % des concentrations quotidiennes de PM2.5 variant de 4,2 à 20,2 µg/m3 et 
de PM10 variant de 7,9 à 41,9 µg/m3. Les auteurs n’ont détecté aucune association avec 
quelque fraction granulométrique de particule que ce soit et aucune tendance précise n’a été 
observée quant à l’augmentation ou à la réduction des temps de décalage. 

Finalement, une étude intéressante a été réalisée à El Paso (Texas) par Staniswalis et coll. 
(2005), avec pour objectif l’évaluation de l’effet sur la santé des hausses horaires de PM10 dans 
une ville reconnue pour avoir des concentrations quotidiennes de PM relativement faibles. 
L’hypothèse était à l’effet que l’utilisation des concentrations quotidiennes moyennes sous-
estimait  l’association éventuelle entre la mortalité et les courts épisodes de pollution 
atmosphérique. Une autre hypothèse voulait que les diverses conditions météorologiques et les 
concentrations plus élevées de PM10 survenant au cours des soirées d’hiver augmentent les 
risques pour la santé à ce moment de la journée. En plus, la vitesse du vent pouvait contribuer 
aux variations de la toxicité de la matière particulaire, la faible vitesse du vent étant associée à 
des inversions atmosphériques et à un emprisonnement des particules en milieu urbain, alors 
que la haute vitesse du vent était associée à de grosses particules du désert potentiellement 
contaminées par le plomb et l’arsenic. De telles situations compromettaient l’utilisation des 
concentrations quotidiennes moyennes de PM10 (qui variaient de 0,2 à 133,4 µg/m3) pour 
étudier les possibles associations avec la mortalité. Les auteurs ont eu recours à  l’analyse en 
composantes principales (ACP), la vitesse de vent servant de substitut au profil chimique et de 
taille de la matière particulaire. L’effet du temps et de la saison sur la mortalité quotidienne a été 
évalué à l’aide d’un modèle log-linéaire. Les variables fictives étaient incluses dans le modèle 
pour la hausse de population et les jours de la semaine; le modèle de référence était équivalant 
à une spline cubique de lissage pour le temps. Dans le modèle avec un décalage allant jusqu’à 
3 jours, la moyenne des points de rosée et de la température, les jours froids, les jours humides 
et les jours chauds et humides ont aussi été pris en considération. Dans une analyse de 
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régression avec les résultats de l’ACP en matière de PM10 et avec un décalage de 3 jours 
(modèle I), une hausse horaire de 34 µg/m3 des PM10 (équivalant à une hausse quotidienne de 
10 µg/m3 de PM10) pour la valeur de crête en soirée a été associée  à une hausse moyenne de 
la mortalité quotidienne de 2,06 % (p = 0,04). Dans le modèle III (régression de Poisson et PM10 

quotidiennes), la même hausse de la moyenne quotidienne de PM10 n’était pas 
significativement associée à la mortalité (1,7 %, p = 0,10). Dans le modèle II (résultats de l’ACP 
I [PC1] transformés), une augmentation de 10 µg/m3 de PM10  a été associée à une hausse de 
la mortalité de 0,36 à 15 % trois jours plus tard pour une vitesse des vents faible à modérée, 
d’après les valeurs maximales et minimales des résultats de la PC1, respectivement. La même 
gamme de résultats de la PC1 a entraîné une hausse de seulement 0,076 à 3,01 % de la 
mortalité trois jours plus tard selon une vitesse de vent élevée. Cette étude a révélé une 
association statistiquement significative entre les mesures horaires de PM et la mortalité 
quotidienne; une telle association aurait été autrement masquée si les mesures quotidiennes de 
PM provenant de multiples stations avaient été utilisées. Les auteurs de l’étude ont suggéré que 
le regroupement des données provenant des stations de mesure de plusieurs villes ne devrait 
être réalisé que lorsque les résultats de l’ACP concordent. 

14.5.1.2.3 Études européennes 

De nombreuses études impliquant plusieurs villes européennes et analysant l’association entre 
la pollution atmosphérique et la mortalité aiguë ont été recensées pour la période de 2002 à 
2006. Parmi ces études, plusieurs publications proviennent de l’étude APHEA. L’APHEA est un 
projet qui s’est déroulé de 1991 à 1995 et qui portait sur les données de pollution 
atmosphérique de 15 villes; ce projet a été suivi d’un second projet, l’APHEA-2, qui couvrait 30 
villes. Une étude de séries chronologiques de cinq ans a aussi analysé les effets de la pollution 
atmosphérique sur la mortalité dans 28 villes (Aga et coll., 2003). Dans un modèle à effets fixes, 
une hausse quotidienne de 10 µg/m3 de PM10 a été associée à des hausses de mortalité 
respectives de 0,71 % (IC à 95 % : 0,60 à 0,83 %) et 0,79 % (IC à 95 % : 0,66 à 0,92 %) chez 
tous les sujets et chez les individus âgés de plus de 65 ans, avec des concentrations 
quotidiennes moyennes de PM10 de 15 à 66 µg/m3. Fait à signaler, de plus grandes 
concentrations moyennes de NO2 à long terme ont été associées à des effets des PM plus 
importants. Un climat chaud et sec provoquait aussi un risque accru, ce qui pourrait être 
attribuable à une plus grande exposition aux particules extérieures; de plus, les villes affichant 
de plus grandes proportions de personnes âgées présentaient des effets plus importants. Enfin, 
les fumées noires ont été associées à la mortalité chez les personnes âgées (0,6 % [IC à 95 % : 
0,5 à 0,8 %]) et dans le groupe de tous âges (0,5 % [IC à 95 % : 0,4 à 0,6 %]). 

Touloumi et coll. (2005) ont étudié l’effet de confusion associé à une épidémie de grippe sur les 
effets de la pollution atmosphérique (PM10, BS et NO2) dans sept villes couvertes dans l’APHEA 
(moyenne des concentrations quotidiennes moyennes de PM10 variant de 13,7 à 40,2 µg/m3 

dans l’ensemble des villes). Après avoir tenu compte de l’épidémie de grippe au moyen de 
diverses méthodes, une augmentation de 10 µg/m3 des PM10 a été associée à des hausses de 
0,45 % (IC à 95 % : 0,26 à 0,69 %) à 0,67 % (IC à 95 % : 0,46 à 0,89 %) de la mortalité 
quotidienne avec un décalage de 0 à 1 jour. Aucune des méthodes utilisées n’a révélé d’effet de 
confusion significatif associé l’épidémie de grippe et à la mortalité reliée à la pollution. 

Dans une étude précédente réalisée par la même équipe de recherche (Touloumi et coll., 
2004), les données sur les PM10 et le NO2 provenant de 20 villes européennes comprises dans 
l’APHEA ont été utilisées (moyenne quotidienne médiane de 40 µg/m3). Les modèles à un 
polluant ont révélé une augmentation de la mortalité de 0,71 % (IC à 95 % : 0,60 à 0,83 %) et 
de 0,67 % (IC à 95 % : 0,50 à 0,90 %) par hausse de 10 µg/m3 de PM10 pour ce qui est des 
modèles à effets fixes et aléatoires, respectivement. Dans les modèles à deux polluants, après 
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avoir pris en compte le NO2, une hausse de 10 µg/m3 de PM10 sur une période de 24 heures 
était associée à une augmentation de 0,42 % du nombre total quotidien de décès (IC à 95 % : 
0,28 à 0,54 %) dans un modèle à plusieurs variables à effets fixes. Dans le modèle à une seule 
variable à effets fixes, la même hausse de PM10 était associée à une mortalité accrue de 0,41 % 
(IC à 95 % : 0,27 à 0,55 %). Depuis que le NO2 est reconnu comme facteur de confusion de 
l’association des PM10 et de la mortalité, des tests ont été réalisés pour évaluer si la 
concentration de NO2 à long terme était susceptible de modifier l’effet une fois que la 
concentration quotidienne de NO2 était prise en compte. Les résultats de cette analyse 
indiquent même des estimations moins importantes de l’effet. Les estimations révisées de la 
mortalité associées à une hausse de 10 µg/m3 des PM10 étaient de 0,11 % (IC à 95 % : 0,03 à 
0,20 %) et de 0,15 % (IC à 95 % : 0,07 à 0,23 %) pour chaque 10 µg/m3 de concentration 
moyenne de NO2 à long terme dans les modèles à une variable à effets fixes et dans le modèle 
à multiples variables à effets fixes, respectivement. Les auteurs ont conclu que l’association 
entre les PM10 et la mortalité était indépendante des concentrations de NO2 (un indicateur de la 
pollution provenant de la circulation routière), mais que le NO2 agissait tout de même comme un 
élément modificateur de l’effet une fois que l’effet de confusion était pris en compte, ce qui 
suggère une toxicité plus élevée des particules provenant du trafic routier. 

Samoli et coll. (2005) ont étudié la forme de la relation concentration-effet entre les PM10 et la 
mortalité dans 22 villes comprises dans l’APHEA, ainsi qu’entre les fumées noires et la mortalité 
dans 15 de ces villes. Des modèles de régression à spline pénalisée ont été conçus pour 
chaque ville et ont été combinés à l’ensemble des courbes concentration-effet pour les PM10 et 
les fumées noires. Les courbes affichaient une forme grossièrement linéaire pour ce qui est de 
la mortalité totale et cardiovasculaire, bien que celles pour la mortalité respiratoire aient été 
sous-linéaires en fonction de concentrations moins grandes. D’après les critères d’information 
d’Akaike, les modèles linéaires étaient beaucoup mieux adaptés aux données que les modèles 
de seuil et un peu mieux que les modèles à fonction spline. Une hétérogénéité considérable a 
été observée quant à la forme des courbes exposition-effet dans l’ensemble des villes, laquelle 
était, de l’avis des auteurs, en partie attribuable aux différences dans la composition de la 
pollution atmosphérique, au climat et à la santé des populations. 

La base de données de l’APHEA a également été utilisée pour évaluer l’hypothèse du 
déplacement de la mortalité. Zanobetti et coll. (2002) ont étudié cette hypothèse pour  la 
mortalité dans 10 grandes villes de 1990 à 1997 (moyenne des moyennes quotidiennes des 
villes variant de 15,5 à 76,2 µg/m3). Les résultats ont démontré qu’à l’exception de Rome, 
l’estimation de l’effet des PM10 avait plus que doublé pour des périodes d’exposition allant 
jusqu’à 40 jours avant le décès, comparativement aux estimations pour un décalage de 0 à 1 
jour. L’effet d’une hausse de 10 µg/m3 de PM10 sur la mortalité globale totale pour les 10 villes 
était de 1,61 % (IC à 95 % : 1,02 à 2,20 %) pour une période de 40 jours, alors que pour un 
décalage de 0 à 1 jour, l’association était de 0,7 % (IC à 95 % : 0,43 à 0,97 %). De tels résultats 
indiquent que les évaluations du risque qui tiennent compte des associations pour de courts 
décalages sous-estiment le nombre de décès devancés en raison d’une exposition aux PM. 
Ces résultats n’ont fourni aucun indice qui permette de valider l’hypothèse du déplacement de 
la mortalité; ils ont plutôt suggéré que les effets associés à une exposition aux particules 
duraient beaucoup plus longtemps que quelques jours seulement (jusqu’à plus d’un mois). 

D’autres études sur la mortalité aiguë impliquant plusieurs villes ont été réalisées en France, en 
Espagne et en Italie. En France, les données de neuf grandes agglomérations  ont été 
analysées à l’aide de MAG; une analyse combinée a aussi été réalisée afin d’obtenir une 
estimation du risque pour toutes les villes (Eilstein et coll., 2004). Les modèles ont tenu compte 
de la température minimale et maximale, de l’humidité moyenne, de l’épidémie de grippe et du 
pollen, avec des estimations du risque pour des décalages de 0 à 1 jour et de 0 à 5 jours. Les 
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PM10 et les fumées noires ont été significativement associés à une hausse de la mortalité de 
0,8 % pour un décalage de 0 à 1 jour et à des hausses respectives de la mortalité de 1,0 % et 
1,2 % pour un décalage de 0 à 5 jours (aucun IC à 95 % fourni). 

En Espagne, Ballester et coll. (2002) ont évalué les effets d’une exposition à court terme à la 
pollution atmosphérique sur la mortalité dans 13 villes qui présentaient des conditions 
environnementales et sociodémographiques variées. Les données sur les polluants ont été 
obtenues à partir d’un réseau local, avec une moyenne des moyennes urbaines allant de 37,8 
µg/m3 à 45,1 µg/m3. Parmi les résultats, pour un décalage de 0 à 1 jour, la mortalité totale non 
accidentelle a été associée à des hausses de 10 µg/m3 des fumées noires moyennes en 24 
heures (0,8 % [IC à 95 % : 0,4 à 1,1 %]) dans un modèle à effets aléatoires et des PM10 (0,5 % 
[IC à 95 % : 0,1 à 1,0 %]) dans un modèle à effets fixes. Dans les analyses à deux polluants 
présentant une structure de décalage identique, les fumées noires ont été associées à la 
mortalité dans les modèles à effets aléatoires (hausse de 0,8 % [IC à 95 % : 0,3 à 1,3 %]) et 
fixes (hausse de 0,7 % [IC à 95 % : 0,4 à 1,1 %]). Les PM10 étaient aussi associées à une 
hausse de 1,3 % (IC à 95 % : 0,6 à 2 %) de la mortalité dans un modèle à effets fixes. 

En Italie, Biggeri et coll. (2005) ont réalisé une étude de séries chronologiques dans huit villes 
de 1990 à 1999. Les données sur l’air ambiant ont été obtenues d’un réseau de surveillance, en 
excluant les stations influencées par la circulation routière (la moyenne des moyennes 
quotidiennes urbaines variait de 36,5 µg/m3 à 77,6 µg/m3). L’épidémie de grippe a été prise en 
considération et la température a été modélisée par deux termes linéaires contraints à 21 °C, en 
tenant compte de l’effet décalé de la température. Les résultats ont démontré que tous les 
polluants (SO2, NO2, CO, PM10 et O3) étaient associés de manière significative à la mortalité. 
L’estimation globale de la mortalité totale non accidentelle pour un décalage de 0 à 1 jour, 
associée à une hausse de 10 µg/m3 de PM10, était de 0,98 % (IC à 95 % : 0,35 à 1,61 %) dans 
un modèle à effets aléatoires, et de 0,97 % (IC à 95 % : 0,27 à 1,69 %) selon une approche 
bayésienne. L’effet des PM10 était plus évident pendant la saison chaude (2,53 % [IC à 95 % : 
1,30 à 3,85 %]) que pendant la saison froide (0,54 % [IC à 95 % : -0,21 à 1,35 %]). Un axe 
nord-sud dans le niveau du risque a été observé pour la mortalité à la fois dans le modèle de 
première phase et dans le modèle bayésien propre à chaque ville. Les personnes âgées ont 
révélé  un risque de mortalité plus élevé dans les analyses individuelles de chaque polluant. 
Dans le cas des PM10, le modèle le plus complexe prédisait une hausse de 0,55 % (IC à 95 % : 
-0,51 à 1,74 %) pour les individus de moins de 65 ans et de 1,06 % (IC à 95 % : 0,21 à 1,95 %) 
pour les personnes âgées. 

Plusieurs études européennes portant sur une seule ville ont aussi été recensées. À Bordeaux 
(France), Filleul et coll. (2003) ont réalisé une étude axée sur la mortalité chez les personnes 
âgées. Les données sur la pollution atmosphérique ont été obtenues de quatre stations de 
mesure, qui représentaient des niveaux de pollution de fond à l’intérieur des villes, à l’exception 
des stations liées à l’industrie ou à la circulation routière (moyenne des fumées noires 
moyennes sur 24 heures de 16,96 µg/m3). Une hausse de 10 µg/m3 des fumées noires a été 
associée à une augmentation de la mortalité de 1,5 % (IC à 95 % : 0,3 à 2,8 %) pour un 
décalage de 0 jour. Les femmes âgées ont révélé un risque accru les jours où les niveaux de 
pollution étaient élevés (fumées noires moyennes de 30,1 µg/m3) comparativement aux jours où 
il y avait peu de pollution (fumées noires moyennes de 7,4 µg/m3), avec un risque relatif 
approché (RRA) de 5,2 (IC à 95 % : 1,32 à 20,65) après ajustement pour les fumées. La même 
équipe a publié les résultats de trois analyses additionnelles. Toujours à Bordeaux et à l’aide 
des mêmes mesures de la pollution de l’air, Filleul et coll. (2004a) ont examiné l’effet de la 
pollution atmosphérique sur la mortalité à court terme chez les résidents de 1988 à 1997. Dans 
la population de tous âges, une association entre une hausse de 10 µg/m3 des fumées noires et 
la mortalité quotidienne totale a été observée (1,4 % [IC à 95 % : 0,2 à 2,7 %] pour un décalage 
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moyen 2 jours à l’aide d’un MAG et une fonction de lissage LOWESS, et 1,9 % [IC à 95 % : 0,5 
à 3,3 %] à l’aide d’un MAG et d’une fonction spline pénalisée à lissage), alors qu’un modèle 
réparti présentant un décalage de 0 à 5 jours a indiqué une hausse de 1,9 % de la mortalité (IC 
à 95 % : 0,5 à 3,3 %) selon une moyenne de deux jours avec une fonction de lissage LOWESS 
et une hausse de 1,7 % (IC à 95 % : 0,2 à 3,3 %) dans un modèle à retards échelonnés avec 
une spline pénalisée. Des estimations de risque plus importantes ont été observées chez la 
population de personnes âgées, à l’exception de la mortalité cardiovasculaire. Pour un décalage 
moyen de 2 jours, l’association entre les fumées noires et la mortalité totale représentait 1,9 % 
(IC à 95 % : 0,6 à 3,3 %) avec le MAG et la fonction de lissage LOWESS, et 2,5 % (IC à 95 % : 
0,9 à 4,2 %) avec un MAG et une fonction spline pénalisée à lissage; l’association a été accrue 
à 2,8 % (IC à 95 % : 1,2 à 4,4 %) dans le modèle à retards échelonnés utilisant le lissage 
LOWESS pour un décalage de 0 à 5 jours, et à 2,0 % (IC à 95 % : 0,0 à 4,1 %) dans le modèle 
à retards échelonnés utilisant une spline pénalisée. 

Une étude ultérieure a tenté d’établir les caractéristiques susceptibles d’accroître le risque chez 
les personnes âgées exposées à la pollution atmosphérique (Filleul et coll., 2004b). La mortalité 
totale non accidentelle et cardiorespiratoire a été analysée avec l’approche  cas croisé et les 
risques relatifs approchés ont été calculés à l’aide de modèles de régression logistique 
conditionnelle. Une association positive mais non statistiquement significative a été observée 
entre une hausse de 10 µg/m3 des fumées noires (décalage de 3 jours) et une mortalité non 
accidentelle (RRA = 1,19 [IC à 95 % : 0,99 à 1,43]); cependant, plusieurs résultats 
statistiquement significatifs ont été observés pour des groupes spécifiques après un décalage 
de 3 jours. Chaque hausse de 10 µg/m3 des fumées noires a été associée à un RRA de 1,39 
(IC à 95 % : 1,06 à 1,82) chez les individus célibataires ou veufs, à un RRA de 1,30 (IC à 95 % : 
1,04 à 1,62) chez les individus non confinés à l’intérieur de la maison et à un RRA de 1,41 (IC à 
95 % : 1,05 à 1,90) chez les cols bleus. 

Toujours en France, à Le Havre, Filleul et coll. (2006) ont  réalisé une étude  dont l’objectif était 
d’évaluer les résultats d’études de séries chronologiques sur la pollution atmosphérique de 
1994 à 1997, à partir des résultats des stations de mesure de la pollution de fond, 
comparativement à celles qui mesuraient à proximité  des sources. L’association de la mortalité 
avec les fumées noires a été évaluée à l’aide de trois scénarios : un scénario urbain, un 
suburbain et un industriel. Les stations de mesure de la pollution de fond n’étaient pas 
influencées par des sources particulières comme les industries ou la circulation routière, alors 
que les stations de proximité étaient influencées par ces sources. Les stations existantes de 
mesure ont par la suite été classées comme étant plus ou moins influencées par les sources,  
c.-à-d. selon la proportion (exprimée en pourcentages) liée à l’influence des effets de la 
pollution de fond ou d’une source. Les stations mesurant la pollution de fond étaient influencées 
de 0 à 20 % par les effets de la pollution des sources et de 100 à 80 % par les effets de la 
pollution de fond, alors que les stations à proximité des sources de pollution étaient influencées 
de 30 à 50 % par les effets de la pollution des sources et de 70 à 50 % par les effets de la 
pollution de fond. Les niveaux quotidiens moyens de fumées noires au cours de la période 
d’exposition pour six stations de surveillance variaient de 8,53 µg/m3 à 13,76 µg/m3. Le plus 
haut risque de mortalité totale non accidentelle est demeuré non significatif (hausse de 2,19 % 
[IC à 95 % : -0,83 à 5,30 %]) avec 40 à 60 % des données provenant des stations mesurant la 
pollution de fond ou des sources représentant 10 µg/m3 de fumées noires. Aucune différence 
majeure n’a été observée entre les trois scénarios pour tout polluant ou toute cause de 
mortalité; toutefois, les stations situées à proximité des sources de pollution présentaient des 
intervalles de confiance plus grands. Les auteurs en ont conclu que dans Le Havre, l’utilisation 
des données des stations de mesure à proximité des sources de pollution ne modifiait pas de 
façon considérable l’association avec la mortalité et que les stations de mesure de la pollution 



 

204 

Évaluation scientifique canadienne du smog - Volume 2: Effets sur la santé 

de fond pourraient être utilisées dans le cadre d’une analyse de l’évaluation des risques si les 
données étaient représentatives de la qualité de l’air ambiant du secteur. 

Également à Bordeaux (France), Lepeule et coll. (2006) ont rapporté les résultats d’une analyse 
de survie dans un groupe d’individus exposés à la pollution atmosphérique. Dans ce modèle, 
les temps de survie ne sont pas regroupés et le modèle tient compte des facteurs individuels; il 
quantifie également la mortalité associée à l’exposition aux polluants atmosphériques. Les 
personnes âgées ont été sélectionnées de manière aléatoire dans le cadre d’une étude 
prospective des cohortes sur les facteurs cérébraux et fonctionnels liés au vieillissement. Les 
données sur les polluants atmosphériques ont été obtenues des mêmes stations que celles 
utilisées par Filleul (Filleul et coll., 2004a, 2004b). Chaque risque accru liée à un polluant a été 
modélisé à l’aide de modèles à risques proportionnels de Cox dépendants du temps, prenant en 
compte les facteurs de risque individuels comme le sexe, la fumée de cigarette et l’exposition 
professionnelle de même que la saison, le jour de la semaine, la température, l’humidité et 
l’épidémie de grippe. Des associations statistiquement significatives ont été observées entre la 
mortalité non accidentelle et une hausse de 10 µg/m3 des fumées noires avec un décalage de 3 
jours; les fumeurs et les anciens fumeurs ont présenté un risque de décès d’environ 50 % (IC à 
95 % : 14 à 97 %) supérieur à celui des non-fumeurs. Les femmes ont présenté un risque de 
décès inférieur à celui des hommes (6,1 % [IC à 95 % : 4,6 à 7,9 %]). Dans l’analyse de l’effet à 
retards échelonnés, après un décalage de 3 jours, on a pu observer une association positive 
non statistiquement significative pour les fumées noires (12 % [IC à 95 % : -1,0 à 0,26 %]). 
Aucun effet cumulatif significatif n’a été signalé. 

Dans une étude de séries chronologiques d’une durée de 8 ans réalisée dans les Pays-Bas, 
Fischer et coll. (2003) ont évalué l’association entre la pollution atmosphérique et la mortalité au 
sein de la population de personnes âgées. Les données sur la pollution atmosphérique (PM10 et 
fumées noires, NO2, SO2, CO, et O3) ont été recueillies auprès de 16 stations de mesure axées 
sur la population (concentration quotidienne moyenne de PM10 de 34 µg/m3). Les tendances 
saisonnières et à long terme, l’épidémie de grippe, la température ambiante, l’humidité relative, 
le jour de la semaine et les jours fériés ont été pris en considération dans le modèle. Des 
associations positives non significatives entre les PM10 et les fumées noires et la mortalité totale 
ont été observées chez les sujets âgés de 45 à 64 ans et de 65 à 74 ans; une association 
légèrement significative a été rapportée chez les individus de 75 ans et plus, avec un risque 
plus élevé et un intervalle de confiance plus étroit dans les groupes de personnes âgées. Une 
association négative non statistiquement significative a aussi été observée pour les PM10 chez 
les individus de moins de 45 ans, ce qui laisse anticiper un risque de mortalité totale non 
accidentelle accru chez les groupes de personnes âgées (aucune donnée numérique, 
graphiques seulement). 

À Helsinki (Finlande), Penttinen et coll. (2004) ont également publié les résultats d’une étude de 
séries chronologiques d’une durée de 8 ans. Dans un modèle à un polluant, une association 
significative a été signalée entre les PM10 (moyenne de la concentration moyenne quotidienne 
de 21 µg/m3) et la mortalité totale dans le groupe d’individus âgés de 64 à 75 ans, après des 
décalages de 1 et 2 jours (données non présentées). Aucune association cohérente n’a été 
observée entre les matières particulaires totales (MPT) et la mortalité totale dans le groupe de 
tous âges; une association positive a toutefois été observée entre les PM10 et la mortalité 
respiratoire. Dans les modèles à deux polluants, une association positive a aussi été observée 
entre la mortalité totale et la noirceur des MPT après un décalage d’une journée (une hausse de 
l’unité de 1 X 10-5 a été associée à une hausse de la mortalité de 2,06 % [IC à 95 % : 0,09 à 
4,06 %] en tenant compte de la tendance à long terme, de l’humidité, de la température, du jour 
de la semaine et des épisodes de grippe). 
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À Rome, Forastiere et coll. (2007) ont réalisé une étude  cas croisé sur la mortalité totale chez 
les résidents de moins de 35 ans afin d’évaluer l’influence du statut socioéconomique sur les 
effets sur la santé d’une exposition aux PM. Les valeurs quotidiennes de PM10 ont été obtenues 
de deux stations de mesure de l’air ambiant; de plus, les valeurs liées aux particules, au CO, au 
NOx et au benzène ont été modélisées pour 164 secteurs de la ville d’après les émissions 
provenant du trafic routier. Le statut socioéconomique et le revenu ont été répartis selon le 
quintile des émissions provenant de la circulation routière et les mauvaises conditions de santé 
chroniques avant les décès ont été organisées selon le statut socioéconomique. Quatre 
catégories de PM10 ont été définies à l’aide des émissions de PM. Les analyses ont révélé 
qu’une hausse de 10 µg/m3 de PM10 était significativement associée à la mortalité (1,1 % [IC à 
95 % : 0,7 à 1,6 %]) et des risques accrus de mortalité ont été rapportés chez les groupes à 
faible revenu ou à plus faible statut socioéconomique par rapport aux groupes à revenu plus 
élevé ou à statut socioéconomique plus important (1,9 % par rapport à 0,0 % et 1,4 % par 
rapport à 0,1 %, respectivement, aucun IC fourni). 

À Erfurt (Allemagne), Stolzel et coll. (2007) ont réalisé une étude de séries chronologiques afin 
d’évaluer le rôle des diverses fractions de PM sur la mortalité totale et cardiorespiratoire. Les 
données sur la pollution atmosphérique sur six années (PUF, PM2.5, PM10, CO, NO, NO2) ont 
été obtenues d’une station de mesure représentative située à 1 km du centre de la ville et à 
proximité d’une artère importante. Les niveaux quotidiens moyens de PM10 et de PM2.5 étaient 
de 32,3 µg/m3 et de 21,7 µg/m3, respectivement. L’étude a révélé certains résultats 
statistiquement significatifs avec les concentrations de PUF, principalement avec un décalage 
de 4 jours. Une hausse de l’intervalle interquartile (9 748 particules) des concentrations 
numériques (0,01 à 0,1) a été associée à une augmentation de la mortalité de 2,9 % (IC à 
95 % : 0,3 à 5,5 %) après un décalage de 4 jours; dans un modèle polynomial à retards 
échelonnés, la même hausse a été  associée à une augmentation de 4,2 % (IC à 95 % : 1,4 à 
7,0 %). D’autres valeurs positives et significatives d’ampleur semblable ont été mesurées avec 
d’autres fractions granulométriques de PUF. À titre de comparaison, la concentration de la 
masse (c.-à-d., PM2.5 et PM10) n’a pas été associée à la mortalité. Finalement, en Serbie, 
Bogdanovic et coll. (2006) ont réalisé une étude de séries chronologiques à partir de données 
de 2000 à 2003 de Nis, en utilisant des données tirées d’un réseau local de mesure des  
fumées noires. Des résultats statistiquement significatifs ont été obtenus pour la mortalité totale 
non accidentelle après un décalage de 0 jour (1,13 % [IC à 95 % : 0,08 à 2,2 %] par 
augmentation de 10 µg/m3 des fumées noires). 

14.5.1.2.4 Études australiennes 

Dans la seule étude provenant de l’Australie, Simpson et coll. (2005) ont réalisé une analyse 
par séries chronologiques dans quatre grandes villes (Brisbane, Melbourne, Perth et Sydney), 
afin de déterminer l’effet à court terme d’une exposition à la matière particulaire sur la mortalité, 
en utilisant des données des réseaux locaux de surveillance. Ils ont mesuré les PM10, les PM2.5, 
l’O3, le NO2 et la diffusion de la lumière par la néphélométrie (bsp 10-4 m-1). Les modèles ont 
tenu compte de la température quotidienne moyenne, de l’humidité relative, de la pression 
atmosphérique, du jour de la semaine, des jours fériés et de la grippe. Toutes les analyses 
comprenaient trois approches statistiques différentes : MAG, MLG et MAG à fonctions splines 
pénalisées. Les analyses impliquant  une seule ville ont été réalisées avec chacun des 
modèles, en utilisant un protocole reposant sur l’APHEA-2. Des méta-analyses ont par la suite 
été réalisées à l’aide de modèles à effets aléatoires, incluant des tests d’hétérogénéité entre les 
villes. Les moyennes après des décalages de 1 à 3 jours et de 0 à 1 jour ont été prises en 
considération. Les analyses qui impliquaient une seule ville ont révélé divers résultats pour la 
mortalité totale; cependant, les intervalles de confiance se chevauchaient, révélant ainsi qu’il 
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n’existait  aucune hétérogénéité significative. Par ailleurs, une faible variation a été observée 
dans les résultats des trois modèles, et les résultats des MAG S+ ont été utilisés afin de 
procéder à une analyse plus approfondie. Les concentrations moyennes de PM10 et de PM2.5 sur 
24 heures variaient selon la ville (16,30 à 18,20 µg/m3 et 7,5 à 9,3 µg/m3, respectivement). Une 
méta-analyse des estimations pour chacune des villes a aussi été réalisée pour chaque enjeu 
touchant la santé et des tests ont été effectués afin d’en déterminer l’hétérogénéité. Dans la 
méta-analyse des trois villes présentant des données de PM suffisantes, l’association avec la 
mortalité s’est avérée positive mais non statistiquement significative, avec une hausse de 0,2 % 
(IC à 95 % : -0,8 à 1,2 %) par augmentation de 10 µg/m3 de PM10 et une hausse de 0,9 % (IC à 
95 % : -0,7 à 2,5 %) pour la même augmentation des PM2.5. Toutefois, les bsp, un indicateur 
des particules fines, ont révélé des associations significatives avec la mortalité totale dans le 
groupe de tous âges; le plus haut risque signalé étant de 3,56 % (IC à 95 % : 1,21 à 5,97 %) 
par unité de bsp 10-4 m-1 après un décalage d’une journée. 

14.5.1.2.5 Autres études 

Onze études recensées dans le cadre de cette évaluation ont été réalisées dans des endroits 
susceptibles de différer des environnements canadiens. La plupart des recherches ont été 
achevées en Asie à des niveaux ambiants de PM10 qui avaient tendance à s’avérer 
significativement supérieurs à ceux mesurés au pays. Dans la seule étude multi-villes, Omori et 
coll. (2003) ont examiné les effets d’une exposition à la matière particulaire (SPM; équivalant 
aux PM10) chez les personnes âgées de 13 villes japonaises. Une association significative entre 
la matière particulaire et la mortalité a été observée après un décalage de 0 à 1 jour. Les 
personnes âgées ont par ailleurs été au cœur des autres études qui ont été recensées. À 
Bangkok (Thaïlande), Vajanapoom et coll. (2002) ont procédé à une analyse de séries 
chronologiques sur la mortalité dans plusieurs groupes d’âge, en utilisant les PM10 et un 
décalage moyen de 5 jours. Une association significative a été observée dans l’analyse du 
groupe de tous âges; toutefois, une fois stratifiée par âge, cet effet est devenu  non significatif 
dans le groupe des individus âgés de 55 à 64 ans, mais il est demeuré significatif dans les 
groupes des 65 à 74 ans et dans celui des 75 ans et plus. Cette étude a aussi révélé une 
tendance à l’accroissement du risque avec l’âge. À l’opposé, à Seoul (Corée du Sud), des 
résultats à peine significatifs ont été rapportés dans la population de personnes âgées après un 
décalage de 2 jours (Kim et Yang, 2005). Dans deux études réalisées à Shanghai (Chine), des 
relations significatives ont par ailleurs été observées entre les PM10 et la mortalité; une étude a 
utilisé un modèle  cas croisé (moyenne mobile de 2 jours) (Kan et Chen, 2003a), alors que 
l’autre a adopté le modèle par séries chronologiques (décalage de 0 jour) (Kan et Chen, 2003b). 
Dans la seul autre étude de type cas croisé menée à Kaoshiung, un centre industriel taïwanais, 
Tsai et coll. (2003a) n’ont observé aucune association entre l’exposition aux PM10 et la mortalité 
après un décalage de 1 jour. Dans d’autres études de séries chronologiques, une association 
significative entre les PM10 et la mortalité totale aiguë a été observée à Seoul (Kim et coll., 
2004), alors qu’une association négative non significative a été observée entre les PM10 et la 
mortalité quotidienne totale avec un décalage moyen de 0 à 2 jours à Taïpei, en Taïwan (Yang 
et coll., 2004a). Dans les études de séries chronologiques impliquant les PM2.5, aucune 
association avec la mortalité n’a été observée à Chongqing, en Chine (Venners et coll., 2003) ni 
dans cinq régions de la ville de Mexico (O’Neil et coll., 2004). Des associations positives mais 
non significatives ont par ailleurs été observées entre les événements de tempêtes de 
poussières d’Asie et la mortalité quotidienne à Taïpei après un décalage de 2 jours (Chen et 
coll., 2004a) et à Seoul en utilisant une moyenne mobile de 3 jours (Kwon et coll., 2002). 
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14.5.1.3 Mortalité respiratoire 

Les effets respiratoires résultant une exposition aiguë à la pollution atmosphérique sont connus 
depuis longtemps. Or, plusieurs des recherches qui ont investigué la mortalité respiratoire ont 
également étudié la mortalité non accidentelle. Par conséquent, la section qui suit sera axée sur 
les détails des résultats des études qui n’ont pas déjà été décrites  dans le cadre de la présente 
évaluation ainsi que sur les résultats spécifiques aux enjeux respiratoires des études 
mentionnées précédemment. 

La présente évaluation a tenu compte d’un grand nombre d’études sur la mortalité respiratoire 
aiguë provenant d’Amérique du Nord (13), d’Europe et d’Australie (13), et d’Asie et d’Amérique 
du Sud (12). La majorité (28) représentait des études de séries chronologiques, suivie d’études 
de type cas croisé (6) et d’études faisant appel à d’autres modèles (2). La plupart de ces études 
ont utilisé les PM10 comme paramètre de mesure. Seulement quatre études ont évalué les 
PM2.5, alors que les fumées noires ont servi à huit études (toutes en Europe). En ce qui 
concerne les particules en suspension, le COH et les PUF, ces paramètres ont été utilisés de 
façon restreinte. Les analyses couvrant plusieurs polluants ont été utilisées dans 10 études. 

14.5.1.3.1 Études canadiennes 

Quatre études canadiennes ont été prises en considération dans le cadre de la période 
d’examen de la présente évaluation, parmi lesquelles une méta-analyse réalisée par des 
chercheurs canadiens (Stieb et coll., 2002) et analysée à nouveau afin de remédier aux lacunes 
liées aux MAG (Stieb et coll., 2003). La plus récente étude a exploré les effets à court terme 
d’une exposition aux PM10 sur la mortalité respiratoire. Dans les modèles à un polluant, l’excès 
de risque groupé pour la mortalité respiratoire était de 1,32 % (erreur type de 0,9) par 
augmentation de 10 µg/m3 des PM10 (moyenne des concentrations quotidiennes moyennes de 
26,9 µg/m3 pour le Canada et 34,3 µg/m3 pour les États-Unis). Lorsque ces données ont été 
analysées une seconde fois en raison des lacunes associées à l’utilisation des MAG, l’excès de 
risque groupé a atteint 1,39 % en utilisant des méthodes qui n’avaient pas recours au MAG, et 
1,2 % par hausse de 10 µg/m3 des PM10 à l’aide de MAG; ces deux résultats étaient 
statistiquement significatifs (Stieb et coll., 2003). 

Deux autres études canadiennes ont été réalisées à Vancouver (Colombie-Britannique). 
D’abord, Vedal et coll. (2003) ont signalé un effet significatif des PM10 sur la mortalité 
respiratoire pour la période estivale avec des décalages de 1 et 2 jours. Dans les modèles à 
polluants multiples, l’effet sur la mortalité respiratoire avec un décalage d’un jour pour la période 
estivale a diminué et est devenu non statistiquement significatif après l’inclusion de l’ozone 
(aucune donnée fournie) avec une moyenne de concentration quotidienne moyenne de PM10 de 
14,4 µg/m3. L’autre étude (Villeneuve et coll., 2003) a examiné l’association entre la mortalité 
quotidienne et la pollution atmosphérique (niveau quotidien moyen de PM2.5 de 19,6 µg/m3), 
avec une stratification pour le revenu. Certaines associations positives non significatives ont été 
observées entre les PM2.5 et la mortalité respiratoire dans un décalage de 0 jour. Une hausse 
de 10 µg/m3 de PM2.5 (utilisant des données de la base de données de la TEOM) a été associée 
à un accroissement de 7,5 % (IC à 95 % : -4,1 à 20,5 %) de la mortalité respiratoire, alors que 
la même augmentation (mesurée à l’aide d’échantillonneurs dichotomiques) était associée à 
une hausse de 6,3 % (IC à 95 % : -3,0 à 16,3 %) de la mortalité respiratoire. Des associations 
positives ont également été observées avec les PM10 (0,66 % [IC à 95 % : -5,1 à 6,8 %] par 10 
µg/m3 pour un décalage de 0 jour) et le COH (3,7 % [IC à 95 % : -1,7 à 9,3 %] par unité de COH 
de 0,4 pour un décalage de 1 jour). Les résultats n’ont apporté aucune preuve de l’effet du 
statut socioéconomique sur la mortalité respiratoire dans le cas d’une exposition aux PM10 et à 
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la plupart des autres polluants, alors que pour les PM2.5, on observait un risque accru dans les 
groupes à revenu plus élevé. 

14.5.1.3.2 Études américaines 

Les neuf études américaines passées en revue couvraient plusieurs villes, et la majorité des 
données obtenues provenaient des stations centrales de mesure. D’abord, une  analyse des 
données de la NMMAPS (Dominici et coll., 2003) impliquant 88 zones urbaines importantes des 
États-Unis pour la période de 1987 à 1994 a révélé une association positive avec un décalage 
de 1 jour (0,31 % [IP à 95 % : 0,15 à 0,5 %] pour le risque de mortalité 
cardiovasculaire/respiratoire par hausse de 10 µg/m3 des PM10). L’effet sur les mortalités 
cardiovasculaire et respiratoire combinées s’est avéré supérieur à celui sur la mortalité totale ou 
associée à d’autres causes. À l’échelle nationale, les estimations les plus élevées du risque ont 
été observées dans la zone nord-est des États-Unis; sur le plan temporel, les estimations les 
plus élevées ont généralement été observées avec un décalage de 1 jour. L’analyse a enfin 
révélé que les tendances liées à la mortalité cardiovasculaire/respiratoire demeuraient 
semblables avec des effets des PM10 plus importants  dans la région du nord-est. 

Dans une recherche visant à investiguer la possibilité de l’existence de seuils au sein de la 
population pour la mortalité liée à l’exposition aux particules, Daniels et coll. (2004) ont eu 
recours à trois modèles concentration–effet couplés à  des données sur les PM10 et la mortalité 
pour 20 villes de la NMMAPS pour la période de 1987 à 1994. Au chapitre de la mortalité 
cardiorespiratoire et toutes causes confondues, un modèle à fonction spline cubique naturelle a 
révélé une relation linéaire sans seuil pour le risque relatif, alors que pour les causes autres que 
cardiovasculaire, un seuil est devenu apparent à environ 50 µg/m3 de PM10. Pour la mortalité 
totale et cardiorespiratoire, un modèle log-linéaire sans seuil a été préféré à un modèle avec 
seuil et à un modèle avec fonction spline, d’après les critères d’information d’Akaike. 

Dominici et coll. (2005) ont rapporté les résultats d’une étude de séries chronologiques qui 
réanalysait la NMMAPS à l’aide des données provenant de 90 villes. L’objectif de cette 
recherche était d’évaluer les biais potentiels associés à l’utilisation des MAG et des critères de 
convergence par défaut; à cette fin, les auteurs ont eu recours à des MAG comportant des 
critères plus stricts et à des MLG utilisant des fonctions splines cubiques naturelles. Les 
résultats ont indiqué que la tendance générale de la mortalité propre à une cause demeurait 
inchangée. L’estimation la plus élevée obtenue à partir des MLG était pour la mortalité 
cardiorespiratoire avec un décalage de 1 jour (hausse de 0,31 % [erreur type postérieure de 
0,09] par augmentation de 10 µg/m3 de PM10). Sur le plan régional, la tendance du risque est 
demeurée semblable, avec les estimations les plus élevées observées dans le nord-est, 
généralement avec  un décalage de 1 jour. La tendance liée à la mortalité cardiorespiratoire est 
également demeurée semblable, avec les effets les plus importants des PM10 dans la région du 
nord-est. Le test réalisé à l’aide de méthodes actualisées a révélé une plus faible hétérogénéité 
entre les estimations du risque spécifiques à une ville; cette analyse a aussi indiqué une faible 
sensibilité aux diverses approches de traitement des données. 

D’autres analyses de la base de données de la NMMAPS étaient disponibles en 2005. Dans 
une étude de séries chronologiques, Peng et coll. (2005) ont étudié la variation saisonnière de 
l’effet des PM10 sur la mortalité dans 100 villes américaines de 1987 à 2000 (concentration 
quotidienne moyenne de PM10 de 27,1 µg/m3). Certains résultats positifs ont été obtenus pour la 
mortalité cardiovasculaire et respiratoire, mais compte tenu que ces estimations étaient 
semblables à celles de la mortalité totale non accidentelle, les résultats n’ont pas été rapportés 
dans le document. Roberts et Martin (2006) ont aussi présenté les résultats d’une analyse des 
données de la NMMAPS provenant de 109 villes américaines pour la même période. Certains 
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résultats plus précis ont été obtenus avec un modèle alternatif, qui recueillait l’information sur la 
mortalité pour une période supérieure à 1 jour afin de remédier aux effets de la fréquence 
d’échantillonnage. L’estimation du risque pour la mortalité cardiovasculaire et respiratoire était 
de 0,17 % (écart-type de 0,047) pour une hausse de 10 µg/m3 de PM10. 

Dans neuf comtés de la Californie, Ostro et coll. (2006) ont signalé un effet positif significatif sur 
la mortalité respiratoire selon une exposition moyenne de 2 jours dans une étude de séries 
chronologiques (2,2 % [IC à 95 % : 0,6 à 3,9 %] par augmentation de 10 µg/m3 de PM2.5) avec 
des concentrations quotidiennes moyennes de 14 à 29 µg/m3. Dans une étude cas croisé 
réalisée dans 27 collectivités américaines, des résultats significatifs ont aussi été rapportés par 
Franklin et coll. (2007), avec des concentrations urbaines quotidiennes moyennes variant de 9,3 
à 28,5 µg/m3. Dans les analyses groupées, une hausse de 10 µg/m3 de PM2.5 a été associée à 
une augmentation de 1,78 % (IC à 95 % : 0,20 à 3,36 %) du risque de mortalité respiratoire, 
avec un décalage de 1 jour. Des risques plus faibles et souvent non significatifs ont été estimés 
en fonction d’autres périodes de décalage. Dans les analyses de la modification de l’effet, l’âge 
a été statistiquement associé à un risque plus élevé de mortalité respiratoire chez les individus 
de 75 ans et plus (1,85 % [IC à 95 % : 0,27 à 3,44 %] par hausse de 10 µg/m3 des PM2.5) 
comparativement aux individus de moins de 75 ans (1,53 % [IC à 95 % : -0,67 à 3,75 %]). Une 
hausse similaire des concentrations de PM2.5 a aussi révélé une association au niveau du sexe 
pour la mortalité respiratoire, avec des risques de 1,90 % (IC à 95 % : 0,14 à 3,65 %) chez les 
hommes et de 1,57 % (IC à 95 % : -0,22 à 3,35 %) chez les femmes. Les lieux communautaires 
ont été associés à divers niveaux de risque dans l’est (2,66 % [IC à 95 % : 0,14 à 3,65 %]) et 
dans l’ouest (0,67 % [IC à 95 % : -2,00 à 3,34 %]). Un risque plus élevé a par ailleurs été 
rapporté dans les collectivités présentant une concentration égale ou inférieure de PM2.5 de 15 
µg/m3 de PM2.5 conformément à la NAAQS (2,46 % [IC à 95 % : -0,49 à 5,42 %]), 
comparativement aux collectivités présentant une concentration supérieure à la NAAQS 
(1,42 % [IC à 95 % : -0.22 à 3,35 %]), pour une hausse de 10 µg/m3 en utilisant la concentration 
du jour précédent. Finalement, comme prévu, un risque accru a été observé dans les 
collectivités présentant une prévalence plus faible (25e percentile) de la climatisation (2,27 % [IC 
à 95 % : 0,27 à 4,27 %]) comparativement aux collectivités situées dans le 75e percentile 
(1,04 % [IC à 95 % : -1,29 à 3,37 %]). 

L’effet lié aux périodes de décalage et les caractéristiques propres à chaque ville (n = 20) 
étaient au cœur de l’étude cas croisé de Zeka et coll. (2005), étude qui a indiqué une moyenne 
des concentrations quotidiennes moyennes de PM10 pour l’ensemble des villes allant de 15,9 à 
37,5 µg/m3. Dans un modèle à retards échelonnés sans contrainte, une hausse de 10 µg/m3 
des PM10 a été associée à une augmentation de 0,41 % (IC à 95 % : 0,02 à 0,80 %) de la 
mortalité respiratoire pour un décalage de 2 jours et à une augmentation de 0,87 % (IC à 95 % : 
0,38 à 1,36 %) pour une estimation cumulative sur 3 jours. En ce qui concerne la pneumonie, la 
même hausse a été associée à un accroissement de 0,75 % (IC à 95 % : 0,14 à 1,36 %) pour 
un décalage de 2 jours et de 1,24 % (IC à 95 % : 0,46 à 2,02 %) pour une estimation cumulative 
sur 3 jours. Finalement, à l’aide du même modèle et de la même base de données, Zeka et coll. 
(2006a) ont étudié l’effet de facteurs comme le sexe, la race, le niveau d’instruction (indicateur 
du statut socioéconomique), le lieu du décès et la saison. Parmi les résultats, le risque de 
mortalité respiratoire augmentait de 0,87 % (IC à 95 % : 0,38 à 1,36 %) pour une hausse de 10 
µg/m3 de PM10 et un délai moyen de 2 jours. Toutefois, le sexe, la race, l’âge et l’instruction 
n’ont révélé aucune tendance quant au risque associé à la mortalité respiratoire. 

14.5.1.3.3 Études européennes 

Cinq études européennes réalisées dans plusieurs villes ont été prises en compte pour la 
période d’étude de 2002 à 2006. 
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Analitis et coll. (2006) ont dévoilé les résultats d’une étude sur la mortalité respiratoire dans 29 
centres européens à partir de la base de données de l’APHEA et des données de stations fixes 
de mesure (les moyennes médianes pour l’ensemble des villes variaient de 9 à 64 µg/m3). La 
température, l’humidité, la grippe, le jour de la semaine et les jours fériés ont été pris en 
compte, ainsi que certains autres événements inhabituels. Dans le modèle à effets aléatoires, 
une hausse de 10 µg/m3 (décalage de 0 à 1 jour) des PM10 et des fumées noires était 
respectivement associée à une augmentation de 0,71 % (IC à 95 % : 0,22 à 1,20 %) et 0,84 % 
(IC à 95 % : 0,11 à 1,57 %) de la mortalité respiratoire. Dans le modèle à retards échelonnés 
avec  décalage de 0 à 5 jours, les effets se sont avérés encore plus grands (avec 1,24 % [IC à 
95 % : 0,49 à 1,99 %] et 1,61 % [IC à 95 % : 0,56 à 2,66 %], également dans le modèle à effets 
aléatoires, pour les PM10 et les fumées noires, respectivement). Dans les modèles à deux 
polluants, les effets attribués aux PM10 ont diminué avec l’inclusion du SO2 ou du NO2 mais sont 
demeurés inchangés avec l’ozone. En ce qui touche les fumées noires, l’effet a aussi diminué 
avec le SO2 et le NO2, mais il a augmenté avec l’ozone. Les analyses de sensibilité des divers 
types de modèle ont indiqué une diminution des effets avec les fonctions splines naturelles, 
alors que l’utilisation d’une fonction de lissage LOWESS et de degrés de liberté décroissants 
entraînait des risques accrus. Une analyse de l’hétérogénéité des effets des fumées noires 
propres à une ville sur la mortalité respiratoire a indiqué des effets plus importants dans les 
villes dont le  taux de mortalité par cancer du poumon ajusté pour l’âge et la proportion de 
personnes âgées étaient plus élevés. 

Samoli et coll. (2005) ont examiné la forme de la relation concentration–réponse entre les PM10 
et la mortalité dans 22 villes de l’APHEA, de même qu’entre les fumées noires et la mortalité 
dans 15 de ces villes. Des modèles de régression avec spline pénalisée ont été conçus pour 
chaque ville et ont par la suite été combinés pour définir des courbes concentration-réponse 
pour les PM10 et les fumées noires. Ces courbes se sont avérées grossièrement linéaires pour 
la mortalité totale et cardiovasculaire, mais les courbes de la mortalité respiratoire étaient sous-
linéaires  à des concentrations plus faibles. Selon les critères d’information d’Akaike, les 
modèles linéaires correspondaient beaucoup mieux aux données que les modèles avec seuil et 
un peu mieux que les modèles à fonction spline. On a finalement observé une hétérogénéité 
considérable dans la forme des courbes exposition-effet pour l’ensemble des villes, un 
phénomène que les auteurs attribuent en partie aux différences dans la composition de la 
pollution atmosphérique, au climat et à la santé des populations. 

En France, Eilstein et coll. (2004) ont réalisé une étude de séries chronologiques de la mortalité 
dans neuf villes; les auteurs ont observé des effets statistiquement significatifs pour la mortalité 
respiratoire avec 1,9 % de hausse du risque par augmentation de 10 µg/m3 de PM10 et 2,1 % 
pour la même augmentation des fumées noires, et pour un décalage de 0 à 5 jours [aucun 
intervalle de confiance fourni]). En Italie, Biggeri et coll. (2005) ont orienté  leurs recherches sur 
la mortalité totale ou d’origine cardiovasculaire et respiratoire dans huit villes italiennes pour la 
période de 1990 à 1999. Une hausse de 10 µg/m3 de PM10 a été significativement associée à la 
mortalité respiratoire (décalage de 0 à 1 jour) dans un modèle à effets fixes (1,74 % [IC à 95 % : 
0,44 à 3,05 %]) et dans l’approche bayésienne (1,71 % [IC à 95 % : 0,02 à 4,66 %]). 
Finalement, en Espagne, Ballester et coll. (2002) ont révélé des associations significatives pour 
les PM10, les fumées noires et les MPT; parmi les résultats, un excès de risque de 1,3 % (IC à 
95 % : 0,1 à 2,6 %) de la mortalité respiratoire (décalage de 0 à 1 jour) a été rapporté pour un 
accroissement de 10 µg/m3 des PM10, également dans un modèle à effets fixes. 

Huit études européennes impliquant une seule ville ont été recensées durant la période de 2002 
à 2006. Trois d’entre elles ont été réalisées par le groupe de Filleul en France. La première, à 
Bordeaux, a révélé un effet significatif entre les fumées noires et la mortalité respiratoire dans 
les groupes de tous âges et chez les personnes âgées (65 ans et plus) (Filleul et coll., 2004a). 
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Dans la population de tous âges, l’association avec une hausse de 10 µg/m3 des fumées noires 
était de 4,3 % (IC à 95 % : 0,0 à 8,8 %) pour un décalage de 0 à 1 jour et de 6,9 % (IC à 95 % : 
1,6 à 12,4 %) pour un décalage échelonné de 0 à 5 jours. Dans le modèle avec splines 
pénalisées, ces risques étaient accrus à 7,4 % (IC à 95 % : 2,3 à 12,8 %) pour un décalage de 
0 à 1 jour et à 7,6 % (IC à 95 % : 2,0 à 13,5 %) pour un décalage échelonné de 0 à 5 jours. 
Dans la population de personnes âgées, l’association entre les fumées noires et la mortalité 
respiratoire était de 3,7 % (IC à 95 % : -0,8 à 8,4 %) pour un décalage de 0 à 1 jour et de 8,2 % 
(IC à 95 % : 2,8 à 13,8 %) pour un décalage échelonné de 0 à 5 jours. Encore une fois, les 
risques augmentaient quand les splines pénalisées étaient utilisées : à 8,4 % (IC à 95 % : 3,1 à 
13,9 %) pour un décalage de 0 à 1 jour et à 9,2 % (IC à 95 % : 3,4 à 15,3 %) pour un décalage 
échelonné de 0 à 5 jours. Le niveau moyen de fumées noires au cours de l’étude était d’environ 
17 µg/m3. 

La deuxième étude de type cas croisé avait pour but  d’identifier les facteurs de risque pour les 
individus exposés à la pollution atmosphérique (Filleul et coll., 2004b). Certains résultats 
statistiquement significatifs ont été observés avec un décalage de 3 jours. Pour chaque hausse 
de 10 µg/m3 des fumées noires, l’augmentation du risque de mortalité cardiorespiratoire était de 
30 % (IC à 95 % : 1 à 68 %) dans la population totale à l’étude. Des effets plus importants ont 
été observés chez certains sous-groupes : 39 % (IC à 95 % : -6 à 107 %) chez les femmes, 
52 % (IC à 95 % : 3 à 125 %) chez les individus de plus de 84 ans, 336 % (IC à 95 % : 15 à 
1 554 %) chez les individus ayant obtenu un diplôme d’études secondaires ou ayant un niveau 
d’études plus élevé, 62 % (IC à 95 % : 7 à 145 %) chez les célibataires, 42 % (IC à 95 % : 3 à 
94 %) chez les individus n’étant pas confinés au lieu de résidence, 78 % (IC à 95 % : 17 à 
171 %) chez les ceux atteints de dyspnée et 66 % (IC à 95 % : 5 à 162 %) chez ceux qui 
avaient une angine de poitrine. 

Menée à Le Havre, la troisième étude évaluait l’influence du lieu de la mesure d’exposition 
(Filleul et coll., 2006). En ce qui touche la mortalité respiratoire, une hausse de 10 µg/m3 des 
fumées noires a été associée à une augmentation de 4,13 % (IC à 95 % : -6,5 à 15,97 %) dans 
la station à indicateur équilibré, avec une pondération de 40 à 60 % des données obtenues des 
stations de mesure de la pollution de fond et de celles situées à proximité des sources de 
pollution et une hausse de 5,34 % (IC à 95 % : -1,11 à 4,89 %) quant aux mesures obtenues 
des stations de mesure de la pollution de fond (p. ex., avec une pondération de 0 à 100 % des 
données obtenues des stations de mesure de la pollution de fond et de celles qui localisées à 
proximité des sources de pollution). Finalement,  aucune différence majeure n’a été observée 
en utilisant les données des stations à proximité des sources de pollution dans le cadre de 
l’évaluation du risque. À Bordeaux, Lepeule et coll. (2006) ont mené une analyse de survie qui a 
révélé une association significative entre les fumées noires et la mortalité cardiorespiratoire 
pour un décalage de 3 jours, avec une hausse de 24 % (IC à 95 % : 4 à 47 %) et pour un 
accroissement de 10 µg/m3. L’effet du tabac sur la mortalité cardiorespiratoire s’est avéré 
supérieur à celui sur la mortalité totale non accidentelle chez les anciens fumeurs (hausse de 
85 % [IC à 95 % : 18,0 à 189,5 %] par rapport à 50 % [IC à 95 % : 14 à 97 %]) et chez les 
fumeurs actuels (75 % [IC à 95 % : -3 à 216 %] par rapport à 65 % [IC à 95 % : 17 à 132 %]). 

Aux Pays-Bas, Fischer et coll. (2003) ont estimé l’association entre l’exposition aux polluants 
atmosphériques et la mortalité  chez divers groupes d’âge (moins de 45 ans; de 45 à 64 ans; de 
65 à 74 ans, et 75 ans et plus). Ces chercheurs ont aussi examiné l’association entre 
l’exposition aux polluants et la cause précise du décès. Après ajustement pour la tendance 
saisonnière et à long terme, pour la grippe, la température et l’humidité, le jour de la semaine et 
les jours fériés, des associations statistiquement significatives ont été mesurées entre les PM10 
et la mortalité quotidienne associée à la pneumonie dans le groupe d’individus de 45 à 64 ans 
(6,95 % [IC à 95 % : 0,52 à 13,81 %]) et dans le groupe des 75 ans et plus (2,94 % [IC à 95 % : 
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1,35 à 4,58 %]) pour une hausse de 10 µg/m3. Des associations significatives ont également été 
signalées pour des hausses semblables des fumées noires et la BPCO dans le groupe des 65 à 
74 ans (20,4 % [C de 95 % : 9,5 à 32,4 %]), ainsi qu’avec la mortalité liée à la pneumonie dans 
le groupe des 75 ans et plus (12,3 % [IC à 95 % : 5,5 à 19,6 %]). La distribution médiane des 
concentrations quotidiennes était de 34 µg/m3. 

À Helsinki (Finlande), Penttinen et coll. (2004) ont réalisé une étude de séries chronologiques 
pour évaluer la relation entre la pollution atmosphérique et la mortalité. Dans un modèle à un 
polluant, une hausse de 10 µg/m3 de PM10  a été associée avec une mortalité respiratoire dans 
les groupes de tous âges avec un décalage de 0 jour (3,94 % [IC à 95 % : 0,01 à 7,87 %]), un 
décalage de 1 jour (3,96 % [IC à 95 % : 0,11 à 7,81 %]) et un décalage de 4 jours (2,13 % [IC à 
95 % : 0,03 à 4,22 %]) (moyenne quotidienne médiane de 21 µg/m3). À Nis (Serbie), 
Bogdanovic et coll. (2006) ont également réalisé une étude de séries chronologiques qui a 
révélé une association entre 10 µg/m3 de fumées noires et la mortalité liée à une maladie 
respiratoire (1,73 % [IC à 95 % : 0,94 à 4,47 %]) avec un décalage de 0 jour. Finalement, à 
Erfurt, en Allemagne, Stolzel et coll. (2007) ont découvert une relation significative entre les 
PUF et la mortalité cardiorespiratoire (3,1 [IC à 95 % : 0,3 à 6 %] par IIQ de la CN0,01 à 0,1 de 
9 748 particules) pour un décalage de 4 jours. 

14.5.1.3.4 Études australiennes 

Une étude australienne a évalué la mortalité respiratoire dans quatre grandes villes  (Simpson 
et coll., 2005). Dans les analyses groupées, la mortalité respiratoire a été associée à une 
hausse de 9,48 % (IC à 95 % : 1,74 à 17,81 %) par 10-4 m-1 de bsp après un décalage de 1 jour. 
La moyenne des PM10 et des PM2.5 sur 24 heures variait d’une ville à l’autre, avec une plage de 
valeurs allant de 16,30 à 18,20 µg/m3 et de 7,5 à 9,3 µg/m3, respectivement. 

14.5.1.3.5 Autres études 

Douze études examinant les résultats de mortalité respiratoire aiguë ont été réalisées en Asie et 
en Amérique du Sud, avec des niveaux moyens de PM significativement supérieurs à ceux 
observés au Canada. Les tempêtes de poussières asiatiques ont été étudiées par Chen et coll. 
(2004a) à Taïpei, à Taïwan, et Kwon et coll. (2002) à Séoul, en Corée du Sud. Le premier 
groupe a observé le plus grand accroissement du risque de mortalité respiratoire un jour après 
l’événement, alors que le second groupe a signalé une association positive non significative 
entre les PM10 et la mortalité cardiorespiratoire chez les individus de tous âges. 

Deux études de Kan et Chen (2003a, 2003b) ont porté sur la mortalité quotidienne à Shanghai, 
en Chine. La première, une étude de séries chronologiques, a révélé une association non 
significative entre la mortalité liée à la BPCO et les PM10, alors que la deuxième, de type cas 
croisé, a révélé des risques de mortalité liée à la BPCO semblables à ceux des études 
précédentes, avec des risques plus élevés pour la mortalité cardiovasculaire et respiratoire que 
pour la mortalité totale non accidentelle. À Beijing, en Chine, Kan et coll. (2005) ont observé un 
effet non significatif des PM10 sur la mortalité liée au SRAS. 

À Séoul, Kim et Yang (2005) ont décelé un risque plus élevé de mortalité respiratoire chez les 
personnes âgées, mais l’association avec les PM10 ne s’est pas avérée significative. À titre de 
comparaison, au Japon, Omori et coll. (2003) ont observé une association significative entre 
l’exposition aux MPT (environ PM7) et la mortalité respiratoire chez les personnes âgées de 13 
villes importantes. Des résultats significatifs ont également été observés entre les PM10 et la 
mortalité respiratoire à Bangkok, en Thaïlande (Vajanapoom et coll., 2002) et à Hong Kong 
(Wong et coll., 2002). Dans cette dernière étude, une association significative des PM10 avec la 
mortalité liée à la BPCO a aussi été observée; cependant, aucune conclusion n’était 
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significative dans les analyses qui incluaient plusieurs polluants, dont le SO2, l’ozone et le NO2 
(Wong et coll., 2002). Toutefois, à Taïpei, Yang et coll. (2004a) ont constaté une association 
non statistiquement significative entre cette fraction granulométrique et la mortalité respiratoire, 
alors que Venners et coll. (2003) n’ont observé aucune association entre les PM2.5 et la 
mortalité respiratoire aiguë à Chongqing (Chine). 

Finalement, une étude de séries chronologiques réalisée par Martins et coll. (2004) à São Paulo 
(Brésil) et axée sur les conditions socioéconomiques a révélé un effet décroissant des PM10 sur 
la mortalité respiratoire en fonction du niveau d’instruction supérieur et du revenu familial plus 
élevé; un niveau de mortalité accrue a aussi été rapporté chez les populations vivant dans des 
logements insalubres. 

14.5.1.4 Mortalité cardiovasculaire 

Les effets cardiovasculaires découlant d’une exposition aiguë aux PM ont été largement 
examinés au cours des dernières années. Pendant la période de 2002 à 2006, plusieurs études 
toxicologiques ont été réalisées afin d’évaluer les effets des PM sur les processus 
physiologiques (p. ex., l’inflammation pulmonaire systémique, la production d’une forme réactive 
de l’oxygène [FRO], la production de cytokine) afin de pouvoir expliquer les résultats observés : 
changements liés à la variabilité de la fréquence cardiaque (VFC), arythmie cardiaque, viscosité 
accrue du plasma, rupture de la plaque et thrombose, Ischémie myocardique (IM), etc. Les 
effets d’une exposition à la pollution atmosphérique sur l’appareil cardiovasculaire semblent 
impliquer une séquence complexe de réactions physiologiques et métaboliques qui n’ont pas 
été complètement élucidées. La section qui suit décrit les nombreuses études épidémiologiques  
qui traitent des relations entre l’exposition à court terme (aiguë) aux PM et la mortalité 
cardiovasculaire. Puisque plusieurs recherches sur la mortalité cardiovasculaire évaluent aussi 
la mortalité totale non accidentelle, cette section sera axée sur les résultats et non sur la 
description détaillée des études décrites dans les sections précédentes. Chacune des nouvelles 
études sera décrite dans le détail afin de bien définir les paramètres concernés. 

Un total de 48 études sur la mortalité cardiovasculaire aiguë provenant d’Amérique du Nord 
(19), d’Europe et d’Australie (15) et d’Asie (14) ont été passées en revue dans le cadre de la 
présente évaluation. La grande majorité (35) de ces études appartenait au groupe des séries 
chronologiques, alors qu’un petit nombre des études  était de type cas croisé 

Des analyses à polluants multiples ont été réalisées dans 13 études, alors que les autres 
études ont eu recours à des analyses à un seul polluant. La grande majorité des études utilisait 
les données liées aux PM10 comme paramètre de mesure des PM; seulement 8 études ont 
utilisé les PM2.5 aux fins d’analyse, alors que les fumées noires étaient évaluées dans 8 études 
(toutes en Europe), et 3 utilisaient les MPT. 

14.5.1.4.1 Études canadiennes 

Quatre études canadiennes sont discutées dans le cadre de la présente évaluation. La 
première (Stieb et coll., 2002) consistait en une méta-analyse des études sur la mortalité 
associées à une exposition à court terme aux PM10; cette méta-analyse  a fait l’objet d’une 
réanalyse  afin de remédier aux lacunes en lien avec les méthodes utilisant les MAG (Stieb et 
coll., 2003). La moyenne des concentrations quotidiennes moyennes de PM10 était de 26,9 
µg/m3 au Canada et de 34,3 µg/m3 aux États-Unis. Cependant, la deuxième analyse ne 
comprenait pas de nouvelles estimations de la mortalité d’origine circulatoire; par conséquent, 
les seuls résultats à rapporter provenaient d’un modèle à un seul polluant, dans l’analyse 
initiale, dans lequel l’excès de risque groupé de la mortalité circulatoire était de 0,7 % (erreur 
type de 0,3) par hausse de 10 µg/m3 des PM10. Au nombre de deux, les autres études étaient 
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des séries chronologiques réalisées dans une seule ville, en l’occurrence Vancouver (Colombie-
Britannique). Dans la première étude, menée sur une période de 13 ans, Villeneuve et coll. 
(2003) n’ont observé aucune association significative entre l’exposition aux PM2.5 (niveau 
quotidien moyen de 11,6 µg/m3) et la mortalité cardiovasculaire. Une association significative 
avec les MPT à un décalage de 2 jours a toutefois été rapportée, de même qu’une association 
légèrement significative avec les PM10 la même journée avec 3,28 % (IC à 95 % : 0,0 à 6,63 %) 
par hausse de 10 µg/m3 (niveau quotidien moyen de 19,6 µg/m3). Dans l’autre étude, Vedal et 
coll. (2003) ont observé des associations positives non statistiquement significatives entre la 
mortalité cardiovasculaire et une exposition aux PM10 après des décalages de 0, 1 et 2 jours 
pendant l’hiver, mais seulement après un décalage de 0 jour pendant l’été (aucune donnée 
fournie), avec comme moyenne de la valeur quotidienne moyenne 14,4 µg/m3. 

14.5.1.4.2 Études américaines 

De nombreux chercheurs américains ont évalué l’effet d’une exposition aiguë aux PM sur la 
mortalité cardiovasculaire. La grande majorité de ces études utilisaient les données des stations 
centrales de mesure de plusieurs villes. Dominici et coll. (2004) ont estimé les effets de la 
pollution atmosphérique sur la mortalité cardiovasculaire dans une autre étude de séries 
chronologiques des données de la NMMAPS échelonnées sur une période de 7 ans (de 1986 à 
1993). Une hausse de 10 µg/m3 des PM10 après un décalage de 0 à 1 jour a été associée à une 
augmentation de 0,26 % (IP à 95 % : -0,37 à 0,65 %) de la mortalité d’origine cardiovasculaire 
dans l’ensemble des villes. Ce groupe de chercheurs a aussi mené une analyse des données 
provenant des 88 zones métropolitaines des États-Unis pour la période de 1987 à 1994, 
analyse qui a révélé un accroissement du taux relatif de 0,31 % pour la mortalité 
cardiorespiratoire (IC à 95 % : 0,15 à 0,5 %) par hausse de 10 µg/m3 des PM10 (Dominici et 
coll., 2003). Des résultats semblables ont été rapportés dans une deuxième analyse de la 
NMMAPS (Dominici et coll., 2005); l’estimation du risque de mortalité respiratoire était de 
0,31 % (erreur type postérieure de 0,09) pour chaque hausse de 10 µg/m3 de PM10 après un 
décalage de 1 jour. À l’échelle régionale, la tendance en matière de mortalité cardiorespiratoire 
est demeurée la même, avec un effet plus élevé des PM10 survenant dans le nord-est des 
États-Unis et en Californie. 

D’autres analyses de la NMMAPS ont été réalisées par d’autres groupes de recherche. Dans 
une étude visant à vérifier l’existence d’un seuil potentiel au niveau de la mortalité associée aux 
PM, Daniels et coll. (2004) ont eu recours à trois modèles concentration-réponse utilisant des 
données sur les PM10 et la mortalité pour 20 villes de la NMMAPS pour la période allant de 
1987 à 1994. En ce qui concerne la mortalité toutes causes confondues et la mortalité 
cardiorespiratoire, un modèle avec spline cubique naturelle a révélé une relation linéaire sans 
seuil pour le risque relatif, alors que pour les causes autres que cardiorespiratoire, il existait un 
seuil apparent à environ 50 µg/m3 de PM10. Pour la mortalité totale et cardiorespiratoire, un 
modèle log-linéaire sans seuil a été préféré à un modèle avec seuil et un modèle avec spline, 
d’après les critères d’information d’Akaike. Peng et coll. (2005) ont quant à eux utilisé les 
données de la NMMAPS pour évaluer les aspects saisonniers de l’association entre la pollution 
atmosphérique et la mortalité. Cette étude n’a produit aucun résultat  précis pour la mortalité 
cardiovasculaire, mais les auteurs ont souligné que ces résultats étaient semblables à ceux 
obtenus pour la mortalité non accidentelle (c.-à-d., une association statistiquement significative 
entre les PM10 et la mortalité pour un décalage de 1 jour) (concentrations quotidiennes 
moyennes des PM10 de 27,1 µg/m3). Dans une autre analyse de la NMMAPS, Roberts et Martin 
(2006) ont observé une association statistiquement significative entre une hausse de 10 µg/m3 
des PM10 et la mortalité respiratoire et cardiovasculaire (0,17 % [écart-type de 0,047]) en 
utilisant un modèle avec une moyenne mobile de 3 jours. La même année, Ostro et coll. (2006) 
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ont publié les résultats d’une recherche réalisée dans neuf comtés de la Californie (moyennes 
quotidiennes variant de 14 à 29 µg/m3 dans l’ensemble des villes). Une hausse légèrement 
significative de la mortalité cardiovasculaire a été observée pour une exposition à un décalage 
moyen de 0 à 1 jour (0,6 % [IC à 95 % : 0,0 à 1,1 %] par hausse de 10 µg/m3 des PM2.5). 

Une autre étude de séries chronologiques sur la mortalité cardiovasculaire a été menée à terme 
dans sept comtés de la Caroline du Nord (Holloman et coll., 2004) en utilisant une approche 
bayésienne plutôt qu’un MAG de Poisson. La moyenne des concentrations quotidiennes 
moyennes de PM2.5 était de 9,69 µg/m3. Une hausse de 10 µg/m3 de l’exposition aux PM2.5 
(plutôt que les concentrations ambiantes; estimées à l’aide d’un modèle d’exposition de la 
population) a été associée à une augmentation de 11,4 % (IC à 95 % : 2,8 à 19,8 %) de la 
mortalité cardiovasculaire avec un décalage de 2 jours. Des résultats positifs mais non 
significatifs ont aussi été observés avec un décalage de 0 et de 1 jour; un résultat négatif non 
significatif a aussi été observé pour un décalage de 3 jours. Quand les effets des changements 
des niveaux ambiants de PM2.5  étaient pris en compte, une augmentation de 10 µg/m3 était 
associée à des hausses de 0,09 %, 0,2 % et 1,0 % et à une baisse de 1,4 % des risques de 
mortalité cardiovasculaire pour des décalages de 0, 1, 2 et 3 jours, respectivement. Les PM2.5 
étaient aussi associées à la température quotidienne maximale et inversement associées à la 
vitesse quotidienne moyenne du vent. Des analyses utilisant d’autres modèles ont révélé que le 
modèle bayésien hiérarchique à trois étapes choisi pour l’analyse principale était robuste et 
donnait des résultats semblables à ceux obtenus des modèles bayésiens simplifiés et des MAG 
classiques de Poisson. Finalement, dans une analyse spatiale mensuelle, Fuentes et coll. 
(2006) ont observé un accroissement de 6,0 % du risque de mortalité cardiovasculaire par 
hausse de 10 µg/m3 des PM2.5 (niveau quotidien moyen de 6,6 µg/m3) dans l’est des États-Unis. 

Toujours aux États-Unis, Franklin et coll. (2007) ont entrepris une recherche dont l’objectif était 
d’évaluer les effets des PM2.5 sur la santé dans le cadre d’une vaste étude de type cas croisé au 
sein de  27 collectivités. La moyenne des concentrations quotidiennes moyennes des PM2.5 
dans l’ensemble des villes variait de 9,3 µg/m3 à 28,5 µg/m3. Plusieurs résultats significatifs ont 
été observés. Dans les analyses des estimations groupées, pour un décalage de 1 jour, une 
augmentation de 10 µg/m3 des PM2.5 a été associée à des hausses de la mortalité  
cardiovasculaire ou celle résultant d’un accident vasculaire cérébral de 0,94 % (IC à 95 % : -
0,14 à 2,02 %) et 1,03 % (IC à 95 % : 0,02 à 2,045 %), respectivement. Dans les analyses de 
modification de l’effet, l’âge, le sexe, le lieu géographique et l’utilisation d’une climatisation ont 
démontré une influence sur l’association entre une augmentation de 10 µg/m3 des PM2.5 et la 
mortalité. Pour un décalage de 1 jour, l’âge a été associé à une hausse de 1,29 % (IC à 95 % : 
0,15 à 2,42 %) de la mortalité cardiovasculaire chez les individus de 75 ans et plus 
comparativement à 0,26 % (IC à 95 % : -1,04 à 1,56 %) chez les moins de 75 ans, et à une 
hausse de 1,52 % (IC à 95 % : 0,37 à 2,67 %) de la mortalité par accident vasculaire cérébral 
dans le groupe des 75 ans et plus, par rapport à -0,78 % (IC à 95 % : -2,32 à 0,76 %) chez les 
moins de 75 ans. Un risque accru de mortalité cardiovasculaire a par ailleurs été observé chez 
les femmes (1,30 % [IC à 95 % : 0,14 à 2,46 %]) comparativement aux hommes (0,52 % [IC à 
95 % : -0,63 à 1,66 %]). Le risque de mortalité résultant d’une maladie cardiovasculaire et d’un 
AVC s’est avéré plus élevé dans les collectivités de l’est (1,52 % [IC à 95 % : 0,06 à 2,98 %] et 
1,16 % [IC à 95 % : -0,40 à -2,73 %]) que dans celles de l’ouest (0,11 % [IC à 95 % : -2,03 à 
2,24 %] et 0,94 % [IC à 95 % : -0,38 à 2,26 %]), respectivement. Sans surprise, la climatisation 
centrale était négativement associée à la mortalité, avec des résultats indiquant une hausse de 
1,04 % (IC à 95 % : -0,54 à 2,63 %) de la mortalité cardiovasculaire dans le 25e percentile des 
collectivités (mesurée comme la prévalence de la climatisation), comparativement à une hausse 
de 0,81 % (IC à 95 % : -0,93 à 2,61 %) dans le 75e percentile des collectivités. 
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Tel que mentionné précédemment, Klemm et coll. (2004) ont étudié la mortalité chez les 
personnes âgées des comtés de Fulton et DeKalb, en Géorgie; aucune association significative 
n’a été signalée pour la mortalité cardiovasculaire et les PM2.5 avec une moyenne des 
concentrations quotidiennes moyennes de 19,62 µg/m3. 

Seulement deux études américaines impliquant une seule ville ont été identifiées ici. Dans le 
cadre d’une étude par séries chronologiques réalisée à New York, De Leon et coll. (2003), ont 
déterminé si les décès chez les individus qui présentaient une affectation respiratoire 
secondaire étaient plus influencés par une exposition aux polluants atmosphériques (PM10, 
NO2, SO2, CO et O3) que chez ceux qui ne présentaient pas cet état aggravant. L’âge s’est 
avéré un facteur modifiant et la population à l’étude a été divisée en deux groupes; la moyenne 
des concentrations moyennes sur 24 heures était de 33,27 µg/m3. Dans le groupe des individus 
de plus de 75 ans, une hausse de 10 µg/m3 des PM10 a été associée à une augmentation de la 
mortalité circulatoire de 3,58 % (IC à 95 % : 1,47 à 5,7 %) pour les individus présentant  des 
affections respiratoires secondaires, comparativement à 1,2 % (IC à 95 % : 0,65 à 1,8 %) pour 
les individus qui n’en présentaient pas. Chez les individus ayant une pneumonie, la hausse 
représentait 4,2 % (IC à 95 % : 1,0 à 7,5 %) par rapport à 1,3 % (IC à 95 % : 0,5 à 2,0 %) chez 
les individus qui n’en souffraient pas. Finalement, les individus avec une BPCO présentaient un 
risque accru de décès de 3,2 % (IC à 95 % : -0,5 à 7,0 %), comparativement à 1,4 % (IC à 
95 % : 0,7 à 2,1 %) chez les individus sans BPCO. Cet effet était généralement insensible à 
l’ajout d’un second polluant au modèle; la seule exception était l’estimation de l’effet des PM10 
sur la mortalité circulatoire, devenue non significative après l’inclusion du NO2 dans le modèle. 
Toutefois, comme il existait une forte corrélation entre les PM10 et le NO2 (r = 0,73), il subsistait 
toujours la possibilité que ces estimations aient été faussées. 

Moolgavkar (2003) a également rapporté des résultats statistiquement significatifs dans une 
étude étendue à deux comtés des États-Unis. L’association la plus importante entre les PM10 et 
la mortalité cardiovasculaire a été observée à Los Angeles County, en Californie, pendant l’été 
pour un décalage de 2 jours dans l’analyse à un polluant (2,0 %; aucun IC donné). Une 
association significative a aussi été constatée pour les PM10 pendant l’hiver à Cook County 
(Illinois), pour un décalage de 4 jours (0,8 %; aucun IC donné). Dans ce dernier cas, la 
moyenne quotidienne médiane était de de 35 µg/m3. Dans l’analyse portant sur l’année entière 
pour Cook County, l’association existante des PM10 avec la mortalité cardiovasculaire est 
généralement demeurée stable dans l’analyse à deux polluants. À Los Angeles County, dans 
une analyse à un polluant, une hausse de 10 µg/m3 des PM10 a été significativement  associée 
à une augmentation de la mortalité cardiovasculaire de 0,5 % pour un décalage de 4 jours, alors 
que les PM2.5 étaient associées à une hausse de 0,9 % pour un décalage de 2 jours (moyenne 
quotidienne médiane de 44 µg/m3). Dans les modèles à deux polluants, les PM2.5 dans un 
décalage de 0 jour continuaient d’être associées à la mortalité cardiovasculaire après inclusion 
du CO ou du NO2. Cependant, aux deux endroits, l’association était généralement beaucoup 
plus forte pour les gaz (NO2, SO2, CO, O3) que pour les mesures de PM (sauf dans le cas de 
l’ozone à Los Angeles County).  

Zeka et coll. (2006a) ont examiné l’influence de certains facteurs individuels sur la mortalité. 
Une hausse de 10 µg/m3 des PM10 a été associée à la mortalité liée à une cardiopathie, plus 
particulièrement chez les individus de plus de 75 ans (0,65 % [IC à 95 % : 0,3 à 1,00 %]) par 
rapport aux moins de 65 ans (0,04 % [IC à 95 % : -0,45 à 0,53 %]). La moyenne des 
concentrations quotidiennes moyennes variait selon les villes de 15,9 à 37,5 µg/m3. Une 
tendance semblable a été observée pour la mortalité liée à un AVC (0,80 % [IC à 95 % : 0,27 à 
1,33 %] chez les individus de plus de 75 ans et -0,46 % [IC à 95 % : -1,42 à 0,50 %] chez ceux 
de 65 à 75 ans). Cette étude a aussi révélé une association statistiquement significative quant 
au lieu du décès (α = 0,05) : une hausse de 0,15 % (IC à 95 % : -0,14 à 0,44 %) du risque de 
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mortalité liée à une cardiopathie pour ce qui est des décès survenus à l’hôpital par rapport à 
une augmentation de 0,93 % (IC à 95 % : 0,60 à 1,26 %) pour la mortalité liée à une 
cardiopathie survenant à l’extérieur de l’hôpital, et  de 0,06 % (IC à 95 % : -0,49 à 0,61 %) pour 
le risque de mortalité lié à un AVC et survenant à l’hôpital par rapport à 0,87 % (IC à 95 % : 
0,05 à 1,69 %) pour le même type de mortalité survenant à l’extérieur de l’hôpital. Parmi les 
autres associations significatives du point de vue statistique, on a observé comme cause 
concourante le diagnostic secondaire. À ce chapitre, une hausse de 10 µg/m3 des PM10 a été 
associée à un risque accru de 1,74 % (IC à 95 % : 0,35 à 3,13 %) de la mortalité liée à un AVC 
lorsqu’une pneumonie secondaire était présente, comparativement à un risque accru de 0,29 % 
(IC à 95 % : -0,16 à 0,74 %) lorsqu’une pneumonie secondaire n’était pas présente (α = 0,10). 
Les auteurs ont souligné que ces résultats concordaient avec les conclusions d’une étude 
antérieure de Goldberg et coll. (2000). D’autres associations positives (parfois significatives) ont 
aussi été rapportées par Zeka et coll. (2006a) : ainsi, un risque significatif pour la mortalité liée à 
un IM a été observé chez les Afro-américains, qui ont démontré une augmentation de 0,99 % 
(IC à 95 % : 0,05 à 1,93 %) par rapport aux personnes de race blanche chez qui on a observé 
une augmentation non significative de 0,24 % (IC à 95 % : -0,27 à 0,75 %). Les femmes ont par 
ailleurs présenté un risque plus élevé de mortalité découlant d’un AVC que les hommes, avec 
un accroissement du risque de 0,59 % (IC à 95 % : -0,04 à 1,22 %) et de 0,11 % (IC à 95 % : -
0,58 à 0,80), respectivement. Une association significative a aussi été observée avec un IM 
chez les femmes – un risque accru de 0,59 % (IC à 95 % : 0,08 à 1,10 %) comparativement à 
une hausse de 0,21 % (IC à 95 % : -0,40 à 0,82 %) pour un IM chez les hommes. 

Ce groupe de chercheurs avait déjà étudié les effets des décalages et d’une modification des 
caractéristiques propres à une ville (comme la densité de la population, la température 
apparente, le taux de mortalité standardisé en fonction de l’âge, la proportion de personnes 
âgées, la prévalence d’une climatisation et la proportion de PM provenant de la circulation) à 
l’aide des mêmes données d’exposition (Zeka et coll., 2005). Ces chercheurs ont observé que 
les estimations de l’effet augmentaient significativement selon la densité de la population, la 
température quotidienne apparente minimale en été, la température quotidienne apparente 
maximale en hiver, et la proportion de PM provenant du trafic routier. La climatisation centrale, 
la proportion de personnes âgées et le taux de mortalité standardisé en fonction de l’âge n’ont 
pas influencé de manière significative l’effet des PM10 sur la mortalité quotidienne. Concernant 
la mortalité liée à une cardiopathie, une augmentation de 10 µg/m3 des PM10 a été associée à 
un risque accru de 0,30 % (IC à 95 % : 0,05 à 0,55 %) pour un décalage de 2 jours et de 0,50 % 
(IC à 95 % : 0,25 à 0,75 %) selon des estimations cumulatives sur 3 jours avec un modèle à 
retards échelonnés sans contrainte. Les risques de mortalité liée à une cardiopathie ischémique 
et à une insuffisance cardiaque congestive (ICC) étaient aussi plus élevés (0,65 % [IC à 95 % : 
0,32 à 0,98 %] en utilisant les estimations cumulatives sur 3 jours et 1,27 % [IC à 95 % : 0,17 à 
2,37 %] pour un décalage de 2 jours, respectivement). Les auteurs en ont conclu que le fait de 
rendre compte de l’estimation de risque la plus élevée d’une seule journée sous-estimait les 
risques réels d’une telle exposition. 

14.5.1.4.3 Études européennes 

Quelques études européennes étaient axées sur l’association entre les PM et la mortalité 
cardiovasculaire; la majorité de ces études couvraient plusieurs villes. C’est le cas de la 
recherche d’Analitis et coll. (2006), qui ont rapporté les résultats d’une étude sur la mortalité 
cardiovasculaire réalisée dans 29 centres européens à partir de la base de données de 
l’APHEA et des données de stations de surveillances fixes. La température, l’humidité, la 
grippe, le jour de la semaine et les jours fériés ont été pris en compte, ainsi que d’autres 
événements inhabituels. La moyenne des niveaux quotidiens moyens de PM10 variait de 9 à 64 
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µg/m3 dans l’ensemble des villes. Il a été constaté que des hausses de 10 µg/m3 des PM10 et 
des fumées noires étaient respectivement associées à des augmentations de 0,76 % (IC à 
95 % : 0,47 à 1,05 %) et de 0,62 % (IC à 95 % : 0,35 à 0,90 %) de la mortalité cardiovasculaire 
pour un décalage de 0 à 1 jour. Ces estimations du risque croissaient à 0,90 % (IC à 95 % : 
0,57 à 1,23 %) et 0,80 % (IC à 95 % : 0,49 à 1,11 %), respectivement, avec un décalage de 0 à 
5 jours. Dans les modèles à deux polluants, les effets attribués aux PM10 et aux fumées noires 
avaient tendance à diminuer avec l’inclusion de SO2 ou du NO2, mais demeuraient inchangés 
lorsque l’on incluait l’ozone. Le pourcentage des hausses de la mortalité associées aux deux 
polluants était plus élevé dans les villes au climat plus chaud et plus sec et qui présentaient des 
niveaux moyens plus élevés de NO2 à long terme, une plus grande proportion de personnes 
âgées et des taux de mortalité standardisés en fonction de l’âge moins élevés. Les estimations 
de la mortalité cardiovasculaire associées aux PM10 étaient par ailleurs plus élevées dans les 
villes du sud, suivies des villes du nord, du centre et de l’est. 

Samoli et coll. (2005) ont étudié la forme de la relation concentration–réponse entre les PM10 et 
la mortalité dans 22 villes de l’APHEA, ainsi qu’entre les fumées noires et la mortalité dans 15 
de ces villes. Des modèles de régression avec spline pénalisée ont été développés pour 
chaque ville et ont par la suite été combinés pour former des courbes générales concentration–
réponse pour les PM10 et les fumées noires. La forme de ces courbes était grossièrement 
linéaire pour ce qui touche la mortalité totale et cardiovasculaire. D’après les critères 
d’information d’Akaike, les modèles linéaires s’adaptaient aux données beaucoup mieux que les 
modèles à seuil et légèrement mieux que les modèles avec spline. On a aussi constaté une 
hétérogénéité considérable au niveau de la forme des courbes exposition–effet pour l’ensemble 
des villes, hétérogénéité que les auteurs ont en partie attribué aux différences dans la 
composition de la pollution atmosphérique, au climat et à la santé des populations. 

Biggeri et coll. (2005) ont réalisé une étude multi-villes qui examinait  la mortalité 
cardiovasculaire, entre autres résultats. Une augmentation de 10 µg/m3 des PM10 a été 
associée à une hausse de 1,21 % (IC à 95 % : 0,32 à 2,10 %) en utilisant le modèle à effets 
aléatoires, et de 1,15 % (IC à 95 % : 0,34 à 2,11 %) en utilisant l’approche bayésienne. Dans 
une étude de la mortalité effectuée dans sept villes européennes par Touloumi et coll. (2005), à 
l’aide de diverses méthodes visant à contrôler l’épidémie de grippe, la même hausse des PM10 
a été  associée à des risques accrus de mortalité cardiovasculaire variant de 0,86 % (IC à 
95 % : 0,53 à 1,19 %) à 1,06 % (IC à 95 % : 0,74 à 1,39 %). La moyenne des concentrations 
quotidiennes moyennes de PM10 pour l’ensemble des villes allait de 36,5 à 77,6 µg/m3. 

Dans une autre étude réalisée dans neuf grandes villes françaises, Eilstein et coll. (2004) ont 
quant à eux observé des relations non statistiquement significatives entre les PM10 et la 
mortalité cardiovasculaire pour des décalages de 0 à 1 jour et de 0 à 5 jours; cependant, des 
effets significatifs ont été signalés pour les fumées noires avec les mêmes décalages (0,5 % et 
1,2 %, respectivement) (aucun IC à 95 % fourni). 

Ballester et coll. (2002) ont également observé des effets significatifs pour les PM10, les MPT et 
le SO2 en Espagne, avec une moyenne des concentrations moyennes des villes variant de 37,8 
à 45,1 µg/m3. À l’aide d’un modèle à effets aléatoires, une hausse de 10 µg/m3 des PM10 
(décalage de 0 à 1 jour) était associée à un risque accru de 2,4 % de la mortalité 
cardiovasculaire (IC à 95 % : 0,1 à 4,8 %) dans le cadre d’une analyse à deux polluants, dont le 
SO2. 

Peu d’études européennes couvrant une seule ville ont évalué la mortalité cardiovasculaire à 
court terme. En Italie, Forastiere et coll. (2005) ont réalisé une étude de type cas croisé de la 
mortalité cardiaque parmi les résidents de Rome. Cette étude a porté sur des données de plus 
de 35 ans et a évalué à 2,8 % par hausse de 10 µg/m3 des PM10 le risque accru de décès 
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d’origine coronarienne survenant à l’extérieur de l’hôpital; comme les auteurs le mentionnent, 
cette estimation du risque est beaucoup plus élevée que celles de la NMMAPS et de l’APHEA 
qui sont de de 0,2 % et 0,6 %, respectivement (concentrations moyennes quotidiennes de PM2.5 
de 52,1 µg/m3). Dans les analyses à un seul polluant, une hausse de 10 µg/m3 des PM10 a été 
significativement associée à un décès d’origine coronarienne pour un décalage de 0 jour,  de 0 
à 1 jour et  de 1 jour (1,59 % [IC à 95 % : 0,03 à 3,2 %], 2,01 % [IC à 95 % : 0,2 à 3,9 %] et 
1,62 % [IC à 95 % : 0,0 à 3,29 %], respectivement). La courbe concentration – réponse a 
démontré une tendance quasi linéaire pour les PM10 et a révélé une absence de seuil. De plus, 
un effet plus important  a été observé parmi les personnes âgées. Dans une étude de séries 
chronologiques réalisée à Bordeaux, en France, Filleul et coll. (2004a) ont observé une 
association statistiquement significative entre les fumées noires et la mortalité cardiovasculaire, 
avec un niveau moyen de BS au cours de la période d’exposition de 17,6 µg/m3. Les tendances 
temporelles, les effets saisonniers, l’épidémie de grippe, la température, l’humidité et le jour de 
la semaine étaient pris en compte. Au sein de la population de tous âges, une hausse de 10 
µg/m3 des fumées noires était associée à un accroissement de la mortalité de 2,3 % (IC à 
95 % : 0,1 à 4,6 %) dans le modèle avec une moyenne mobile de deux jours (décalage de 0 à 1 
jour), en utilisant une spline pénalisée pour contrôler les facteurs de confusion. 

Une autre étude dirigée par Filleul et réalisée à l’aide des mêmes données d’exposition a porté 
sur la population de personnes âgées résidant à Bordeaux (France). L’objectif visé était de 
déterminer les caractéristiques pouvant accroître le risque chez les individus exposés aux 
fumées noires (Filleul et coll., 2004b). Cette analyse a révélé plusieurs associations 
statistiquement significatives pour la mortalité cardiorespiratoire à un décalage de 3 jours, avec 
un risque accru de 30 % (IC à 95 % : 1 à 68 %) pour l’ensemble de la population, de 52 % (IC à 
95 % : 3 à 125 %) dans le groupe de 84 ans et moins, de 336 % (IC à 95 % : 15 à 1 554 %) 
chez les individus ayant obtenu un diplôme d’études secondaires ou présentant un niveau 
d’étude plus élevé, de 62 % (IC à 95 % : 7 à 145 %) chez les personnes célibataires ou veuves, 
de 42 % (IC à 95 % : 3 à 94 %) chez les individus non confinés à l’intérieur de leur résidence, 
de 78 % (IC à 95 % : 17 à 171 %) chez les personnes souffrant de dyspnée et de 66 % (IC à 
95 % : 5 à 162 %) chez les individus atteints d’une angine de poitrine. Toujours à Bordeaux, 
Lepeule et coll. (2006) ont effectué l’analyse de survie d’une cohorte de personnes âgées. Ce 
type d’analyse a été proposé comme approche alternative aux études des cohortes. Des 
associations statistiquement significatives ont été observées entre la mortalité cardiorespiratoire 
et la pollution atmosphérique avec un décalage de 3 jours (risque accru de 24 % [IC à 95 % : 4 
à 47 %] par hausse de 10 µg/m3 des fumées noires). Ce risque s’est avéré plus élevé chez les 
fumeurs (85 % [IC à 95 % : 18 à 189 %]) que chez les anciens fumeurs (75 % [IC à 95 % : 3 à 
216 %]). Les auteurs ont mentionné que ces résultats étaient similaires à ceux obtenus par  
Filleul et coll. (2004a) et ont proposé d’utiliser l’analyse de survie dans le cadre d’études à court 
et à long terme des effets de la pollution atmosphérique sur la santé. Toujours en France, à Le 
Havre, Filleul et coll. (2006) ont aussi examiné l’effet découlant de l’utilisation des stations de 
mesure situées à proximité des sources de pollution plutôt que celles stations mesurant la 
pollution de fond dans l’association de la mortalité cardiovasculaire avec les fumées noires, de 
1994 à 1997. La concentration quotidienne moyenne de BS variait parmi les six stations de 
mesure de 8,53 à 13,76 µg/m3. Le risque de mortalité cardiovasculaire a différé selon le type de 
données utilisées; une hausse de 10 µg/m3 des fumées noires a été associée à un risque accru 
de 3,75 % (IC à 95 % : -1,142 à 9,19 %) en utilisant les données des stations de mesure de la 
pollution de fond et de 4,72 % (IC à 95 % : -0,62 à 10,34 %) en utilisant de manière équilibrée 
les données provenant des stations à proximité des sources de pollution et de celles surveillant 
la pollution de fond. 
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À Nis (Serbie), Bogdanovic et coll. (2006) ont observé une association statistiquement 
significative entre les fumées noires et la mortalité cardiovasculaire (1,25 % [IC à 95 % : 0,53 à 
1,97 %] par hausse de 10 µg/m3 des fumées noires) avec un décalage de 0 jour (moyenne de la 
concentration quotidienne moyenne de fumées noires de 23,04 µg/m3). À Erfurt (Allemagne), 
Stolzel et collaborateurs ont évalué les effets des diverses fractions granulométriques de PM 
sur la mortalité cardiopulmonaire (Stolzel et coll., 2007). Une association a été rapportée entre 
les CN0,01 à 0,1 (IIQ de 9 748 particules) et la mortalité cardiorespiratoire (avec une hausse de 
3,1 % [IC à 95 % : 0,3 à 6,0 %]) avec un décalage de 4 jours. Des résultats positifs et 
significatifs ont aussi été mesurés avec d’autres fractions granulométriques de PUF (CN0,01 à 0,03; 
CN0,03 à 0,05; CN0,05 à 0,1); à l’opposé, la concentration en masse des particules n’a été associée à 
aucun effet significatif sur la mortalité cardiorespiratoire. La moyenne des concentrations 
quotidiennes moyennes de PM10 et de PM2.5 était de 32,3 µg/m3 et 21,7 µg/m3, respectivement. 
Ces résultats indiquent un risque accru associé à l’exposition aux plus petites particules. 

Aux Pays-Bas, Fischer et coll. (2003) ont observé une association statistiquement significative 
entre les fumées noires et la mortalité découlant d’une maladie cardiovasculaire chez les 
individus de 65 à 74 ans (hausse de 4,0 % [IC à 95 % : 0,6 à 7,5 %]), chez ceux de 75 ans et 
plus (hausse de 3,0 % [IC à 95 % : 0,1 à 5,1 %]), mais non chez les individus de 45 à 64 ans 
(hausse de 0 % [IC à 95 % : -4,3 à 4,6 %]), ou de moins de 45 ans (hausse de 5,7 % [IC à 
95 % : -6,6 à 19,6 %]). Les risques liés aux PM10 étaient tous non significatifs, avec une 
distribution médiane des concentrations quotidiennes de 34 µg/m3. 

Dans le Grand Helsinki (Finlande), Penttinen et coll. (2004) n’ont observé aucun effet cohérent 
résultant d’une exposition aux PM10 (moyenne de la concentration quotidienne médiane de 21 
µg/m3) sur la mortalité cardiovasculaire; l’association positive la plus élevée avec les particules 
n’était pas significative (0,63 % [IC à 95 % : -1,09 à 2,35 %] pour un décalage de 1 jour avec 
une hausse de 10 µg/m3 des PM10). Les mesures de la pollution particulaire provenaient de trois 
stations de mesure fixes qui échantillonnaient les PM10 tous les quatre jours et les MPT tous les 
deux jours. 

14.5.1.4.4 Études australiennes 

Une étude sur la mortalité cardiovasculaire a été réalisée dans quatre grandes villes 
australiennes (Simpson et coll., 2005); cette étude a aussi évalué la mortalité respiratoire et la 
mortalité toutes causes confondues. La moyenne sur 24 heures des PM10 et des PM2.5 variait 
dans l’ensemble des villes (16,30 à 18,20 µg/m3 et 7,5 à 9,3 µg/m3, respectivement). Dans une 
méta-analyse des villes présentant suffisamment de données pour chacun des polluants, les 
associations entre les PM10 ou les PM2.5 et la mortalité se sont avérées statistiquement non 
significatives. La mortalité cardiovasculaire aiguë a toutefois été associée significativement à 
des hausses sur 24 heures des bsp (moyenne de l’IIQ de 0 à 1 jour) pour des décalages de 1 
jour, 3 jours et 0 à 1 jour, ainsi qu’avec des hausses de 4,39 % (IC à 95 % : 0,9 à 8,0 %), 4,3 % 
(IC à 95 % : 0,9 à 7,9 %) et de 4,8 % (IC à 95 % : 0,8 à 9,0 %), respectivement. 

14.5.1.4.5 Autres études 

Quatorze études ont évalué l’effet de la pollution particulaire (surtout les PM10) sur la mortalité 
totale cardiovasculaire dans des conditions d’exposition différentes de celles des 
environnements canadiens. Dans le cadre d’une étude de séries chronologiques effectuée au 
Japon, Omori et coll. (2003) ont investigué les populations de personnes âgées dans 13 villes 
principales et ont révélé une association significative entre les particules en suspension et la 
mortalité cardiovasculaire. À Séoul (Corée du Sud), Kim et Yang (2005) ont réalisé une étude 
d’un an de séries chronologiques, qui a révélé une association positive non statistiquement 
significative entre les PM10 et la mortalité cardiovasculaire chez les individus de plus de 65 ans 
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avec un décalage de 2 jours. Dans d’autres études de séries chronologiques, les PM10 ont été 
associées à la mortalité cardiovasculaire à Shanghai, en Chine (Kan et Chen, 2003a), et 
associées de manière positive, mais non significative, à la mortalité cardiovasculaire 
quotidienne à Bangkok, en Thaïlande (Vajanapoom et coll., 2002) et à Chongqing, en Chine 
(Venners et coll., 2003).  

Les résultats des études cas croisé se sont quant à eux révélés plus variés. Ainsi, une 
association entre les PM10 et la mortalité cardiovasculaire quotidienne a été observée à 
Shanghai (Kan et Chen, 2003b), alors que des associations non significatives étaient observées 
à Kaoshiung, à Taïwan (Tsai et coll., 2003a) et qu’aucune association n’était rapportée à Taïpei, 
à Taïwan (Yang et coll., 2004b). En Asie, à Taïpei, Chen et coll. (2004a) ont révélé un effet 
positif mais non statistiquement significatif des PM provenant des tempêtes de poussière sur la 
mortalité cardiovasculaire deux jours après l’événement, alors qu’à Séoul, Kwon et coll. (2002) 
rapportaient une association positive entre les PM10 provenant des tempêtes de poussière et la 
mortalité cardiorespiratoire au sein de toute la population selon une moyenne mobile de trois 
jours. 

Un petit nombre d’études de mortalité ont examiné des effets plus précis. Ainsi, une étude 
effectuée par Kan et coll. (2003) a révélé une association significative entre la mortalité liée à un 
AVC et les PM10; l’association est cependant devenue statistiquement non significative dans les 
analyses multi-polluants. À Hong Kong, Wong et coll. (2002) ont décelé une association 
significative entre les PM10 et la mortalité liée à une cardiopathie ischémique, et des hausses 
non significatives pour les mortalités cardiovasculaire et cérébrovasculaire; ici encore, la 
relation avec la mortalité associée à une cardiopathie ischémique est devenue non significative 
dans les analyses impliquant plusieurs polluants, dont le SO2, l’O3 et le NO2. 

Des recherches récentes donnent par ailleurs à penser que les effets néfastes des PM 
pourraient survenir dans des délais moindres que la période de 24 heures habituellement prise 
en compte dans la plupart des analyses. À Tokyo, Japon, une étude de séries chronologiques 
avec des données de 1990 à 1994, Murakami et Ono (2006) ont examiné la mortalité par IM en 
lien avec une exposition horaire à de hauts niveaux de particules en suspension (équivalant 
principalement à des PM7). Les modèles de régression de Poisson ont été ajustés en fonction 
de la période précédant le décès, de la température moyenne, de l’heure du jour et de la région 
où le décès est survenu (ville ou banlieue). Certains ratios des taux hautement significatifs ont 
été observés dans les deux groupes présentant les plus faibles concentrations, avec des 
risques accrus pour une période plus courte d’exposition. Le risque avait tendance à augmenter 
avec une hausse de la concentration, et dans le quartile le plus élevé, les ratios des taux 
ajustés très élevés et non significatifs ont été calculés pour chaque heure d’exposition de 1 à 6 
heures.Les résultats d’une autre étude ont également indiqué que de très courtes périodes 
d’exposition pouvaient entraîner des risques significatifs. Cette étude de type cas croisé a été 
publiée par Yamazaki et coll. (2007); elle portait sur l’évaluation des effets des particules en 
suspension obtenues des stations centrales de mesure (PM7) sur la mortalité liée à une 
hémorragie intracérébrale et à un accident ischémique cérébral chez les personnes âgées (65 
ans et plus) de 13 villes importantes du Japon de 1990 à 1994. Une approche stratifiée en 
fonction du temps a été utilisée en tenant compte des tendances à long terme, des saisons, de 
la température quotidienne, de l’humidité, du jour de la semaine et du rythme circadien; des 
analyses distinctes ont été effectuées pour les valeurs horaires et quotidiennes. Ce modèle a 
aussi été utilisé pour calculer le RRA des hémorragies intracérébrales et des accidents 
ischémiques cérébraux en fonction d’une hausse de 30 µg/m3 des PM7 pour des concentrations 
moyennes de PM7 sur 24 heures selon un décalage varié, après avoir pris en compte la 
concentration quotidienne de NO2, la température et l’humidité. Un autre modèle a été conçu 
afin d’évaluer l’effet des courtes périodes d’exposition sur le risque de la mortalité par AVC, à 
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l’aide de la base de données de la NAAQS en prenant comme seuil une mesure horaire des 
PM7 (200 µg/m3). Des décalages allant jusqu’à cinq jours ont été étudiés. Des analyses ont été 
effectuées pour les saisons chaudes et froides. Une association significative a été observée 
entre la concentration moyenne de plus de 200 µg/m3 en une heure et une hémorragie 
intracérébrale : une augmentation de 4,4 % (IC à 95 % : 2,0 à 7,0 %) par hausse de 10 µg/m3 
des PM7 dans un décalage de deux heures au cours des mois les plus chauds. Cette relation 
n’a pas été observée en utilisant une moyenne de PM7 sur 24 heures. 

14.5.1.5 Sommaire et points à considérer en matière de mortalité aiguë 

Dans l’ensemble, cette évaluation d’environ 70 études sur la mortalité aiguë publiées de 2002 à 
2006 a démontré de façon concluante l’existence d’une association entre l’exposition aiguë aux 
PM et la mortalité. De récentes études ont contribué à notre compréhension des effets sur la 
mortalité associés à une exposition aiguë aux PM. Une majorité de ces études ont présenté des 
résultats positifs, la plupart statistiquement significatifs. Les études réalisées en Amérique du 
Nord ont révélé un accroissement du risque de mortalité totale variant environ de 0,1 à 3 % par 
hausse de 10 µg/m3 des PM10 et de 0,7 à 5,6 % pour les PM2.5 (figures 14.13 et 14.14). Les 
excès de risque associés aux PM se sont généralement avérés semblables ou plus élevés dans 
les études qui portaient sur les diverses catégories de la mortalité, plus particulièrement la 
mortalité respiratoire (0,07 à 0,9 % pour les PM10 et 1,8 à 7,5 % pour les PM2.5) (figures 14.15 et 
14.16) et la mortalité cardiovasculaire (0,3 à 3,6 % pour les PM10 et 0,6 à 11,4 % pour les PM2.5) 
(figures 14.17 et 14.18). Plusieurs études ont également examiné des sous-catégories 
particulières de la mortalité respiratoire ou cardiovasculaire telles que la pneumonie, l’AVC, l’IM, 
la BPCO, la cardiopathie ischémique ou l’insuffisance coronaire. 

Quelques études sur la mortalité réalisées au Canada (Vedal et coll., 2003; Villeneuve et coll., 
2003; Burnett et coll., 2004; Jerrett et coll., 2004; Goldberg et coll., 2006) se sont penchées sur 
l’association entre l’exposition aiguë à la pollution particulaire et la mortalité. Bien que des 
associations constamment positives et la plupart du temps significatives en lien avec la 
mortalité totale, respiratoire ou cardiovasculaire aient été rapportées pour divers paramètres de 
mesure des PM, on a constaté une certaine sensibilité à l’inclusion d’autres polluants, ce qui 
engendrait fréquemment  une diminution de l’association avec les PM. La seule étude 
canadienne multi-villes (Burnett et coll., 2004) a révélé de fortes associations avec les PM dans 
les modèles à un seul polluant (d’après des valeurs de PM tous les six jours), mais ces 
associations sont devenues non significatives après inclusion du NO2. Fait à souligner, lorsque 
les auteurs utilisaient l’ensemble le plus restreint de données des stations de mesure 
quotidienne des PM (base de données de la TEOM), le risque relié aux NO2 était 
considérablement réduit et devenait non significatif dans les modèles couvrant deux polluants, 
alors que l’estimation du risque lié aux PM2.5 n’était que légèrement réduite et demeurait 
statistiquement significative. Par ailleurs, la plupart des études évaluées ici avaient été menées 
dans une seule ville et présentaient une puissance statistique limitée. Incidemment, ceci  a 
vraisemblablement contribué aux résultats non significatifs rapportés dans certaines études. À 
ce chapitre, l’étude réalisée à Montréal par Goldberg et coll. (2006) fait état de résultats 
remarquables, parmi lesquels une forte association entre les PM2.5 et la mortalité liée au diabète 
ainsi que la mortalité toutes causes confondues chez les diabétiques; il en va de même de  
l’étude menée à Hamilton par Jerrett et coll. (2004), dans laquelle l’effet associé aux PM a été 
modifié en fonction des caractéristiques socioéconomiques de la population. 

Certaines études multi-villes fournissent d’ailleurs une preuve additionnelle de l’association 
entre l’exposition aiguë aux PM et la mortalité; en effet, ces études sont moins sujettes aux biais 
qui affectent les études à petite échelle et sont censées générer des résultats plus constants. 
La base de données de la NMMAPS aux États-Unis a ainsi fourni une information abondante 
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sur les effets découlant d’une exposition aiguë à la pollution atmosphérique. Dans la littérature 
récente, certains chercheurs ont étudié cette base de données plus en détail. Dans deux études 
de la NMMAPS, les PM10 étaient davantage associées à la mortalité cardiovasculaire et 
respiratoire qu’à la mortalité totale ou à la mortalité liée à toute autre cause. Cette association 
survenait généralement à un décalage de 1 jour et s’avérait plus importante dans le nord-est 
des États-Unis et en Californie que dans les autres régions du pays. Lorsque les données de la 
NMMAPS ont été analysées afin de détecter les biais potentiels associés aux MAG, il a été 
conclu que les diverses méthodes de traitement des données utilisées importaient peu (p. ex., 
MAG par rapport au MLG). Les analyses saisonnières ont semblé indiquer que les effets des 
PM sur la mortalité étaient significatifs durant toute l’année, ainsi que durant la saison estivale. 

Welty et Zeger (2005) ont cherché à vérifier si les saisons et le temps contribuaient à une 
association artificielle entre les PM10 et la mortalité, et ont conclu par la négative. D’autres 
modèles ont été conçus et vérifiés à partir des données de la NMMAPS, afin de prendre en 
compte les erreurs liées à la fréquence d’échantillonnage et la possibilité de classification 
erronée, et les résultats sont demeurés inchangés par rapport à ces enjeux.Un certain nombre 
d’études de la santé de la population ont examiné s’il existait des seuils de la mortalité associée 
à une exposition à court terme aux PM. Les approches adoptées incluaient l’ajustement de 
modèles alternatifs pour décrire les relations concentration-réponse, ou l’analyse comparative 
des jours où l’indice de pollution est élevé par rapport  aux jours présentant un faible indice de 
pollution, afin de déterminer si les estimations du risque diffèrent. L’application de ces méthodes 
aux résultats de plusieurs études multi-villes à grande échelle  réalisées en Europe et aux 
États-Unis, y compris les études passées en revue dans l’AQCD 2004 de l’EPA et la présente 
évaluation (Daniels et coll. 2004; Schwartz 2004a; Samoli et coll. 2005; Forastiere et coll. 2005), 
a révélé qu’il n’existait aucune preuve de l’existence de seuil pour la mortalité associée à une 
exposition aiguë aux PM. Ces études ont plutôt révélé que la mortalité totale et 
cardiorespiratoire croissait de manière régulière avec l’augmentation des concentrations de PM, 
même en présence d’un niveau de PM relativement bas. Dans les cas où des tests statistiques 
officiels ont été effectués, les résultats indiquaient constamment que le modèle linéaire 
concentration-réponse était préféré à d’autres modèles, dont les modèles avec spline et avec 
seuil. 



 

224 

Évaluation scientifique canadienne du smog - Volume 2: Effets sur la santé 

Figure 14.13 Estimations du risque pour la mortalité totale par hausse de 10 µg/m
3
 de la 

concentration de PM10 dans les modèles à un polluant

 

28 villes européennes, Aga et coll. 2003, 0-1 jr 

13 villes espagnoles, Ballester et coll. 2002, 0-1 jr 

8 villes italiennes, Biggeri et coll. 2005, 0-1 jr 

90 villes américaines, Dominici et coll. 2005 

Comtés des É-U, Fuentes et coll.  2006 

12 villes canadiennes, Burnett et coll. 2004, 1 jr 

88 villes américaines, Dominici et coll. 2003b, 1 jr 

9 villes de France, Eilstein et coll. 2004, 0-1 jr p<0,05 

9 villes de France, Eilstein et coll. 2004, 0-1 jr p<0,05 

Comté de Cook, É-U, Moolgavkar 2003,  0 jr 

Comté de Los Angeles, É-U, Moolgavkar 2003, 2 jrs 

100 villes des É-U, Peng et coll. 2005, 1 jr 

109 villes des É-U, Roberts et Martin 2006,  0-2 jrs 

14 villes des É-U, Schwartz 2004a, 0 jr 

El Paso, É-U, Staniswalis et coll. 2006, 3 jrs 

3 villes d’Australie, Simpson et coll. 2005, 0-1 jr 

Helsinki Finlande, Penttinen et coll. 2004, 1 jr 

7 villes européennes, Touloumi et coll. 2005, 0-1 jr 

20 villes européennes, Touloumi et coll. 2004, 0-3 jrs 

100 villes des É-U, Welty et Zeger  2005, 1 jr 

10 grandes villes d’Europe Zanobetti et  2002, 40 jrs 

20 villes des É-U, Zeka et coll. 2006a, 2 jrs 

20 villes des É-U, Zeka et coll. 2005, 1 jr 

90 villes des É-U, Zeka et Schwartz  2004,  0-2 jrs 

Illinois, É-U, Bateson et Schwartz 2004, 0-1 jr 

                65+ ayant déjà subi un IM, 0-1 jr 

                65+ avec diabète, 0-1 jr  

Vancouver, Canada, Villeneuve et coll. 2003, 65+ 0-2 jrs 

Rome Italie, Forastiere et coll. 2007, 35+,  0-1 jr 

Spokane  É-U, Slaughter et coll. 2005,  1 jr 

Moy 24 hr 15-66 µg/m
3
 

Moy 24 hr 37,8-45,1 µg/m
3
 

Moy 24 hr 36.5-77.6 µg/m
3
 

n/a 

Moy mensuelle 3,01 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 11,4 µg/ m
3
 

n/a 

n/a 

n/a 

Méd 24 hr 35 µg/ m
3
 

Méd 24 hr 44 µg/ m
3
 

Méd 24 hr 27,1 µg/ m
3
 

n/a 

Méd 24 hr 23-33 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 0,2-133,4 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 16,3-18,2 µg/ m
3
 

Méd 24 hr 21 µg/ m
3
 

Méd 24 hr 13,7-40,2 µg/ m
3
 

Méd 24 hr 40 µg/ m
3
 

n/a 

Moy 24 hr 15,5-76,2 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 15,9-37,5 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 15,9-37.5 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 35 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 37,6 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 37,6 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 37,6 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 19,6 µg/ m
3
 

Moy 51 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 7,9-41,9 µg/ m
3 
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Figure 14.14 Estimations du risque pour la mortalité totale par hausse de 10 µg/m3 de la 
concentration de PM2.5 dans les modèles à un polluant 

 

 

12 villes canadiennes, Burnett et coll. 2004, 1 jr 

Comté de Los Angeles, É-U, Moolgavkar 2003, 0 jr 

3 villes d’Australie, Simpson et coll. 2005, 0-1 jr  

Vancouver, Canada, Villeneuve et coll. 2003, 65+, 2 jrs 

Spokane  É-U, Slaughter et coll. 2005, 1 jr 

Montréal Canada, Goldberg et coll. 2006, 65+ avec diabète, 0-2 jrs 

Comtés de Fulton et Dekalb, É-U, Klemm et coll. 2004, 65+ 0-1  jr 

9 comtés de Californie É-U, Ostro et coll. 2006, 65+ 0-1 jr 

27 communautés des É-U, Franklin et coll. 2006, 1 jr 

Moy 24 hr 12.8 µg/m
3 

Méd 24 hr 22 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 7,5-9,3 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 11,6 µg/ m
3
 

Conc 24 hr 4,2-20,2 µg / m
3
 

Moy 24 hr 17,4 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 19,62 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 14-29 µg/ m
3 

n/a 
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Figure 14.15 Estimations du risque pour la mortalité respiratoire par hausse de 10 µg/m3 
de la concentration de PM10 dans les modèles à un polluant 

 

 

  

29 villes européennes, Analitis et coll. 2006, 0-1 jr 

29 villes européennes, Analitis et coll. 2006, 0-5 jrs 

8 villes italiennes, Biggeri et coll. 2005, 0-1 jr 

8 villes italiennes, Biggeri et coll. 2005, 0-1 jr 

9 villes de France, Eilstein et coll. 2004, 0-1 jr p<0,05 

9 villes de France, Eilstein et coll. 2004, 0-5 jr p<0,05 

Helsinki Finlande, Penttinen et coll. 2004, 0 jr 

Helsinki Finlande, Penttinen et coll. 2004, 1 jr 

Helsinki Finlande, Penttinen et coll. 2004, 0-3 jrs 

Vancouver, Canada, Villeneuve et coll. 2003, 65+, 0 jr 

20 villes des É-U, Zeka et coll. 2006a, 0-2 jrs 

20 villes des É-U, Zeka et coll. 2005, 2 jrs 

20 villes des É-U, Zeka et coll. 2005, 0-2 jrs 

90 villes des É-U, Dominici et coll. 2005b, cardioresp, 1 jr 

88 villes américaines, Dominici et coll. 2003a, cardioresp, 1 jr 

109 villes des É-U, Roberts et Martin 2006, cardioresp, 0-2 jrs 

20 villes des É-U, Zeka et coll. 2005, pneumonie, 2 jrs 

Amsterdam  Pays-Bas, Fisher et coll. 2003,  
mortalité 45-64, 0-6 jrs 
 

Amsterdam  Pays-Bas, Fisher et coll. 2003,  

neumonie 75+, 0-6 jrs 

Méd 2 jrs 9-64 µg/ m
3
 

Méd 2 jrs 9-64 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 36,5-77,6 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 36,5-77,6 µg/ m
3
 

n/a 

n/a 

Méd 24 hr 21 µg/ m
3
 

Méd 24 hr 21 µg/ m
3
 

Méd 24 hr 21 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 19,6  µg/ m
3
 

Moy 24 hr 15,9-37,5 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 15,9-37.5 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 15,9-37,5 µg/ m
3
 

n/a 

n/a 

n/a 

Moy 24 hr 15,9-37.5 µg/ m
3
 

Méd 24 hr 34 µg/ m
3
 

Méd 24 hr 34 µg/ m
3 
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Figure 14.16 Estimations du risque pour la mortalité respiratoire par hausse de 10 µg/m3 
de la concentration de PM2.5 dans les modèles à un polluant 

 

 

  

Vancouver Canada, Données TEOM Villeneuve 
et coll. 2003, 65+, 0 jrs 

 

Vancouver Canada, Données dichotomiques 
Villeneuve et coll. 2003, 65+,  0 jr 

 

27 communautés des É-U, Franklin et coll. 2006, 
1jr 

 

9 comtés de Californie  É-U,  Ostro et coll. 2006, 
0-1 jr 

Moy 24 hr  7.9 µg/ m
3
 

 

Moy 24 hr 11,6 µg/ m
3
 

 

Moy 24 hr  9.3-28,5 m
3
/m3 

 

Moy 24 hr  14-29  µg/ m
3
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Figure 14.17 Estimations du risque pour la mortalité cardiovasculaire par hausse de 10 
µg/m3 de la concentration de PM10 dans les modèles à un polluant 

  

10 villes américaines, Dominici et coll. 2004,  0-1 jr 

9 villes de France, Eilstein et coll. 2004, 0-1 jr p<0,05 

9 villes de France, Eilstein et coll. 2004, 0-5 jr p<0,05 

88 villes américaines, Dominici et coll. 2003b,  c-r, 1 jr 

Comté de Cook É-U, Moolgavkar 2003,  3 jrs 

Comté de Los Angeles É-U, Moolgavkar 2003, 4 jrs 

Helsinki Finlande, Penttinen et coll. 2004,  1 jr 

7 villes européennes, Touloumi et coll. 2005,  0-1 jr 

29 villes européennes, Analitis et coll. 2006,  0-1 jr 

29 villes européennes, Analitis et coll. 2006,  0-5 jrs 

Plusieurs villes italiennes, Biggeri et coll. 2005,  0-1 jr 

Vancouver Canada, Villeneuve et coll. 2003,  65+, 0 jr 

13 villes espagnoles, Ballester et coll. 2002, 0-1 jr 

Amsterdam Pays-Bas, Fischer et coll. 2003, 45-64, 0-6 jrs 

New York É-U,  De Leon  et coll. 2003,  tous âges sans maladie resp., 0-1 jr 

New York É-U  De Leon  et coll. 2003,  tous âges avec maladie resp., 0-1 jr 

New York É-U,  De Leon  et coll. 2003,  75+ sans maladie respiratoire, 0-1 jr 

New York É-U,  De Leon  et coll. 2003,  75+ avec maladie respiratoire, 0-1 jr 

Rome Italie, Forastiere et coll. 2005, cardiopathie ischémique, 35+, 0-1 jr 

20 villes des É-U, Zeka et coll. 2005, 2 jrs  

20 villes des É-U, Zeka et coll. 2005, 0-2 jrs 

20 villes des É-U, Zeka et coll. 2005, 0-1 jr  

20 villes des É-U, Zeka et coll. 2006a, accident vasculaire cérébral, 75+, 0-1 jr 

90 villes américaines, Dominici et coll. 2005, 1 jr 

109 villes des É-U, Roberts et Martin 2006, cardiorespiratoire 

Meta-analyse Stieb et coll. 2002, périodes de décalages variées 

Moy 24 hr 27,5-42,9 µg/m m
3
3 

n/a 

n/a 

n/a 

Méd 24 hr 35 µg/ m
3
 

Méd 24 hr 44 µg/ m
3
 

Méd 24 hr 21 µg/ m
3
 

Méd 24 hr 13,7-40,2 µg/ m
3
 

Méd 2 jrs 9-64 µg/ m
3
 

Méd 2 jrs 9-64 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 36,5-77,6 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 19,6 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 37,8-45,1µg/ m
3
 

Méd 24 hr 34 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 33.27 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 33.27 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 33.27 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 33.27 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 52.1  µg/ m
3
 

Moy 24 hr 15,9-37,5 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 15,9-37.5 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 15,9-37,5 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 15,9-37,5 µg/ m
3
 

n/a 

n/a 

Moy 31,3 µg/ m
3
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Figure 14.18 Estimations du risque pour la mortalité cardiovasculaire par hausse de 10 
µg/m3 de la concentration de PM2.5  dans les modèles à un polluant 

 

 

Plusieurs groupes ont rapporté des effets plus importants dans certains sous-groupes. Les 
facteurs les plus fréquemment mentionnés  dans la littérature récente étaient l’état de santé 
préexistant, l’âge, le sexe et la situation géographique. Une gamme d’affections (p. ex., 
dyspnée, angine de poitrine, AVC) ont été rattachées à des associations plus fortes des PM et 
de la mortalité, mais seulement dans une ou dans quelques études. Par contraste, l’association 
de la pollution atmosphérique et de la mortalité toutes causes confondues chez les diabétiques 
a été observée dans trois études indépendantes. Dans une de ces études (Goldberg et coll., 
2006), la mortalité liée au diabète et la mortalité toutes causes confondues chez les diabétiques 
ont toutes deux été significativement associées aux PM présentes dans la pollution 
atmosphérique à Montréal. Plusieurs études ont par ailleurs observé des associations entre une 
exposition aiguë à la pollution atmosphérique (PM2.5, PM10 et BS) et la mortalité toutes causes 
confondues, respiratoire ou cardiovasculaire chez les personnes âgées. Dans certaines études, 
ces effets s’avéraient plus importants dans les villes présentant une plus grande proportion de 
personnes âgées. Dans une étude, l’association entre les PM10 et la mortalité liée à une 
cardiopathie était plus grande chez les individus de plus de 75 ans que chez les moins de 65 

7 comtés des É-U, Holloman et coll. 2004,  2jrs 

9 comtés de Californie É-U, Ostro et coll. 2006, 0-1 jr 

Comté de Los Angeles É-U, Moolgavkar 2003, 2 jrs 

Vancouver Canada, Villeneuve et coll. 2003, 65+, 0 jr 

27 communautés des É-U, Franklin et coll.  2006, 
accident vasculaire cérébral, 1jr 

Moy 24 hr 9,69 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 14-29 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 22 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 11,6 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 9.3-28,5 µg/ m
3 
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ans. Curieusement, Ostro et coll. (2006) ont démontré que, chez les personnes âgées, 
l’association entre les PM et la mortalité toutes causes confondues n’était pas touchée par 
l’inclusion de polluants gazeux, alors que l’ajout de ces polluants influait sur le risque dans les 
autres groupes d’âge. L’étude la plus détaillée sur la stratification par âge (Fischer et coll., 
2003) a démontré que les effets sur la mortalité survenaient chez les personnes de plus de 45 
ans (45 à 64, 65 à 74 et 75 ans et plus), mais pas au sein de la population plus jeune (moins de 
45 ans). On ne peut cependant affirmer qu’il s’agit là d’un simple effet de l’absence de mortalité 
chez ce groupe de jeunes individus (en lien avec l’inaptitude à observer un effet de faible 
ampleur dans un échantillon de petite taille) ou de l’absence de problèmes de santé dans ce 
groupe. Bien que des différences aient été observées entre les hommes et les femmes, dans 
l’ensemble, les résultats obtenus demeurent équivoques. Les résultats plaident en faveur d’un 
risque accru pour la mortalité cardiovasculaire (IM, AVC [association non significative], 
cardiovasculaire), chez les femmes, mais il existe aussi une preuve contradictoire quant au 
sexe plus susceptible au chapitre de la mortalité cardiorespiratoire et toutes causes 
confondues. Au niveau géographique, l’analyse des données de la NMMAPS ont indiqué de 
façon cohérente un effet sur la mortalité  plus important dans le nord-est, et parfois en 
Californie, comparativement au reste du pays. Dans une étude européenne, les effets se sont 
avérés plus importants dans le sud que dans le nord-ouest ou le centre-est. Quelques indices 
étaient à l’effet que l’impact sur la mortalité était plus important dans les villes présentant un 
climat plus chaud et plus sec; il reste à déterminer si ces résultats peuvent expliquer les 
différences géographiques ou s’il s’agit là d’une conséquence du temps passé à l’extérieur. 

Des effets plus importants ont par ailleurs aussi été associés à un faible revenu, à la prévalence 
de la climatisation, à des concentrations plus élevées de NO2 à long terme, au pourcentage de 
PM provenant du trafic routier, à la densité de la population et à l’ethnicité, bien que ce dernier 
aspect ait été mentionné moins fréquemment. Une étude française a identifié plusieurs facteurs 
de contribution en fonction de la cause du décès (p. ex., veufs, célibataires, diplôme d’études 
secondaires, individus non confinés dans la maison, cols bleus). Dans l’étude de Zeka et coll. 
(2006a), le niveau d’instruction (un indicateur du statut socioéconomique) a été inversement 
associé à la mortalité quotidienne; à Hamilton, en Ontario, Jerrett et coll. (2004) ont également 
signalé des associations significatives entre le niveau d’instruction et la mortalité. Des résultats 
semblables ont aussi été observés par Martins et coll. (2004) qui ont mesuré une association 
entre la mortalité et la pauvreté, quoique cette association n’ait pas été statistiquement 
significative. 

Une exposition aux PM de l’air ambiant s’accompagne inévitablement d’une exposition à 
d’autres polluants dont certains sont étroitement corrélés puisqu’ils sont émis par des sources 
communes; ces polluants sont aussi sujets à une dispersion par des facteurs communs et 
peuvent même contribuer à la formation des PM (p. ex., le SO2 qui donne lieu aux particules de 
sulfate). Plusieurs des études à court terme ont évalué l’impact de la prise en compte d’une 
exposition à d’autres polluants sur les associations entre les PM et la mortalité. Dans la plupart 
des études passées en revue dans l’AQCD 2004 de l’EPA ainsi que dans la présente 
évaluation, les estimations du risque pour les PM10, les PM2.5 ou les fumées noires sont 
demeurées passablement insensibles à l’inclusion d’autres polluants. Alors que les estimations 
ont parfois été réduites dans les modèles incluant les polluants gazeux (particulièrement le NO2, 
qui est souvent en corrélation avec les PM et qui est converti en fin de compte en nitrate sous 
forme de particules), elles sont demeurées positives et la plupart du temps statistiquement 
significatives. La chose est particulièrement évidente dans les résultats liés à la mortalité totale 
des études multi-villes ou des méta-analyses, alors que les résultats de certaines études 
analysant une seule ville ou traitant de causes plus précises et moins fréquentes de mortalité 
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(p. ex., Wong, 2002; Kan et coll., 2003) se sont avérés plus influencés par l’inclusion des 
nombreux autres polluants 

Bien que difficile à étudier, l’hypothèse du déplacement de la mortalité a été explorée à l’aide de 
données européennes et américaines à partir de méthodes statistiques variées (modèles à 
retards échelonnés, domaine des fréquences, moyenne mobile). Plusieurs documents sur ce 
sujet ont été publiés il y a quelques années (Zeger et coll., 1999; Samet et coll., 2000; Zanobetti 
et coll., 2000; Schwartz, 2000, 2001), alors que la période couverte dans le cadre de la 
présente évaluation a donné lieu à moins d’études (Zanobetti et coll., 2002; Dominici et coll., 
2003). Comme dans le cas des évaluations antérieures, les résultats des études plus récentes 
indiquent que les effets observés dans les séries chronologiques quotidiennes ne sont pas 
surtout attribuables à un déplacement de la mortalité à court terme, mais qu’ils s’étendent plutôt 
sur plusieurs semaines, voire sur des mois. Au fil des années, plusieurs études utilisant 
différentes approches ont généralement produit des résultats semblables et cohérents qui ne 
supportent pas l’hypothèse du déplacement de la mortalité. Une analyse approfondie de la 
question par l’US EPA (2004) a conclu qu’il n’existait aucune preuve pour accréditer l’hypothèse 
d’un effet contraint par le temps suite à une exposition aux PM. 

Même si la grande majorité des études ont eu recours aux données des stations de mesure de 
l’air ambiant pour refléter les effets sur la santé des personnes exposées aux PM, certains 
chercheurs ont mis au point des techniques pour refléter plus précisément les  niveaux 
d’exposition. À Hamilton, en Ontario, Jerrett et coll. (2004) ont utilisé les polygones de Thiessen 
pour déterminer cinq zones possédant une station de mesure de l’air comme nœud central pour 
chacune des zones. La proximité par rapport à une station de mesure a aussi été utilisée 
comme indicateur d’exposition par Filleul et coll. (2006). Forastiere et coll. (2007) ont utilisé la 
distribution de l’exposition pour examiner l’association de quatre niveaux d’émissions de PM 
avec la mortalité. Holloman et coll. (2004) ont quant à eux comparé les estimations du risque 
pour la mortalité cardiovasculaire à partir d’une exposition modélisée de la population aux 
PM2.5, avec des estimations utilisant des concentrations ambiantes. La plupart de ces études 
ont rapporté des estimations du risque plus élevées avec les mesures d’exposition les plus 
précises comparativement aux concentrations mesurées à partir d’une station centrale de 
mesure; Filleul et coll. (2006) ont toutefois conclu que les stations localisées à proximité des 
sources de pollution n’entraînaient pas une modification considérable de l’estimation du risque 
obtenue à l’aide des stations de surveillance de la pollution de fond. 

14.5.2 Admissions à l’hôpital 

Les admissions à l’hôpital représentent un des principaux indicateurs de santé utilisés pour 
évaluer les effets de facteurs environnementaux tels que la pollution atmosphérique sur la santé 
des humains, puisque les données sur les admissions sont recueillies et gérées dans des bases 
de données standards. Cependant, puisque les bases de données sont souvent mises sur pied 
avec des objectifs autres que la surveillance de la santé publique, elles peuvent être limitées en 
raison de lacunes réduisant leur capacité à servir aux analyses épidémiologiques. En général, 
les individus qui nécessitent une hospitalisation constituent un sous-ensemble petit, mais 
gravement malade, de tous les individus pouvant être affectés par la pollution atmosphérique. 
Les admissions à l’hôpital sont toutefois influencées par un nombre de facteurs autres que la 
gravité de la morbidité, comme la disponibilité des lits et les critères d’admission (qui varient 
selon le médecin et selon les systèmes de soins de santé en cause). Par conséquent, il est à 
prévoir que les estimations du risque liées aux admissions à l’hôpital peuvent être plus 
hétérogènes et varier davantage que d’autres indicateurs de santé tels que la mortalité. 
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14.5.2.1 Sommaire des évaluations précédentes 

Le RES pour les PM publié en 1999 a examiné 16 études sur les admissions à l’hôpital 
réalisées en Amérique du Nord et en Europe. Dans des analyses à un polluant, toutes les 
études ont observé des associations positives et significatives entre les PM10 (le paramètre de 
mesure le plus largement utilisé à ce moment) et les admissions à l’hôpital. Dans les études à 
polluants multiples ou à deux variables, les PM10  sont demeurées positivement associées, 
même si, dans certains cas, la relation est devenue non significative du point de vue statistique. 
La forte corrélation entre les polluants était le principal facteur explicatif dans ces études. Les 
principaux résultats étaient liés à l’appareil respiratoire, alors que quelques d’études qui ont 
examiné  les problèmes cardiaques ont aussi révélé des relations significatives (quoique 
toujours d’une ampleur moindre que pour les résultats respiratoires). Des données variables ont 
par ailleurs été rapportées pour certains sous-groupes potentiellement vulnérables. Pour les 
groupes présentant une maladie respiratoire (BPCO, asthme), une preuve limitée d’effets plus 
importants a été rapportée, même si un tel résultat peut être attribuable à la petite taille de 
l’échantillon.  

Des résultats variables ont par ailleurs été observés en prenant l’âge en considération 
(personnes âgées, enfants). Dans l’ensemble, le RES pour les PM publié en 1999 a conclu que 
les PM représentaient le prédicteur le plus stable et le plus constant des admissions à l’hôpital 
associées à la pollution atmosphérique. 

L’AQCD 2004 de l’EPA pour les PM a passé en revue un nombre important de nouvelles études 
sur les admissions à l’hôpital et a noté une augmentation considérable des admissions 
associées à des problèmes cardiaques. Plusieurs de ces études ont indiqué un effet 
indépendant des particules fines, alors qu’un autre groupe d’études sur l’effet des particules 
fines n’a pu tirer de conclusions définitives à savoir si l’effet en question était ou non 
indépendant de la présence des autres polluants. Dans un nombre relativement petit d’études 
qui ont traité de problèmes cardiaques spécifiques, on a noté que la cardiopathie ischémique (la 
principale cause de cardiopathie) présentait des estimations du risque beaucoup plus élevées. 
Pour ce qui est des paramètres respiratoires, les résultats se sont avérés très cohérents par 
rapport à ceux de l’AQCD 1996 de l’EPA pour les PM, lesquels indiquaient que les PM étaient 
constamment associées à ces résultats. Dans les études examinant des paramètres 
particuliers, les associations de l’asthme avec les admissions à l’hôpital ont affiché des 
estimations du risque plus élevées que celles d’autres affections comme la BPCO et la 
pneumonie. De plus, on a rapporté des preuves concluantes pour les fractions fines et 
grossières des PM10. 

14.5.2.2 Admissions pour des raisons respiratoires 

Au total, 25 études publiées de 2002 à 2006 provenant d’Amérique du Nord (13), d’Europe (4), 
d’Australie (4), et d’Amérique du Sud et d’Asie (4) ont été passées en revue. La majorité des 
études (16) étaient des séries chronologiques; 7 autres étaient de type cas croisé, 1 utilisait ces 
deux approches à la fois, et 1 était de type cas-témoins. Des analyses à un polluant ont été 
réalisées dans 18 études; les analyses portant à la fois sur un seul polluant ainsi que sur 
plusieurs polluants ont été réalisées dans 9 études. La plupart des études (15) ont utilisé les 
PM10 comme principal paramètre de mesure des PM alors que 12 études ont étudié les effets 
associés aux PM2.5. 

14.5.2.2.1 Études canadiennes 

Parmi les sept études canadiennes qui ont été recensées, plusieurs problèmes de santé  
différents ont été investigués chez diverses catégories d’individus, des enfants aux personnes 
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âgées, en ayant recours à des modèles de séries chronologiques et de cas croisé. À ce sujet, 
une récente étude a comparé les résultats des techniques de séries chronologiques avec celles 
des études cas croisé. À Windsor, en Ontario, Luginaah et coll. (2005) ont examiné la relation 
entre les admissions à l’hôpital pour des problèmes respiratoires avec l’exposition aux polluants 
atmosphériques (PM10, NO2, SO2, CO, O3, COH et soufre réduit total), en utilisant à la fois des 
modèles par séries chronologiques et cas croisé. L’analyse de séries chronologiques tenait 
compte du jour de la semaine, de la température, de l’humidité et de la pression de l’air. 
L’analyse cas croisé était bidirectionnelle, avec un délai de 2 semaines entre les périodes de 
comparaison avec les témoins; cette approche a eu recours à la régression logistique 
conditionnelle à l’aide d’un modèle des risques proportionnels de Cox. Les mêmes covariables 
ont été utilisées dans les deux analyses. La concentration quotidienne moyenne de PM10 était 
de 50,6 µg/m3. Dans l’analyse de séries chronologiques, une unité de COH de 0,5 
(correspondant à l’IIQ) a été associée à des hospitalisations d’origine respiratoire avec un 
décalage de 3 jours (risque accru de 6,7 % [IC à 95 % : 0,4 à 13,5 %]) chez toutes les femmes, 
et une hausse de 10 µg/m3 des PM10 a été associée à ce type d’hospitalisation chez les 
hommes âgés de 15 à 64 ans avec un décalage de 2 jours (5,34 % [IC à 95 % : 1,15 à 9,7 %]). 
Selon un même décalage, le COH a aussi été associé à des hospitalisations d’origine 
respiratoire chez les femmes âgées de 15 à 64 ans (hausse de 15,0 % [IC à 95 % : 0,2 à 
29,6 %]). Pour ce qui est de l’approche par cas croisé, la même hausse de COH a été associée 
à une augmentation de 19,6 % (IC à 95 % : 0,3 à 42,6 %) pour un décalage de 2 jours et de 
28,9 % (IC à 95 % : 5,1 à 58,2 %) chez les femmes âgées de 15 à 64 ans pour un décalage de 
3 jours. Les estimations du risque lié aux PM10 et au COH étaient constamment positives chez 
les femmes de tous âges, de 0 à 14 ans et de 15 à 64 ans, même si la plupart des associations 
n’étaient pas statistiquement significatives. 

La seule étude canadienne récente qui ait porté sur les hospitalisations d’origine respiratoire 
parmi les enfants a indiqué un risque accru d’hospitalisation pour infection respiratoire chez  les 
garçons par rapport aux filles. Lin et coll. (2005) ont utilisé l’approche cas croisé pour étudier la 
pollution atmosphérique et les infections respiratoires chez les enfants vivant à Toronto. La 
population cible incluait des garçons et des filles de moins de 15 ans qui avaient été admis en 
raison d’infection des voies respiratoires inférieures (laryngite, trachéite, bronchite, bronchiolite, 
pneumonie et grippe). Les résultats ont été pris en compte selon une exposition moyenne 
échelonnée de 1 à 7 jours; la moyenne des niveaux quotidiens moyens de PM10 et de PM2.5 était 
de 20,41 et 9,59 µg/m3, respectivement. Pour une moyenne d’exposition sur 6 jours, une 
augmentation de 10 µg/m3 des PM10 a été associée à des admissions à l’hôpital pour les 
garçons et les filles, après ajustement pour tenir compte des facteurs météorologiques et des 
polluants gazeux (hausse de 15,7 % [IC à 95 % : 0,8 à 32,4 %]). Cet effet est demeuré 
significatif chez les garçons (hausse de 19,5 % [IC à 95 % : 0,8 à 41,3 %]), mais non chez les 
filles. Les PM10–2.5 ont aussi été associées de manière significative aux admissions à l’hôpital 
chez les garçons et les filles, considérées dans leur ensemble ou de manière distincte, après 
l’inclusion des polluants gazeux, alors que les estimations du risque associé aux PM2.5 n’étaient 
pas significatives et, pour la plupart, n’étaient pas positives. 

Plusieurs études canadiennes ont aussi examiné les effets de la pollution atmosphériques sur 
les cas d’hospitalisation chez les personnes âgées. Dans la seule étude de type cas croisé, 
Fung et coll. (2006) ont étudié les hospitalisations d’origine respiratoire chez les résidents âgés 
de Vancouver à l’aide de l’approche bidirectionnelle. Pour ce qui est des événements 
récurrents, on a observé des résultats légèrement significatifs associés au COH, aux PM10 et 
aux PM10–2.5 dans les trois approches utilisées : d’abord la méthode conçue par Dewanji et 
Moolgavkar (2000), ensuite la méthode de séries chronologiques et enfin la méthode cas 
croisé. Des résultats concluants ont été mesurés pour les décalages de 0 et de 3 jours (en 
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utilisant les méthodes par séries chronologiques, le risque augmentait de 2,0 % [IC à 95 % : -
0,1 à 4,1 %] pour les PM10 dans un décalage de 0 jour et de 4,9 % [IC à 95 % : 0,75 à 9,1 %] 
pour les PM10–2.5 dans un décalage de 3 jours); des résultats moins convaincants et non 
significatifs ont par ailleurs été obtenus pour les PM2.5. La moyenne des niveaux quotidiens 
maximum de PM10 était 38 µg/m3. 

Deux autres études des effets de la pollution atmosphérique sur les hospitalisations liées à la 
BPCO parmi les personnes âgées à Vancouver ont conclu qu’il était difficile de distinguer les 
effets de polluants uniques des effets combinés associés à la présence de plusieurs polluants. 
Dans une étude de séries chronologiques, Yang et coll. (2005) ont étudié les polluants 
atmosphériques suivants : CO, NO2, SO2, O3 et PM10. L’ajustement pour tenir compte des 
tendances à long terme a été réalisé par régression du nombre d’hospitalisations quotidiennes 
pour BPCO aiguë à l’aide d’un logarithme naturel sur la spline naturelle du jour de l’étude. Le 
temps (la température et l’humidité) et le jour de la semaine étaient aussi inclus dans le modèle, 
et la moyenne des concentrations quotidiennes moyennes de PM10 était de 14,02 µg/m3. Dans 
l’analyse à un polluant, une hausse de 10 µg/m3 des PM10 était associée à des hospitalisations 
liées à une BPCO pour plusieurs décalages : 1 jour, 8,5 % (IC à 95 % : 3,6 à 14,7 %); 2 jours, 
9,8 % (IC à 95 % : 3,6 à 15,9 %); 3 jours, 11,0 % (IC à 95 % : 3,6 à 19,7 %); 5 jours, 12,2 % (IC 
à 95 % : 3,6 à 20,9 %); 6 jours, 14,7 % (IC à 95 % : 6,1 à 24,7 %); et 7 jours, 15,9 % (IC à 
95 % : 6,1 à 25,9 %). Dans les modèles à deux polluants, la même hausse des PM10 a été 
associée à des augmentations de 15,9 % (IC à 95 % : 6,1 à 25,9 %) et de 18,4 % (IC à 95 % : 
6,1 à 25,9 %) avec un décalage de 7 jours lorsque le modèle tenait compte de l’ozone et du 
SO2 respectivement. 

Dans une étude de séries chronologiques antérieure, Chen et coll. (2004b) ont utilisé les MLG 
pour étudier l’influence des particules de la pollution atmosphérique sur les admissions à 
l’hôpital liées à la BPCO, avec des splines cubiques naturelles paramétriques pour éliminer les 
tendances temporelles ainsi que les cycles saisonniers et sous-saisonniers des hospitalisations. 
Dans les modèles couvrant un polluant, les auteurs ont observé que le risque ajusté de la 
concentration moyenne sur 3 jours correspondant à une hausse de 10 µg/m3 des PM10 et des 
PM2.5 était de 16,5 % (IC à 95 % : 6,9 à 27,0 %) et 20,9 % (IC à 95 % : 4,0 à 40,6 %) 
respectivement; un risque accru de 5 % (IC à 95 % : 1,2 à 9,0 %) était aussi observé pour une 
hausse de l’IIQ du COH. Dans les modèles couvrant deux polluants, les associations entre les 
PM10 et les hospitalisations liées aux BPCO sont demeurées significatives quand les PM2.5 ou le 
COH étaient inclus, avec des hausses de 20,1 % (IC à 95 % : 3,0 à 39,9 %) et de 17,1 % (IC à 
95 % : 2,3 à 34,1 %) par 10 µg/m3 respectivement. Toutefois, lorsque les PM10–2.5 étaient 
incluses dans les modèles avec les PM10, l’estimation du risque lié aux PM10 était légèrement 
réduite et perdait sa signification. Les modèles à deux polluants incluant les PM2.5 et les PM10–2.5 
ont démontré que les deux éléments étaient associés aux admissions liées aux BPCO. Lorsque 
les polluants gazeux étaient modélisés avec les PM10, des hausses significatives du risque par 
augmentation de 10 µg/m3 étaient observées : 13,9 % (IC à 95 % : 0,5 à 29,0 %) avec le CO, 
17,3 % (IC à 95 % : 7,4 à 28,0 %) avec l’ozone et 14,1 % (IC à 95 % : 1,6 à 28,1 %) avec le 
SO2. Les PM2.5 n’étaient plus associées de manière significative aux admissions pour BPCO 
lorsqu’elles étaient modélisées avec les polluants gazeux, sauf pour l’ozone, où un changement 
de 22,3 % (IC à 95 % : 5,1 à 42,7 %) a été observé pour une augmentation de 10 µg/m3. Les 
concentrations quotidiennes moyennes de PM10 et de PM2.5 étaient de 13,31 et 7,7 µg/m3, 
respectivement. 

Le même groupe de chercheurs a aussi examiné la relation entre la pollution atmosphérique et 
les hospitalisations respiratoires lors des premières et secondes visites, de même qu’avec 
l’ensemble des admissions chez les personnes âgées (65 ans et plus) en utilisant les mêmes 
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données environnementales (Chen et coll., 2005b). Cette étude n’a révélé aucune association 
statistiquement significative entre les PM2.5 ou les PM10 et les hospitalisations pour cause de 
problème respiratoire chez les personnes âgées. Finalement, dans une étude de séries 
chronologiques (Fung et coll., 2005b) menée à London, Ontario, les admissions à l’hôpital en 
raison de problèmes respiratoires ont été divisées en deux catégories : asthme et maladies 
autres que l’asthme. Pour des moyennes de PM10 avec un décalage de 0 jour et de 2 jours, une 
hausse de 10 µg/m3 des PM10 a été associée à des augmentations de 9,0 % (IC à 95 % : 1,1 à 
17,6 %) et de 9,3 % (IC à 95 % : 2,0 à 17,1 %), respectivement, des admissions liées à l’asthme 
chez les personnes de plus de 65 ans. La moyenne des concentrations quotidiennes moyennes 
de PM10 était de 38 µg/m3. 

14.5.2.2.2 Études américaines 

Une importante étude de séries chronologiques a été publiée par Dominici et coll. (2006); les 
auteurs ont examiné les admissions à l’hôpital pour maladies cardiovasculaires et respiratoires 
chez les personnes âgées. Cette étude était la plus grande jamais réalisée aux États-Unis avec 
pour objectif d’évaluer à l’échelle nationale et régionale les effets de l’exposition aux particules 
fines sur la santé et sur les hospitalisations pour maladie cardiovasculaire et respiratoire.  

L’étude a été réalisée dans 204 comtés américains auprès de populations de plus de 200 000 
individus regroupées en 7 régions géographiques; les données sur la pollution atmosphérique 
ont été recueillies à partir d’un réseau national de stations de mesure. Les données sur les 
admissions quotidiennes à l’hôpital ont été compilées pour l’ICC, les troubles du rythme 
cardiaque, les événements cérébrovasculaires, les cardiopathies ischémiques, les BPCO, les 
infections des voies respiratoires et les lésions aux voies respiratoires. La population à l’étude 
résidait à une distance moyenne de 5,9 miles (environ 9,6 km) d’une station de mesure des 
PM2.5. Les facteurs de confusion suivants : jour de la semaine, saisonnalité, épidémie de grippe 
et changement lié à l’exercice de la médecine, température et humidité ont été pris en compte. 
La moyenne des valeurs annuelles moyennes de PM2.5 pour les comtés était de 13,4 µg/m3. La 
diminution du nombre annuel d’admissions à l’hôpital pour des maladies spécifiques associées 
à une baisse de 10 µg/m3 des PM2.5 a également été évaluée. Les résultats de cette analyse 
ont révélé une homogénéité significative des concentrations de PM2.5 dans l’ensemble des 
régions, mais également une possible hétérogénéité spatiale des effets sur les divers 
problèmes de santé. Les auteurs ont avancé que les sources et la composition des polluants 
ambiants pourraient jouer un rôle dans ces variations. Des tests formels ont révélé que le 
niveau d’hétérogénéité n’était pas significatif, bien que les auteurs aient reconnu que la 
puissance statistique des tests aurait pu être insuffisante pour être en mesure d’observer le 
phénomène. Les effets respiratoires les plus importants ont été observés avec des décalages 
de 0 et 1 jour pour les admissions liées aux BPCO et de 2 jours pour celles liées à une infection 
des voies respiratoires, et ces effets se sont avérés plus sérieux dans l’ouest que dans l’est. 
Finalement, on a noté que la température modifiait l’effet des polluants par rapport à deux 
résultats de nature respiratoire. Dans l’ensemble des comtés, avec un décalage de 0 jour, une 
hausse de 10 µg/m3 des PM2.5  a été associée à une augmentation du nombre d’admissions en 
lien avec les BPCO, une hausse globale de 1,61 % (IC à 95 % : 0,56 à 2,66 %), une hausse de 
0,91 % chez les bénéficiaires du régime d’assurance-maladie Medicare (IC à 95 % : 0,18 à 
1,64 %) et une hausse de 1,47 % chez les individus de 75 ans et plus (IC à 95 % : 0,54 à 
2,40 %).  

Pour ce qui est des infections des voies respiratoires avec un décalage de 2 jours, la hausse 
globale représentait 1,39 % (IC à 95 % : 0,60 à 2,09); la hausse était aussi significative, à 
0,92 % ou 0,93 %, pour les bénéficiaires de Medicare de plus de 65 ans, de même que pour les 
individus âgés de 65 à 74 ans ou pour ceux de plus de 75 ans.Toujours aux États-Unis, 
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Medina-Ramon et coll. (2006) ont publié les résultats d’une étude de type cas croisé sur les 
données d’admissions à l’hôpital pour une BPCO ou une pneumonie chez des personnes âgées 
résidant dans 36 villes. Des modèles de régression logistique conditionnelle ont été utilisés pour 
analyser les effets propres à une ville, en tenant compte du jour de la semaine et du temps; une 
autre analyse a été effectuée à l’aide d’une stratification par saison (saison chaude par rapport 
à saison froide). La concentration moyenne globale sur 24 heures était de 30,4 µg/m3. Au cours 
de la saison chaude, une hausse de 10 µg/m3 des PM10 était associée à une augmentation de 
1,47 % des hospitalisations liées aux BPCO (IC à 95 % : 0,93 à 2,01 %) avec un décalage de 1 
jour, et à une augmentation de 0,84 % pour ce qui est des pneumonies (IC à 95 % : 0,50 à 
1,19 %) avec un décalage de 0 jour. Des associations avec des décalages de 0 et 1 jour pour 
les BPCO et les pneumonies, respectivement, étaient plus faibles, mais significatives. En 
prenant en  compte les saisons chaude et froide en même temps, ces résultats étaient encore 
plus faibles, mais demeuraient toujours significatifs. Au cours de la saison froide, le seul résultat 
important était l’association avec la pneumonie avec un décalage de 0 jour (0,30 % [IC à 95 % : 
0,07 à 0,53 %]). En  comparant les 25e et 75e percentiles des villes selon le pourcentage des 
ménages possédant un système de climatisation, une hausse de 10 µg/m3 des PM10 était 
associée à une diminution significative des admissions liées à une pneumonie dans le 75e 
percentile par rapport au 25e percentile (-0,11 % par rapport à 1,47 %). 

Une étude de type cas croisé conçue par Karr et coll. (2006) a examiné l’hospitalisation liée à la 
bronchiolite chez les enfants dans le bassin atmosphérique de la côte sud de la Californie. Les 
données sur les particules fines ont été recueillies de la base de données des stations fixes de 
mesure de la Californie; l’exposition individuelle a été estimée à partir des données obtenues 
des stations de surveillance de l’air ambiant et des centroïdes des zones de codes postaux 
résidentiels cartographiés selon la station de surveillance la plus proche (moyenne de 
l’exposition quotidienne chronique et subchronique aux PM2.5 de 25 µg/m3). L’analyse a 
également tenu compte du NO2 et du CO. Les données d’hospitalisation ont été recueillies pour 
les enfants ayant reçu un diagnostic à bronchiolite pendant la période d’épidémie du virus 
respiratoire syncytial (hiver) chez les enfants de plus de 3 semaines au moment de l’admission; 
cette restriction visait à augmenter la probabilité d’exposition à la pollution atmosphérique de la 
maison une fois l’enfant sorti de l’hôpital. Les modèles de régression logistique conditionnelle 
ont tenu compte du jour de la semaine, de la température quotidienne moyenne et de l’humidité. 
Aucun risque accru d’hospitalisation en raison d’une bronchiolite n’a été observé; dans certains 
cas, les PM2.5 semblaient même avoir un effet protecteur.  Deux associations positives et 
significatives ont toutefois été observées entre les PM2.5 et une hospitalisation pour bronchiolite 
chez les bébés prématurés (25 à 29 semaines de gestation) pour un décalage de 3 à 5 jours et 
6 à 8 jours, avec une hausse du risque de 26 % (IC à 95 % : 1 à 57 %) et 41 % (11 à 79 %), 
respectivement, par augmentation de 10 µg/m3. Aucune association dose–effet n’a été 
observée en fonction d’un âge gestationnel accru. 

Une autre étude de type cas croisé réalisée par Zanobetti et Schwartz (2006) à Boston a porté 
sur les admissions liées à un IM et à une pneumonie chez les personnes âgées (plus de 65 
ans). L’étude utilisait une approche de stratification du temps, et l’analyse a tenu compte des 
effets du carbone noir, des PM2.5, du CO, du NO2 et de l’O3. Le carbone noir et les PM2.5 
présentaient certaines associations statistiquement significatives avec les hospitalisations liées 
à une pneumonie : excès de risque de 11,7 % (IC à 95 % : 4,8 à 17,4 %) par hausse de 1,7 
µg/m3 du carbone noir et de 3,8 % (IC à 95 % : 0,64 à 6,67 %) par hausse de 10 µg/m3 des 
PM2.5. 

Arena et coll. (2006) ont étudié les associations entre les améliorations de la qualité de l’air et 
les maladies cardiopulmonaires au sein de la population de personnes âgées dans Allegheny 
County, en Pennsylvanie, de 1995 à 2000 (moyenne des concentrations quotidiennes 
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moyennes de PM10 de 27,9 µg/m3). Le jour de la semaine, la température et l’humidité ont été 
traitées comme des facteurs de confusion potentiels. Au cours de la période d’étude, les 
auteurs ont observé une baisse du nombre d’admissions pour des raisons cardiopulmonaires 
dans la population âgée de 65 à 74 ans, mais une hausse de ces admissions chez les individus 
de 75 ans et plus. Une diminution du taux d’admissions a aussi été observée chez les Afro-
Américains et les Blancs de 1995 à 2000. Une tendance saisonnière a aussi été rapportée en 
lien avec les admissions d’origine pulmonaire parmi les personnes âgées (accrues à l’automne 
et en hiver); la même tendance s’est avérée moins cohérente pour les événements 
cardiovasculaires. Les auteurs ont également observé une corrélation positive significative entre 
la température et les PM10, et une corrélation négative significative entre les PM10 et l’humidité. 
Une association positive statistiquement significative a aussi été mesurée dans les modèles à 
retards sans contraintes entre les niveaux actuels de PM10 de jour et les admissions à l’hôpital. 
Malgré une réduction de 17 % des PM10 de 1995 à 2000, le risque pour la santé associé aux 
PM10 est demeuré semblable, avec une augmentation de 0,61 % (IC à 95 % : 0,43 à 0,8 %) des 
admissions liées à une maladie cardiopulmonaire le même jour, pour une hausse de 10 µg/m3 
des PM10. 

Slaughter et coll. (2005) ont finalement exploré l’association entre diverses fractions de PM 
(concentrations quotidiennes de 7,9 à 41,9 µg/m3 pour les PM10 et de 4,2 à 20,2 µg/m3 pour les 
PM2.5) et les admissions d’origine respiratoire (tous types, asthme aigu et BPCO chez l’adulte) à 
Spokane, à Washington. Certaines associations non significatives ont été mesurées pour 
différentes fractions granulométriques en fonction de divers décalages. Les auteurs ont 
constaté une association entre le CO et les visites à l’urgence pour des problèmes respiratoires; 
ils ont indiqué que cette situation ne reflétait pas  les effets de faibles concentrations de CO 
dans l’environnement, mais plutôt que ce polluant agissait comme substitut aux PM provenant 
des sources de combustion. 

14.5.2.2.3 Études européennes 

Deux études européennes multi-villes ont été recensées dans le cadre de la présente 
évaluation. En premier lieu, en Italie, les résultats d’une méta-analyse des modèles à effets 
fixes réalisée par Biggeri et coll. (2005) ont révélé qu’une augmentation de 10 µg/m3 des PM10 
(concentrations moyennes quotidiennes de PM10 dans l’ensemble des villes variant de 36,5 à 
77,6 µg/m3) était associée à une hausse des admissions d’origine respiratoire de 0,73 % (IC à 
95 % : 0,27 à 1,20 %) pour un décalage de 0 à 3 jours. Lorsqu’une des modèles à effets 
aléatoires étaient utilisés, la même hausse était associée de façon marginale à des admissions 
d’origine respiratoire avec un décalage identique (0,91 % [IC à 95 % : -0,04 à 1,86 %]). Une 
approche bayésienne affichait un plus grand intervalle de confiance, mais les résultats 
demeuraient significatifs (0,90 % [IC à 95 % : -0,18 à 2,16 %] à un décalage de 0 à 3 jours). 
L’effet global sur les admissions était légèrement modifié par le ratio NO2/PM10. Une autre étude 
multi-villes a été réalisée par Eilstein et coll. (2004) dans neuf grandes villes françaises. 
Certaines associations statistiquement significatives ont été mesurées, mais aucun IC à 95 % 
n’a été fourni. Une hausse de 10 µg/m3 de PM10 a été associée à des admissions pour des 
problèmes respiratoires dans le groupe des  0 à 14 ans et chez les plus de 65 ans pour un 
décalage de 0 à 5 jours (augmentation de 1,7 % et 1,4 %, respectivement). 

Migliaretti et Cavallo (2004) ont par ailleurs publié les résultats d’une étude cas-témoin de 
l’association entre les MPT (moyenne des niveaux quotidiens moyens d’exposition par groupe 
d’âge variant de 105,1 à 114,5 µg/m3) et le NO2 et les admissions liées à l’asthme chez les 
enfants de moins de 15 ans vivant à Turin, en Italie. Des modèles de régression simple et 
multiple ont été utilisés, parallèlement à l’ajustement pour tenir compte de la saison, de la 
température, de l’humidité, du rayonnement solaire, du jour de la semaine, des jours fériés, du 
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niveau d’instruction, du sexe et de l’âge. Dans les modèles à un polluant, un accroissement de 
10 µg/m3 des MPT a été associé à une hausse de 1,8 % (IC à 95 % : 0,3 à 3,02 %) des 
admissions à l’hôpital en raison d’asthme. Une fois modélisé avec le NO2, cet effet est devenu 
non significatif (0,6 % [IC à 95 % : -0,2 à 3,05 %]). Les auteurs ont affirmé que ces résultats 
pourraient refléter un effet de confusion du NO2 sur les effets des MPT (c.-à-d. qu’une partie de 
l’effet des particules pourrait être attribuée au NO2). 

À Drammen, en Norvège, Oftedal et coll. (2003) ont réalisé une étude de séries chronologiques 
en deux étapes des admissions d’origine respiratoire pendant une période de six années. Cette 
analyse a été réalisée à l’aide de MAG avec un lien log et une distribution de Poisson, mais 
certains nouveaux critères de convergence ont été utilisés pour le traitement des données et la 
tendance temporelle a été traitée avec une spline cubique à lissage. La concentration 
quotidienne moyenne de PM10 était de 16,6 µg/m3. L’analyse a révélé qu’une hausse de 10 
µg/m3 des PM10 était associée à une augmentation du risque de 3,17 % (IC à 95 % : -0,91 à 
7,5 %)  des hospitalisations pour maladie respiratoire  pour la période de 1994 à 1997. De 1998 
à 2000, la même hausse entraînait un changement de risque de -0,72 % (IC à 95 % : -4,7 à 
3,4 %), et pour toute la période (1994 à 2000), l’augmentation du risque était de 1,9 % (IC à 
95 % : -0,91 à 4,8 %). 

14.5.2.2.4 Études australiennes 

Barnett et coll. (2005) ont investigué les admissions quotidiennes pour des problèmes  
respiratoires dans cinq villes australiennes et deux de la Nouvelle-Zélande à partir d’une 
approche cas croisé. Les polluants suivants ont été pris en compte : PM10, PM2.5, bsp, NO2, 
SO2, O3 et CO. Les niveaux quotidiens moyens de PM10 et de PM2.5 (variation pour l’ensemble 
des villes) étaient de 16,5 à 20,6 µg/m3 et 8,1 à 11 µg/m3, respectivement. Des analyses ont été 
réalisées pour trois groupes d’âge (0, 1 à 4 et 5 à 14 ans), avec un ajustement pour tenir 
compte des tendances à long terme, des changements saisonniers et des épidémies 
d’affections respiratoires, de même que de la température, de l’humidité relative, de la pression, 
des extrêmes de température, des jours fériés et du jour de la semaine. Un test de conformité a 
permis d’évaluer l’influence de chaque ville dans les résultats. Plusieurs résultats 
statistiquement significatifs ont été mesurés pour la pollution par les matières particulaires dans 
les modèles à un  polluant. Pour la pneumonie et la bronchite aiguë, le risque le plus élevé 
correspondait aux particules fines dans le groupe des 1 à 4 ans (6,2 % [IC à 95 % : 0,2 à 
12,1 %] par hausse de 10 µg/m3 des PM2.5 sur 24 heures). Une augmentation de 10 µg/m3 des 
PM2.5 sur 24 heures a aussi été associée à une augmentation de 4,4 % (IC à 95 % : 0,0 à 
8,8 %) des admissions liées à la pneumonie et à la bronchite chez les bébés de 0 à 12 mois. 
Dans le même groupe, une hausse de 10 µg/m3 de PM2.5 sur 24 heures a aussi été  associée à 
une augmentation de 6,2 % (IC à 95 % : 2,6 à 9,8 %) des admissions pour problèmes 
respiratoires, tandis que chez les 1 à 4 ans, l’augmentation représentait 4,4 % (IC à 95 % : 1,8 à 
7,0 %). Les résultats pour les bsp et les PM10 étaient généralement semblables. 

Dans le cadre de l’analyse des modèles à multiples polluants, Barnett et coll. (2005) ont 
observé que, dans le cas des admissions pour problèmes respiratoires dans le groupe des 1 à 
4 ans (données provenant de quatre villes australiennes seulement), les effets des PM10 et des 
PM2.5 étaient plus importants lorsque jumelés. Une hausse de 10 µg/m3 des moyennes de PM2.5 
sur 24 heures pour le jour même et le jour précédent a été associée à un risque accru de 4,4 % 
des admissions pour des raisons respiratoires (IC à 95 % : 1,8 à 7,0 %) dans un modèle à un 
polluant, et à un accroissement de 7,5 % (IC à 95 % : 0,5 à 14,3 %) lorsque jumelé avec les 
PM10, ce qui pourrait refléter les effets distincts de chaque fraction particulaire. Dans les 
modèles impliquant plusieurs polluants avec les PM10 ou le SO2, les associations aux PM2.5 sont 
demeurées positives et statistiquement significatives (sauf pour les admissions liées à une 
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pneumonie ou une bronchite dans le groupe des 1 à 4 ans). En ce qui a trait aux PM2.5, selon 
les analyses, les estimations du risque pour les admissions résultant de problèmes 
respiratoires, d’une pneumonie et d’une bronchite étaient plus élevées pendant les saisons 
chaudes comparativement aux saisons froides. 

À Perth, en Australie, Hinwood et coll. (2006) ont utilisé une approche cas croisé pour examiner 
l’association entre les hospitalisations pour maladies respiratoires et la pollution atmosphérique. 
Les polluants atmosphériques pris en compte étaient les PM10, les PM2.5, le CO, le NO2 et l’O3. 
Les concentrations quotidiennes moyennes de PM10 et PM2.5 étaient de 19,6 et 9,2 µg/m3 
respectivement. L’étude a été axée sur les maladies cardiovasculaires, sur la BPCO,  la 
pneumonie, la grippe et l’asthme en incluant les maladies gastro-intestinales à titre de maladies 
de contrôle. Des analyses ont été effectuées pour les groupes suivants : tous âges, moins de 
15 ans et 65 ans et plus. Les concentrations de PM2.5 ont été modélisées à partir des données 
des stations de surveillance, un modèle de distribution et une interpolation. Une régression 
logistique conditionnelle a été utilisée, en tenant compte de la température et de l’humidité, des 
jours fériés et des jours de la semaine. Sept combinaisons possibles de temps de décalage ont 
été prises en compte : 0, 1, 2, 3, 0 à 1, 0 à 2 et 0 à 3 jours. Certaines associations positives ont 
été observées entre les PM2.5 sur 24 heures et les admissions liées à une affection respiratoire 
ou une pneumonie dans le groupe de tous âges pour un décalage de 3 jours.  

Des résultats significatifs ont aussi été observés entre les PM2.5 et les hospitalisations liées à 
l’asthme dans le groupe de tous âges et dans celui des moins de 15 ans avec un décalage de 2 
jours. Dans le groupe de tous âges, une hausse de 10 µg/m3 des PM2.5 a été  significativement 
associée à des augmentations de 2,0 % pour les admissions liées aux affections respiratoires, 
de 5,1 % pour une pneumonie et de 3,0 % pour l’asthme; la même hausse de PM2.5 a été 
associée à une hausse de 5,1 % des hospitalisations liées à l’asthme chez les moins de 15 ans 
(aucun IC fourni). 

Erbas et Hyndman (2005) ont réalisé une étude de séries chronologiques à Melbourne pour la 
période de juillet 1989 à décembre 1992. L’objectif était d’examiner l’association entre la 
pollution atmosphérique et les affections respiratoires à l’aide de diverses approches 
statistiques et aussi d’exposer certaines lacunes associées aux études de séries 
chronologiques impliquant une seule ville. Les admissions reliées à l’asthme et à la BPCO ont 
été jumelées à des expositions aux PUF (p. ex., PM1 ou PM0.1–1.0), ainsi qu’au NO2, au SO2 et à 
l’O3. Les PUF étaient mesurées à l’aide d’un équipement détectant la rétrodiffusion de la 
lumière par la réduction de visibilité des particules. Un index des particules aériennes (IPA) 
dérivé de la rétrodiffusion X 10-4 a été établi selon les valeurs horaires maximales obtenues de 
neuf stations de surveillance fixes. La décomposition de la tendance saisonnière a été effectuée 
à l’aide d’une fonction de lissage LOWESS pour évaluer la puissance et l’ampleur des saisons 
et de la variation touchant les polluants; cette méthode a permis un ajustement pour tenir 
compte des variables présentant des effets saisonniers importants. Les séries de Fourier ont 
été utilisées pour mesurer la saisonnalité liée aux admissions à l’hôpital une fois la saisonnalité 
liée aux polluants et les variables de temps prises en compte. Quatre modèles ont été 
considérés pour l’analyse des données, en l’occurrence le MLG, le MAG, un modèle de 
régression de Poisson axé sur les paramètres et un modèle de régression transitoire. Une 
spline cubique de lissage a été utilisée pour les fonctions non paramétriques dans l’approche du 
MAG. Chaque modèle tenait compte de la tendance temporelle, du jour de la semaine et de la 
variation saisonnière pour les diverses variables des résultats. Une procédure par étapes a été 
utilisée pour définir l’intégration et la forme fonctionnelle des polluants et des variables de 
temps. La température (thermomètre sec) et l’humidité relative ont aussi été prises en compte. 
Le traitement des données a été réalisé avec des décalages instantanés allant jusqu’à 5 jours. 
Un MAG a révélé une association négative non significative entre l’IPA et les admissions reliées 
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à la BPCO (une hausse du 10e au 90e percentile de l’APIt-2 était associée à une réduction du 
risque de 5 % [IC à 95 % : -5,0 à 0 %]). Alors que les résultats pour le NO2 sont demeurés 
stables sans égard au modèle utilisé, les autres polluants atmosphériques se sont révélés 
fortement sensibles aux spécifications du modèle. Ces résultats indiquent que les études sur 
une seule ville devraient se servir de plusieurs modèles pour confirmer la stabilité de 
l’estimation du risque obtenue. 

À Brisbane, en Australie, Chen et coll. (2006) ont évalué le risque d’admission à l’hôpital pour 
des problèmes respiratoires liés à la pollution par la fumée des feux de brousse dans une étude 
de séries chronologiques. Trois niveaux d’exposition aux concentrations moyennes de PM10 ont 
été définis pour cette analyse : moins de 15, de 15 à 20 et plus de 20 µg/m3. Les facteurs de 
confusion potentiels (saisonnalité, jour de la semaine, les jours fériés, les tendances à long 
terme et la grippe) ont été pris en compte quand leurs effets représentaient un changement de 
10 % ou plus de l’estimation de l’effet. Trois associations statistiquement significatives (P < 
0,01) ont été observées pour une exposition la journée même, une période pour laquelle les 
effets les plus importants ont été constatés. Pour la période d’étude, une augmentation du 
risque de 11 % (IC à 95 % : 5 à 15 %) a été calculée pour une affection respiratoire au niveau 
d’exposition des PM10 de 15 à 20 µg/m3, comparativement à une augmentation de 16 % (IC à 
95 % : 10 à 23 %) au niveau de PM10 de plus de 20 µg/m3.  

Lorsque seules les périodes de feux de brousse étaient prises en compte, une hausse de 9 % 
des maladies respiratoires (IC à 95 % : 1 à 18 %) a été observée en fonction de concentrations 
de 15 à 20 µg/m3 des PM10, comparativement à une hausse de 19 % (IC à 95 % : 9 à 30 %) 
pour un niveau d’exposition à plus de 20 µg/m3 de PM10. En l’absence de feux de brousse, une 
hausse de 11 % des maladies respiratoires (IC à 95 % : 5 à 17 %) a été calculée pour une 
exposition à 15 à 20 µg/m3 de PM10, contrairement à la hausse de 19 % (IC à 95 % : 6 à 23 %) 
observée à un niveau de concentration de plus de 20 µg/m3 de PM10. Le risque global pour une 
augmentation de 10 µg/m3 des PM10 atteignait 4,0 % (IC à 95 % : 1,1 à 6,9 %) dans le modèle à 
un polluant, mais s’est avéré moins élevée dans le modèle à deux polluants incluant l’ozone 
(2,6 % [IC à 95 % : 1,0 à 5,55 %]). 

14.5.2.2.5 Autres études 

Quelques études ont été réalisées dans des conditions qui diffèrent largement de celles 
observées au Canada. Au Brésil, dans une étude de séries chronologiques des effets de la 
combustion de la canne à sucre sur la santé, Cançado et coll. (2006) ont investigué les 
admissions pour problèmes respiratoires chez les enfants (moins de 13 ans) et les personnes 
âgées (plus de 64 ans) de la ville de Piracicaba. Certains résultats statistiquement significatifs 
ont associé les PM2.5 et les admissions d’enfants à l’hôpital, de même que les PM10 et le 
carbone noir et les admissions chez des personnes âgées. Des associations significatives ont 
aussi été observées entre les émissions industrielles et les admissions pour des problèmes 
respiratoires chez les personnes âgées pendant la période où il n’y avait pas de feux de canne 
à sucre.  À Hong Kong, Lee et coll. (2006) ont quant à eux mené une étude sur les effets de la 
pollution sur les hospitalisations pour cause d’asthme chez les individus de plus de 18 ans. 
Dans le modèle à multiples polluants, les analyses ont révélé des associations statistiquement 
significatives entre les PM2.5 et les PM10 et les admissions pour cause d’asthme avec un 
décalage de 4 jours. Dans une étude de type cas croisé, Tsai et coll. (2006b) ont exploré l’effet 
à court terme de la pollution atmosphérique sur les admissions à l’hôpital pour asthme à 
Kaoshiung, à Taïwan. Dans un modèle à un polluant, plusieurs associations significatives ont 
été observées entre les PM10 et les admissions pour cause d’asthme les jours chauds comme 
les froids. Dans les modèles à plusieurs polluants, cet effet est demeuré après ajustement pour 
tenir compte du SO2, du NO2 et du CO. D’autres résultats significatifs ont aussi été observés 
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avec d’autres polluants. Finalement, à São Paulo, Brésil, Farhat et coll. (2005) ont réalisé une 
étude de séries chronologiques des effets de la pollution atmosphérique sur les visites à 
l’urgence pour affection des voies respiratoires inférieures et sur les admissions d’enfants à 
l’hôpital pour une combinaison de pneumonie et de bronchopneumonie ou une combinaison 
d’asthme et de bronchiolite. Dans les modèles à un polluant, les PM10 ont été associées aux 
admissions en raison de pneumonie et bronchopneumonie, et d’asthme et bronchiolite, bien 
que ce dernier résultat se soit avéré non significatif. Dans les modèles à deux polluants, une 
hausse de l’IIQ lié aux PM10 pour une moyenne mobile de 5 jours a été associée à un risque 
accru d’admission pour pneumonie et bronchopneumonie lorsque modélisée avec le NO2, le 
SO2, l’O3 et le CO, même si seuls l’O3 et le CO sont demeurés significatifs. Aucune association 
significative n’a été rapportée pour les PM10 en lien avec les admissions pour asthme et 
bronchiolite. Dans le modèle à multiples polluants (lequel comprenait les cinq polluants), aucun 
polluant n’a été significativement associé à un accroissement du nombre d’admission pour une 
combinaison de pneumonie et de bronchopneumonie, ou d’asthme et de bronchiolite. 

14.5.2.3 Admissions pour des raisons cardiovasculaires 

Un total de 30 études réalisées en Amérique du Nord (16), en Europe (6), en Australie (1) et en 
Asie (7) a été recensé. La majorité (17 études) était par séries chronologiques, alors que 12 ont 
adopté une approche cas croisé. Le paramètre de mesure le plus fréquent des PM était les 
PM10 (n = 28); seulement sept études ont utilisé les PM2.5 aux fins d’analyse, tandis que les 
fumées noires ont servi comme paramètre d’analyse dans deux études européennes. 

14.5.2.3.1 Études canadiennes 

Deux études canadiennes impliquant une ville ont été réalisées par l’équipe de Fung et 
collaborateurs. Dans une étude par séries chronologiques (Fung et coll., 2005a) des admissions 
résultant d’une cardiopathie à Windsor, en Ontario, de 1995 à 2000, les données sur les 
polluants (PM10, COH, SO2, CO, NO2 et O3) ont été recueillies à partir des stations de mesure 
fixes (moyenne de la concentration quotidienne élevée de 50,6 µg/m3). Les sujets ont été 
divisés en deux groupes d’âge (moins de 65 ans ou 65 ans et plus), et des décalages moyens 
de 0 jour, de 2 jours et de 3 jours ont été évalués. Les MLG ont été utilisés pour tenir compte 
des cycles météorologiques, saisonniers et horaires. Aucune association significative n’a été 
rapportée entre les PM10 et les admissions reliées à une cardiopathie. Une association positive 
non significative a cependant été observée chez les individus de moins de 65 ans pour un 
décalage moyen de 3 jours, avec un accroissement de 0,48 % (IC à 95 % : -1,04 à 2,2 %) pour 
une augmentation de 10 µg/m3 de PM10. Des effets positifs ont aussi associé le COH à des 
admissions pour cardiopathie dans le groupe des moins de 65 ans et pour un décalage de 0 
jour, avec un risque accru de 1,6 % (IC à 95 % : -3,8 à 7,3 %) par IIQ de COH de 0,5. La 
seconde étude (Fung et coll., 2005b) a adopté une approche très semblable (niveau quotidien 
maximal moyen de 38 µg/m3), bien que seuls les décalages de 0 à 2 jours aient été éxaminés. 
Cette étude menée à London, en Ontario a investigué les admissions d’origine cardiovasculaire 
et respiratoire; des effets significatifs ont  associés le COH aux admissions pour  cardiopathie 
dans le groupe des moins de 65 ans pour un décalage de 0 jour (hausse de 5,7 % [IC à 95 % : 
0,9 à 10,8 %] par IIQ de COH de 0,7); le groupe de personnes âgées a quant à lui révélé une 
association positive non significative avec une hausse de 2,1 % (IC à 95 % : -2,3 à 4,2 %). Les 
PM10 étaient aussi associées de manière non significative aux admissions pour cardiopathie 
chez les individus de moins de 65 ans (hausse de 0,99 % [IC à 95 % : -0,9 à 2,9 %] par 
augmentation de 10 µg/m3). 
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14.5.2.3.2 Études américaines 

Plusieurs études américaines multi-villes ont été identifiées. Tel que mentionné dans la section 
14.5.2.2.2, Dominici et coll. (2006) ont réalisé une importante étude de séries chronologiques 
qui étudiait les admissions à l’hôpital pour maladies cardiovasculaire et respiratoire chez les 
personnes âgées. L’effet cardiovasculaire le plus important pour une augmentation de 10 µg/m3 
de PM2.5 était 1,28 % (IC à 95 % : 0,78 à 1,78 %) pour le risque d’admission pour une ICC dans 
le groupe Medicare de plus de 65 ans avec un décalage de 0 jour; une hausse de 1,36 % (IC à 
95 % : 0,78 à 1,94 %) était aussi signalée pour le même type d’admission dans le groupe des 
75 ans et plus avec un décalage de 0 jour. L’effet le plus important en lien avec une 
cardiopathie ischémique a été observé dans le groupe des 75 ans et plus pour un décalage de 
2 jours, avec une augmentation de 0,52 % du risque (IC à 95 % : -0,01 à 1,04 %). Les effets sur 
les admissions d’origine cardiovasculaire étaient plus importants dans l’est des États-Unis; les 
estimations du risque pour ces résultats étaient positives dans l’est, mais non dans l’ouest. Ces 
résultats sont comparables à ceux rapportés par Fuentes et coll. (2006) et Franklin et coll. 
(2007), qui avaient constaté des risques plus élevés de mortalité cardiovasculaire dans l’est des 
États-Unis (voir la section 14.5.1.2.2). Chaque diminution de 10 µg/m3 du niveau quotidien de 
PM2.5 a été associée à des réductions annuelles du nombre d’admissions à l’hôpital allant de 
602 (IP de 95 % : -42 à 254) pour les maladies vasculaires périphériques à 3 156 (IP de 95 % : 
1 923 à 4 389) pour les ICC. Cette équipe a également évalué les effets de la pollution 
atmosphérique sur les hospitalisations pour problème cardiovasculaire chez les personnes 
âgées au moyen d’une approche par séries chronologiques avec des données provenant de 10 
villes américaines obtenues de la base de données de la NMMAPS pour la période de 1986 à 
1993 (Dominici et coll., 2004). Un risque accru de 0,71 % (IC à 95 % : 0,35 à 0,99 %) pour les 
admissions liées à des problèmes cardiovasculaires a été associé à une hausse de 10 µg/m3 
des PM10 en fonction des moyennes du jour actuel et du jour précédent. 

À l’aide d’un modèle hiérarchique à deux étapes, Wellenius et coll. (2005b) ont étudié les 
associations entre la pollution et les admissions pour accident ischémique cérébral ou attaque 
d’apoplexie hémorragique chez les personnes âgées bénéficiaires du régime Medicare de neuf 
villes américaines. La période visée par l’étude allait de 1986 à 1999. Les moyennes 
quotidiennes des polluants ont été obtenues par le biais des stations du réseau de surveillance 
de l’EPA (niveau médian de PM10 de 28,36 µg/m3); les jours affichant des niveaux de PM10 
supérieurs à 150 µg/m3, qui représente la norme actuelle de l’EPA sur une période de 24 
heures ont été exclus de l’analyse. Une hausse de 10 µg/m3 des PM10 a été associée à une 
augmentation de 0,45 % (IC à 95 % : 0,02 à 0,88 %) du risque d’admission reliée à un accident 
ischémique cérébral pour un décalage de 0 jour. Aucun résultat significatif n’a été observé pour 
les admissions associées à une attaque d’apoplexie hémorragique. Le même groupe de 
chercheurs a également examiné l’association entre la pollution atmosphérique et les 
admissions liées à l’ICC chez les personnes âgées de sept villes américaines de 1986 à 1999, 
à l’aide des mêmes données de pollution et d’un modèle similaire (Wellenius et coll., 2006). Des 
décalages de 0 à 3 jours ont été évalués; l’approche particulière de l’étude tenait compte de la 
saisonnalité, des tendances temporelles et d’autres facteurs de confusion susceptibles de varier 
de façon lente ou chronique. L’âge, le sexe, la race et plusieurs autres diagnostics secondaires 
précis ont été traités comme pouvant modifier les effets. L’étude a révélé une association 
positive entre les PM10 et les admissions liées à l’ICC la journée même dans six villes (une 
association négative non significative a été observée pour la septième ville). Un effet 
statistiquement significatif sur les admissions liées à l’ICC dans le groupe des bénéficiaires de 
Medicare de 65 ans et plus a également été observé dans l’analyse globale de l’ensemble des 
villes (avec 0,72 % de risque [IC à 95 % : 0,35 à 1,10 %] par hausse de 10 µg/m3 des PM10; P = 
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0,0002). Aucune preuve d’hétérogénéité n’a été mesurée entre les villes et aucune preuve de 
modification d’effets n’a été associée au diagnostic secondaire d’un patient. 

Zanobetti et Schwartz (2005) ont rapporté les résultats d’une étude de type cas croisé réalisée 
dans 21 villes américaines et axée sur les IM chez les personnes âgées. Cette recherche a 
révélé un risque accru de 0,65 % (IC à 95 % : 0,1 à 1,2 %) des admissions à l’hôpital pour une 
IM pour chaque augmentation de 10 µg/m3 des PM10; en jumelant la température apparente, on 
obtenait une estimation de 0,64 % (IC à 95 % : 0,1 à 1,2 %). La forme de la courbe 
concentration-réponse a été étudiée à l’aide d’une spline linéaire par morceaux affichant une 
pente changeante à 20 et 50 µg/m3; il en est résulté une relation presque linéaire, avec peu 
sinon aucune indication de seuil. Un effet important mais non significatif sur les admissions liées 
aux IM a par ailleurs été observé pour les maladies aiguës ou chroniques des voies 
respiratoires inférieures. Un risque accru de 1,3 % (IC à 95 % : -0,1 à 2,85 %) des 
hospitalisations liées à un IM a aussi été rapporté chez les individus ayant déjà été admis pour 
une BPCO, comparativement à une hausse de 0,6 % (IC à 95 % : 0,3 à 1 %) chez les individus 
n’ayant jamais été admis pour une BPCO. Un risque accru de 1,4 % (IC à 95 % : -0,8 à 3,6 %) 
des hospitalisations pour IM a aussi été mesuré chez les individus ayant déjà été admis pour un 
diagnostic secondaire de pneumonie, comparativement à une hausse de 0,6 % (IC à 95 % : 0,3 
à 1 %) chez les individus n’ayant pas reçu ce diagnostic. Aucun autre modificateur de l’effet n’a 
produit de résultats positifs, sauf  le sexe (hommes, 0,9 % [IC à 95 % : 0,2 à 1,60 %]; femmes, 
0,5 % [IC à 95 % : 0,05 à 1,97 %]). Les résultats de cette étude ont indiqué une importante 
association entre les PM et les hospitalisations d’urgence pour cause d’IM à un décalage de 0 
jour, suggérant ainsi qu’une exposition aux PM pourraient entraîner une IM. 

Plusieurs études menées dans une seule ville ont aussi examiné les associations possibles 
entre les PM et les hospitalisations pour problème d’origine cardiovasculaire. En Pennsylvanie, 
une étude de séries chronologiques effectuée par Arena et coll. (2006) a évalué les effets de la 
pollution atmosphérique sur les maladies cardiopulmonaires au sein de la population de 
personnes âgées d’Allegheny County (concentration quotidienne moyenne de PM10 de 27,9 
µg/m3). Cette étude a révélé une association statistiquement significative entre les PM10 et les 
hospitalisations liées aux maladies cardiopulmonaires dans un décalage de 0 jour, avec un 
excès de risque de 0,61 % (IC à 95 % : 0,43 à 0,8 %) par augmentation de 10 µg/m3. À New 
York, Low et coll. (2006) ont réalisé une étude de séries chronologiques qui explorait 
l’association entre l’AVC et certains facteurs précis tels que les polluants atmosphériques 
(pollen, O3, SO2, NO2, NOx, CO et PM10), une affection des voies respiratoires supérieures et 
l’asthme à l’aide d’une technique d’autorégression impliquant des décalages de 365 jours. La 
concentration quotidienne moyenne de PM10 était de 23,56 µg/m3; les visites aux fins de 
réadaptation ont été exclues de cette analyse. L’influence des saisons, du jour de la semaine, 
des principaux jours fériés et du 11 septembre a aussi été prise en compte. Dans une analyse 
multivariée, une hausse de 1 µg/m3 de PM10 a été associée avec des admissions additionnelles 
représentant 0,008 pour cause d’accident ischémique cérébral ou d’AVC d’origine indéterminée 
(définition large d’AVC), avec p = 0,0404. Il a été estimé que la concentration maximale de PM10 
rapportée dans cette étude (à savoir 89,53 µg/m3) était associée à 0,677 épisode d’AVC par 
jour. Les affections des voies respiratoires supérieures produisaient aussi un effet indépendant 
significatif sur l’AVC défini au sens large (coefficient, 0,00083; erreur type, 0,00018; P < 
0,0001), de même que la température de l’air, l’air sec, le pollen des graminées et le SO2.  

Une autre étude de séries chronologiques a été effectuée par Mann et coll. (2002) dans le 
bassin atmosphérique de la côte sud de la Californie, avec pour objectif d’examiner les effets de 
la pollution atmosphérique sur les cardiopathies ischémiques chez les individus souffrant d’ICC 
ou d’arythmie. Les sujets de l’étude en question étaient membres de Kaiser Permanente du sud 
de la Californie (une organisation de soins de santé à but non lucratif) et vivaient à une distance 
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maximale de 20 km d’une des cinq stations de mesure des PM qui avaient servi à une 
campagne intensive de surveillance des PM en 1995. Les données horaires (O3, NO2, et CO) et 
sur 6 jours (PM10) ont été recueillies (concentration quotidienne moyenne de PM10 de 43,7 
µg/m3). L’ozone et les PM10 excédaient fréquemment les normes nationales de qualité de l’air; 
25 % du temps, les concentrations de PM10 étaient supérieures à 50 µg/m3. Les problèmes de 
santé à l’étude étaient les suivants : admission en raison d’une cardiopathie ischémique sans 
diagnostic secondaire, d’une cardiopathie ischémique accompagnée d’ICC et de cardiopathie 
ischémique accompagnée d’arythmie. Les résultats ont été stratifiés en fonction de l’âge (40 à 

59 ans, 60 ans et plus) afin d’en évaluer l’effet potentiel. Le taux annuel d’admission pour cause 

de cardiopathie ischémique s’est avéré 10 fois plus élevé dans le groupe des personnes âgées 
(29,9/1 000 par rapport à 2,5/1 000) et des résultats semblables ont été observés pour les 
diagnostics de cardiopathie ischémique précis. Aucune association significative n’a été 
observée entre les PM10 et  l’admission reliée à une cardiopathie ischémique, peu importe le 
décalage ou la moyenne mobile. Alors que des associations significatives entre le CO et le NO2 
et les admissions liées aux cardiopathies ischémiques ont été observées, seules de faibles 
associations positives ont été rapportées pour les PM10, avec des hausses des admissions de 
0,59 % (IC à 95 % : -0,71 à 1,91 %) et 0,46 % (IC à 95 % : -0,86 à 1,80 %) en raison d’une 
cardiopathie ischémique par augmentation de 10 µg/m3 de PM10, pour des décalages de 0 et de 
1 jour respectivement. 

À Spokane, à Washington, Slaughter et coll. (2005) ont évalué l’effet d’une exposition à la 
pollution atmosphérique sur les admissions pour maladie respiratoire ou cardiaque chez les 
adultes (concentrations quotidiennes moyennes variant de 7,9 à 41,9 µg/m3). La saison, la 
température et l’humidité relative ainsi que le jour de la semaine ont été pris en compte. 
Certaines associations positives non significatives ont été rapportées avec divers polluants 
atmosphériques en fonction de plusieurs décalages. De façon générale, des associations plus 
fortes ont généralement été observées avec les PM2.5 qu’avec les PM10. Le manque de 
consistance entre les fractions granulométriques de PM, les résultats de santé et les structures 
de décalage limitent toutefois les conclusions que l’on peut tirer de cette recherche. Une autre 
étude de séries chronologiques sur les effets de la pollution atmosphérique chez les personnes 
âgées a été effectuée à Denver County, au Colorado, par Koken et coll. (2003), qui ont évalué 
l’impact de la pollution atmosphérique pendant l’été et la température sur les admissions 
quotidiennes des individus de moins de 65 ans en raison d’une maladie cardiovasculaire. Un 
facteur de normalisation était compris dans le MLG pour tenir compte de la variation de la 
population au cours de la période d’étude. Aucune association significative n’a été observée 
entre les admissions pour des maladies cardiovasculaires et les PM10 (données non 
présentées). 

Cinq recherches de type cas croisé ont été recensées dans la littérature récente; cependant, 
chacune d’elles examinait un problème de santé différent. À Boston, au Massachusetts une 
étude  de Zanobetti et Schwartz (2006) et portant sur les admissions liées à un IM chez les 
personnes âgées avec une approche de stratification du temps, a révélé une association avec 
les PM2.5 avec un décalage de 0 jour (4,87 % [IC à 95 % : 1,10 à 8,17 %] pour une hausse de 
10 µg/m3) et avec une moyenne échelonnée de 0 à 1 jour (5,2 % [IC à 95 % : 0,73 à 9,17 %] 
pour une même hausse de 10 µg/m3). Une association significative a aussi été mesurée avec le 
carbone noir pour un décalage échelonné de 0 à 1 jour (60,2 % [IC à 95 % : 18 à 137 %] par 
hausse de 10 µg/m3 du carbone noir). Des associations statistiquement significatives ont 
également été observées avec d’autres polluants (CO, NO2, et O3). Toujours aux États-Unis, 
Symons et coll. (2006) ont réalisé une étude du risque d’apparition de symptômes conduisant à 
une admission pour ICC à l’urgence de la Baltimore’s Johns Hopkins Bayview Hospital. Les 
questionnaires de l’entrevue ont servi à rassembler l’information sur le temps d’apparition des 
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symptômes. L’échantillonnage des PM2.5 était réalisé sur une base horaire, quotidienne et tous 
les 3 jours (moyenne des concentrations moyennes de PM2.5 sur 8 et 24 heures de 17 et 16 
µg/m3, respectivement);des mesures du CO, du NO2 et de l’O3 étaient aussi effectuées. Une 
approche de stratification du temps a été utilisée pour tenir compte des facteurs temporels et 
pour éliminer les biais éventuels liés au chevauchement; un ajustement a aussi été fait pour 
tenir compte de la température et de l’humidité. Dans un modèle à un polluant, une hausse de 
10 µg/m3 des PM2.5 était associée à une augmentation de 7,38 % (IC à 95 % : -7,5 à 24,2 %) de 
l’apparition des symptômes sur 8 heures avec un décalage de 2 jours. Dans les modèles à deux 
polluants, une tendance a aussi été observée pour l’apparition de symptômes d’ICC sur 8 
heures avec des hausses de PM2.5 (risque accru de 7,38 % [IC à 95 % : 7,5 à 24,1 %], 2,47 % 
[IC à 95 % : -11,72 à 20,25 %] et 3,29 % [IC à 95 % : -12,57 à 21,84 %] après ajustement pour 
l’O3, le CO et le NO2 respectivement). De tels effets n’ont pas été observés pour l’apparition des 
symptômes sur 24 heures. Certaines associations positives ont aussi été rapportées pour 
d’autres polluants et, dans les modèles à un polluant, une association significative a été 
constatée entre le CO et l’apparition des symptômes sur 8 heures avec un décalage de 2 jours. 
Les auteurs ont indiqué qu’une meilleure définition des cas et du temps d’exposition constituait 
la force de cette étude, alors que sa faiblesse reposait entre autres sur l’utilisation des PM2.5 
mesurées à partir des stations de surveillance de l’air ambiant (même si d’autres études ont 
révélé que l’exposition personnelle aux PM2.5 et la concentration ambiante sont fortement 
corrélées) et sur le manque de précision dans la définition du temps d’apparition des 
symptômes pour certains participants, ce qui pourrait avoir compromis la capacité à estimer 
précisément le risque d’hospitalisation. 

Finalement, à l’aide d’une approche cas croisé stratifiée en fonction du temps, Wellenius et coll. 
(2005a) ont évalué l’association entre la pollution atmosphérique et les hospitalisations pour 
cause d’ICC chez les personnes âgées de Pittsburgh, en Pennsylvanie. La modification 
éventuelle de l’effet a été examinée en fonction de l’âge, du sexe et de plusieurs diagnostics 
cardiorespiratoires. La linéarité de la courbe concentration-réponse  a été ajustée à l’aide de 
polynômes fractionnels et les splines linéaires ont été analysées; les auteurs ont affirmé que 
l’hypothèse de linéarité semblait raisonnable. La concentration quotidienne moyenne de PM10 
était de 31,06 µg/m3. Dans les modèles à un polluant, un accroissement de 10 µg/m3 des PM10 
a été associé à un taux accru d’admissions liées à l’ICC de 1,27 % (IC à 95 % : 0,66 à 1,88 %). 
Dans un modèle à deux polluants avec le CO, les PM10 ont été négativement associées aux 
hospitalisations pour une ICC (-0,46 % [IC à 95 % : -1,27 à 0,36 %]). Au contraire, des 
associations positives ont été observées dans les modèles à deux polluants avec le NO2 
(0,22 % [IC à 95 % : -0,61 à 1,05 %]), l’ozone (1,16 % [IC à 95 % : 0,54 à 1,66 %]) et le SO2 
(0,98 % [IC à 95 % : 0,15 à 4,02 %]). L’effet des PM10 était plus de 3 fois plus élevé chez les 
patients ayant reçu un diagnostic secondaire d’IM au cours des 30 derniers jours que chez ceux 
qui n’avaient pas reçu un tel diagnostic. 

Dans l’ouest de l’État de Washington, Sullivan et coll. (2003) ont étudié l’association entre la 
pollution atmosphérique et l’arrêt cardiaque primaire chez des sujets présentant ou non des 
troubles cardiaques préexistants. À cette fin, les chercheurs ont utilisé une approche cas croisé 
et les RRA ont été calculés à l’aide de modèles de régression logistique conditionnelle. Les 
concentrations quotidiennes moyennes de PM10 pour un décalage de 0, 1, et 2 jours étaient de 
28,05, 27,97 et 28,4 µg/m3, respectivement. Un arrêt cardiaque primaire n’a pas été associé 
aux PM dans les analyses à une variable; toutefois, dans les analyses stratifiées par problème 
de santé, des associations significatives ont été observées chez les fumeurs  avec un décalage 
de 2 jours. Une hausse de 13,8 µg/m3 des PM2.5 a été associée à un arrêt cardiaque chez tous 
les individus présentant une tachycardie supraventriculaire (RRA = 1,55 [IC à 95 % : 1,07 à 
2,25] pour un décalage de 1 jour) et chez les fumeurs présentant aussi une tachycardie 
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supraventriculaire (RRA = 12,80 [IC à 95 % : 1,05 à 156,57] le jour de l’événement). Le risque 
d’arrêt cardiaque primaire s’est de plus avéré significatif chez les fumeurs présentant une 
cardiopathie qui ne prenaient aucun médicament pour leur problème cardiaque 
comparativement à ceux qui en prenaient. Le groupe de recherche a aussi étudié les 
associations existantes entre les PM et l’IM chez 69 adultes de King County, à Washington 
(Sullivan et coll., 2005a). Cette autre étude de type cas croisé n’a révélé aucune association 
significative entre les PM2.5 et la survenue d’un IM dans l’analyse principale ou après 
stratification des données par facteur de risque cardiovasculaire ou par saison (niveaux moyens 
de PM2.5 et de PM10 de 12,8 et 28,3 µg/m3, respectivement);  l’estimation du risque pour les 
particules fines a toutefois augmenté de façon non significative chez les personnes ayant déjà 
souffert d’ICC, d’IM ou de diabète. Cela dit, aucune association significative n’a été observée 
avec les autres polluants (CO et SO2). 

14.5.2.3.3 Études européennes 

Six études européennes multi-villes ont porté sur les admissions pour des problèmes 
cardiovasculaires. En Espagne, Ballester et coll. (2006) ont réalisé une étude de séries 
chronologiques des admissions pour cause de troubles cardiovasculaires et cardiaques 
associées à la pollution atmosphérique (PM10, BS, MPT, SO2, NO2, CO et O3) dans 14 villes. 
Les mesures des polluants ont été obtenues des réseaux d’échantillonnage des villes 
(concentrations quotidiennes moyennes de PM10 et de MPT variant de 35,7 à 43,2 µg/m3 et de 
51,8 à 77,4 µg/m3, respectivement). L’épidémie de grippe, la température, l’humidité relative et 
la pression atmosphérique, le jour de la semaine et les jours fériés, et les événements 
inhabituels (p. ex. : grève) ont été pris en compte. Des modèles traitant un seul ou deux 
polluants ont été développés. Dans les analyses préliminaires, la linéarité de la relation 
concentration - réponse a été examinée par un moyen linéaire ou non linéaire (à l’aide d’une 
fonction spline de lissage); les auteurs ont indiqué que la forme de la relation était le plus 
souvent compatible avec une forme linéaire. Une hausse de 10 µg/m3 des PM10 a été associée 
à un risque accru d’admissions liées à une maladie cardiovasculaire pour un décalage de 0 à 1 
jour (0,91 % [IC à 95 % : 0,35 à 1,47 %]) et à une cardiopathie (1,56 % [IC à 95 % : 0,82 à 
2,31 %]). Une augmentation de 10 µg/m3 des BS a aussi été associée à des admissions pour 
maladie cardiovasculaire ou cardiopathie (0,24 % [IC à 95 % : -0,18 à 0,67 %] et 0,71 % [IC à 
95 % : 0,13 à 1,29 %], respectivement). Des associations similaires avec une hausse de 10 
µg/m3 des MPT ont aussi été observées (0,07 % [IC à 95 % : -0,23 à 0,36 %] et 0,45 % [IC à 
95 % : 0,04 à 0,86 %] pour les admissions reliées à une maladie cardiovasculaire et à une 
cardiopathie, respectivement). Dans les modèles à deux polluants, les associations avec les 
PM10 sont demeurées significatives une fois jumelées à tous les autres polluants (aucune 
donnée fournie, graphiques seulement). L’estimation associée aux PM10 était réduite une fois  
les particules combinées au SO2, mais l’association demeurait significative. En Italie, Biggeri et 
coll. (2005) ont quant à eux rapporté des résultats positifs dans une étude multi-villes (moyenne 
des concentrations quotidiennes moyennes de PM10 variant de 36,5 à 77,6 µg/m3). Pour un 
décalage de 0 à 3 jours, une augmentation de 10 µg/m3 des PM10 a été significativement 
associée à des admissions pour troubles cardiovasculaires, avec un excès de risque de 0,77 % 
(IC à 95 % : 0,40 à 1,15 %) dans un modèle à effets fixes et de 0,82 % (IC à 95 % : 0,32 à 
1,32 %) dans un modèle à effets aléatoires. L’utilisation d’une approche bayésienne a accru les 
intervalles de confiance, mais la signification a été maintenue avec un risque accru de 0,81 % 
(IC à 95 % : 0,32 à 1,38 %) dans un décalage de 0 à 3 jours pour les admissions d’origine 
cardiovasculaire. L’effet global sur les admissions était légèrement modifié par le ratio 
NO2/PM10. 
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En France, Eilstein et coll. (2004) ont réalisé une étude de séries chronologiques axée sur les 
admissions pour problèmes cardiovasculaires et respiratoires dans neuf villes françaises. 
Certaines associations positives non statistiquement significatives ont été rapportées entre une 
hausse de 10 µg/m3 des PM10 et des problèmes cardiovasculaires dans le groupe des moins de 
65 ans (0,1 % pour un décalage de 0 à 1 jour, et 0,7 % pour un décalage moyen de 0 à 5 jours 
[aucun IC à 95 % fourni]). Par ailleurs, Lanki et coll. (2006a) ont réalisé une étude sur la  
première hospitalisation résultant d’un infarctus aigu du myocarde chez les adultes âgés de plus 
de 35 ans (35 à 74 ans à Augsbourg, en Allemagne, et 35 à 79 ans à Barcelone, en Espagne) 
résidant dans de cinq grandes villes d’Europe. Les mesures des PM10, des PUF, du CO, du NO2 
et de l’O3 ont été obtenues de stations fixes de mesure de l’air ambiant. La tendance 
temporelle, la température apparente ambiante, le jour de la semaine et les jours fériés ont  été 
pris en compte dans le modèle. L’âge, la fatalité et la saison ont été évalués comme 
modificateurs potentiels de l’effet et l’analyse stratifiée en fonction de la fatalité a été limitée aux 
données de trois villes ayant des registres de sortie de l’hôpital (RSH), en l’occurrence 
Helsinki(Finlande), Rome (Italie) et Stockholm (Suède). La sensibilité des résultats avec la 
température a été évaluée selon une température moyenne échelonnée sur 1 à 3 jours. Une 
autre approche de lissage a été évaluée à l’aide d’une fonction spline naturelle dans un MLG. 
Les effets des jours avec des niveaux élevés de pollution ont aussi été évalués en examinant 
les jours sous les 98es percentiles des concentrations en polluants atmosphériques. Dans les 
villes ayant un RSH, une association limite a été observée pour les PUF avec un décalage de 0 
jour (risque accru de 1,3 % pour l’IM aigu [IC à 95 % : 0 à 2,6 %] par 10 000 particules/cm-3). 
Une analyse plus approfondie dans les villes ayant un RSH a aussi révélé une légère 
association dans le groupe des moins de 75 ans, avec un excès de risque de 3,1 % pour un IM 
aigu fatal (IC à 95 % : 0 à 6,4 %) par augmentation de 10 µg/m3 des PM10 la même journée, et 
de 5,0 % (IC à 95 % : 0 à 10,1 %) par concentration en nombre de 10 000 particules/cm-3, 
toujours avec un décalage de 0 jour. Le risque relié à la concentration en nombre des particules 
(CNP) s’est accru  à 3,2 % pour les IM aigus non fatals (IC à 95 % : 0,8 à 5,6 %) dans le groupe 
des plus de 75 ans. Un effet plus important a été observé pour la CNP durant la saison chaude 
(5,0 % pour les infarctus aigus du myocarde non fatals [IC à 95 % : 1,6 à 8,5 %]) avec un 
décalage de 2 jours. D’autres associations non significatives ont été observées avec les PM10 et 
les CNP pour divers décalages et divers groupes. 

Von Klot et coll. (2005) ont réalisé une étude multi-villes de cohortes dans cinq agglomérations 
européennes (moyenne quotidienne de PM10 variant entre les villes de 14,6 à 52,2 µg/m3). Les 
réadmissions à l’hôpital ont été évaluées chez des individus de plus de 35 ans ayant survécu à 
un premier IM. Les associations entre un IM, une angine de poitrine et des troubles cardiaques 
(dont l’IM, l’angine de poitrine, la dysrythmie et l’ICC) et les polluants atmosphériques (PM10, 
PUF, CO, NO2 et O3) ont été évaluées. On a tenu compte de facteurs de confusion potentiels 
tels que les tendances à long terme, la saisonnalité, les changements du niveau de base, le jour 
de la semaine et les jours fériés, la météorologie et un changement de température pour les 
trois jours précédant  l’événement. L’analyse des résultats a révélé qu’une augmentation de 10 
µg/m3 des PM10 était associée à un risque accru de 2,1 % des réadmissions pour problèmes 
cardiaques (IC à 95 % : 0,4 à 3,9 %) avec un décalage de 0 jour et à un effet semblable pour 
une augmentation de la CNP de 10 000 particules/cm-3 (2,6 % [IC à 95 % : 0,5 à 1,048]). Le 
seul résultat significatif visait la CNP à Augsbourg, en Allemagne, avec un décalage de 0 jour 
(données non fournies, graphiques seulement); cependant, les résultats propres à une ville se 
sont avérés statistiquement homogènes. Dans les modèles à deux polluants, l’effet de la CNP 
est demeuré stable lorsqu’on tenait compte des PM10 ou de l’ozone, mais l’association existante 
entre les réadmissions et les PM10 s’en est trouvée réduite (données non fournies). 
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La relation entre la pollution atmosphérique et une première admission pour cause d’IM à Rome 
(Italie) a été évaluée par D’Ippoliti et coll. (2003) à l’aide d’une analyse de type cas croisé 
stratifiée en fonction du temps. Les MPT, le SO2, le NO2 et le CO ont été pris en compte dans 
les analyses utilisant une régression logistique ainsi que des modèles ajustés en fonction de la 
température et de l’humidité (concentration quotidienne moyenne des MPT de 66,9 µg/m3 pour 
toute l’année). Les chercheurs ont étudié une modification potentielle de l’effet en fonction de 
l’âge, du sexe, de la saison et des conditions particulières de santé défavorables. La plus forte 
association a été observée entre une exposition aux MPT et le risque d’IM, avec une tendance 
cohérente observée en lien avec une concentration accrue de MPT. Dans un modèle à un 
polluant, une augmentation de 10 µg/m3 des MPT a été associée à un risque accru de 2,8 % (IC 
à 95 % : 0,5 à 5,2 %) des admissions en raison d’un IM aigu à un décalage de 0 à 2 jours. Ce 
risque était légèrement réduit dans les modèles à deux polluants : une hausse de 2,5 % (IC à 
95 % : 2,2 à 7,5 %) avec les MPT et le CO et de 1,3 % (IC à 95 % : 0,1 à 4,6 %) avec les MPT 
et le NO2. Des estimations plus élevées du risque ont été rapportées chez les femmes (excès 
de risque de 3,9 % [IC à 95 % : 0 à 8,0 %]), pendant la saison chaude (4,6 % [IC à 95 % : 0,8 à 
8,7 %]), chez les personnes âgées (4,6 % [IC à 95 % : 0,5 à 8,9 %]) et chez les individus 
présentant des troubles de la conduction cardiaque (8,0 % [IC à 95 % : -1,3 à 18,1 %]). Aucun 
effet significatif n’a été signalé chez les individus souffrant de diabète ou d’hypertension. 

14.5.2.3.4 Études australiennes 

Tel que mentionné précédemment, Barnett et coll. (2005) ont réalisé une étude de type cas 
croisé stratifiée en fonction du temps chez les résidents de cinq villes d’Australie et de deux 
villes de Nouvelle-Zélande; l’objectif était d’évaluer les effets d’une exposition à certains 
polluants atmosphériques sur les admissions quotidiennes pour maladie cardiovasculaire. Les 
polluants évalués étaient les PM10, les PM2.5, le NO2, le CO et l’O3;  les résultats ont été répartis 
selon l’âge des répondants (15 à 64 ans et 65 ans et plus). Des mesures quotidiennes ont été 
effectuées pour tous les polluants; les PM2.5 étaient mesurées chaque jour dans quatre villes 
(niveau moyen quotidien de 8,1 à 11 µg/m3), alors que les PM10 l’étaient dans cinq villes (niveau 
moyen quotidien de 16,5 à 20,6 µg/m3). Les tendances à long terme, les changements 
saisonniers et les épidémies d’affections respiratoires étaient pris en compte par le modèle 
utilisé; d’autres ajustements ont été réalisés afin de tenir compte de la température, de 
l’humidité relative, de la pression, des températures extrêmes, du jour de la semaine et des 
jours fériés, et dans certains cas, des précipitations. Une méta-analyse des effets aléatoires a 
été effectuée pour évaluer l’effet moyen pour l’ensemble des villes. Un modèle hiérarchique a 
été employé pour étudier les différences entre les villes utilisant divers modificateurs d’effet. 
Chaque hausse du nombre des admissions à l’hôpital pour chaque ville a été régressée en 
fonction de modificateurs potentiels de l’effet tels que le niveau de pollution atmosphérique, le 
pourcentage de personnes âgées ou la température. Une hausse de 10 µg/m3 des PM2.5 a été 
associée à des augmentations statistiquement significatives des admissions chez les personnes 
de 65 ans et plus : 5,08 % (IC à 95 % : 2,65 à 7,26 %) pour les cardiopathies, 9,75 % (IC à 
95 % : 4,81 à 14,84 %) pour l’insuffisance cardiaque, 4,27 % (IC à 95 % : 1,85 à 6,44 %) pour 
une cardiopathie ischémique, 7,3 % (IC à 95 % : 3,5 à 11,4 %) pour un IM et 3,36 % (IC à 
95 % : 1,59 à 5,35 %) pour les maladies cardiovasculaires totales. Pour ce qui est des PM10, 
une hausse de 10 µg/m3 était aussi associée à des augmentations significatives des admissions 
des personnes de 65 ans et plus : 1,47 % (IC à 95 % : 0,27 à 2,68 %) pour les cardiopathies et 
4,56 % (IC à 95 % : 2,81 à 6,32 %) pour l’insuffisance cardiaque. Des risques accrus ont été 
observés chez les personnes âgées en lien avec une exposition au CO et au NO2. Une plus 
grande association a été rapportée pour l’arythmie dans le groupe des 15 à 64 ans (données 
non présentées). Aucune association n’a été observée entre une exposition à la pollution 
atmosphérique et un AVC, peu importe la catégorie d’âge. Des modificateurs d’effet significatifs 
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ont été mesurés seulement pour les PM2.5; des associations plus fortes ont été observées avec 
les admissions d’origine cardiaque dans les villes présentant un taux d’humidité plus faible et 
une association avec une insuffisance cardiaque a été signalée dans les villes affichant une 
pression atmosphérique plus élevée et une plus grande proportion de personnes âgées. 

Finalement, Hinwood et coll. (2006) ont utilisé un modèle cas croisé pour étudier les 
hospitalisations reliées à une affection respiratoire ou à une maladie cardiovasculaire et la 
pollution atmosphérique à Perth (concentrations quotidiennes moyennes de PM10 et de PM2.5 de 
19,6 et 9,2 µg/m3, respectivement). Certains résultats positifs ont été mesurés entre les PM2.5 
sur 24 heures et les hospitalisations résultant d’une maladie respiratoire ou d’une pneumonie; 
cette étude n’a toutefois révélé aucune association entre les polluants et les admissions 
résultant d’une maladie cardiovasculaire. 

14.5.2.3.5 Autres études 

Sept études sur les admissions en raison de maladie cardiovasculaire ont été réalisées dans 
d’autres pays dont les conditions environnementales différaient passablement des niveaux 
d’exposition  retrouvés au Canada. Trois de ces études ont été effectuées à Taipei Taïwan. 
Chang et coll. (2005a) ont utilisé une approche cas croisé pour évaluer les effets de la pollution 
atmosphérique sur les admissions liées à une maladie cardiovasculaire. Dans un modèle à un 
polluant, une association significative a été observée entre les admissions pour maladie 
cardiovasculaire et tous les polluants sauf le SO2; l’effet des PM10 a été observé tant lors des 
jours chauds (plus de 20 °C) que lors des jours froids (moins de 20 °C). Dans les modèles à 
deux polluants, l’effet des PM est demeuré significatif après inclusion du SO2 et de l’O3 pour les 
jours chauds et dans tous les modèles à deux polluants lors des jours froids. Chan et coll. 
(2006) ont réalisé une étude de séries chronologiques pour examiner l’association entre la 
pollution atmosphérique et les visites quotidiennes à l’urgence pour cause de maladie 
cérébrovasculaire, d’AVC, d’accident ischémique cérébral et d’attaque d’apoplexie 
hémorragique chez les plus de 50 ans. Des associations statistiquement significatives ont été 
observées pour les PM2.5 dans le modèle à un polluant, mais pas dans les modèles à deux ou 
trois polluants. Les effets du CO et de l’O3 sur les admissions d’origine cérébrovasculaire se 
sont avérés plus élevés que les PM ou le NO2. Yang CY et coll. (2005) ont quant à eux étudié 
l’impact  des tempêtes de poussières asiatiques sur les admissions quotidiennes reliées à un 
AVC et ont constaté une association significative avec les admissions quotidiennes pour 
attaque d’apoplexie hémorragique intracérébrale primaire 3 jours plus tard. Des associations 
pour les admissions liées aux AVC totaux et aux accidents ischémiques cérébraux se sont par 
ailleurs avérées faiblement significatives. Dans une étude cas croisé effectuée à Taïwan, Tsai 
et coll. (2003b) ont par ailleurs analysé les admissions pour cause d’AVC; les jours chauds 
(plus de 20 °C), les PM10 étaient significativement associées aux admissions pour accident 
ischémique cérébral et attaque d’apoplexie hémorragique intracérébrale primaire. Des résultats 
similaires ont été obtenus dans les modèles à multiples polluants. À Séoul, en Corée du Sud, 
une étude de séries chronologiques menée par Lee JT et coll. (2003) et portant sur les 
admissions à l’hôpital a révélé une association significative entre les PM10 et les admissions 
reliées à une cardiopathie ischémique chez les personnes âgées pour un décalage de 5 jours. 
Cette association était légèrement significative lorsque l’on tenait compte des seuls mois d’été. 
Dans les modèles à deux polluants, l’effet des PM10 persistait avec l’inclusion de tous les 
polluants gazeux un à un, à l’exception du  NO2. Dans le modèle à un polluant, les PM10 étaient 
aussi significativement associées aux admissions pour maladie cardiovasculaire tant pour les 
jours chauds que pour les jours froids, selon une étude cas croisé réalisée à Kaohsiung, à 
Taïwan (Yang et coll., 2004b). Dans les modèles à deux polluants, au cours des journées 
chaudes, les PM10 demeuraient significatives quand le SO2, le NO2 ou le CO étaient inclus dans 
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le modèle; lors des journées froides, les PM10 demeuraient significatives avec le SO2, le CO et 
l’O3. À Téhéran, en Iran, une étude rétrospective de séries chronologiques menée par 
Hosseinpoor et coll. (2005) a révélé une association presque significative entre les PM10 et les 
admissions pour angine de poitrine et avec un décalage de 1 jour; dans le modèle à multiples 
polluants, cette relation est devenue non significative. 

14.5.2.4 Sommaire et points à considérer en matière d’admissions à l’hôpital 

Dans la foulée des résultats rapportés dans l’AQCD 2004 de l’EPA pour les PM, pratiquement 
toutes les études recensées dans le cadre de la présente évaluation ont révélé des associations 
positives entre les PM de l’air ambiant et les admissions à l’hôpital pour divers problèmes 
respiratoires et cardiovasculaires. À l’exception de certaines études impliquant une seule ville, 
ces associations étaient toutes statistiquement significatives. Des résultats positifs ont été 
observés dans diverses conditions environnementales, à partir d’approches analytiques variées 
(p. ex., séries chronologiques, cas croisé) et paramètres de mesure des PM. Bien que les PM10 
aient représenté la fraction granulométrique la plus étudiée, des associations significatives avec 
les hospitalisations d’origine respiratoire ou cardiovasculaire ont également été signalées pour 
les PM2.5, les fumées noires, les MPT, les PM10–2.5 et le COH. Cela dit, le nombre d’études 
portant sur les trois dernières fractions de particules s’est avéré passablement limité. Les 
estimations de l’effet des PM10 des études menées dans une seule ville varient de 0,3 % à 
2,54 % pour les hospitalisations liées à divers effets respiratoires, et de -0,25 % à 4,56 % pour 
les hospitalisations d’origine cardiovasculaire (figures 14.19 et 14.20). Les valeurs 
correspondantes pour les PM2.5 variaient de 0,91 % à 6,44 % et de 1,28 % à 9,75 %, 
respectivement (figures 14.21 et 14.22). En général, les associations entre les PM de l’air 
ambiant et les admissions à l’hôpital n’ont pas été affectées par la saisonnalité et les analyses 
qui ont tenu compte de la saisonnalité ont produit des résultats semblables à ceux obtenus pour 
l’ensemble de l’année. 

Le rôle des autres polluants dans les associations des PM avec les admissions à l’hôpital a été 
étudié dans une minorité des études qui ont été recensées. Dans la plupart de ces études, 
l’association avec les PM est demeurée positive et statistiquement significative dans les 
analyses à multiples polluants avec un ou plusieurs des polluants suivants : SO2, NO2, CO et 
O3. Ces études ont révélé que les effets liés aux PM étaient plus stables dans les modèles 
incluant l’O3 (avec lequel la corrélation n’est souvent pas forte avec les PM) que dans ceux 
incluant le NO2 (avec lequel la corrélation avec les PM est souvent assez forte).Il existe moins 
d’exemples de ce type d’étude que pour la mortalité prématurée, en grande partie parce que les 
bases de données centralisées des admissions à l’hôpital sont beaucoup moins nombreuses et 
qu’il existe des défis de taille à l’utilisation de telles données. L’efficacité statistique (c.-à-d., 
taille de l’échantillon) de ces études a tendance à être moins grande que celle des études sur  
la mortalité prématurée et il existe moins de possibilités d’isoler des causes particulières. 
Toutefois, dans les études suffisamment importantes pour permettre une analyse détaillée, 
l’estimation du risque et le niveau de signification statistique se sont avérés plus élevés pour 
des catégories particulières de maladies, ce qui donne à penser que certains individus 
vulnérables sont plus sensibles aux effets de la pollution atmosphérique. Pour ce qui est des 
problèmes respiratoires, les populations vulnérables comprenaient régulièrement les individus 
atteints d’asthme (surtout les enfants) ou de BPCO, alors que pour les problèmes 
cardiovasculaires, les études récentes se sont concentrées sur les individus présentant divers 
troubles cardiaques, de même que des problèmes plus précis (p. ex., accident ischémique 
cérébral par rapport à attaque d’apoplexie hémorragique; IM fatal ou non fatal, ICC ou 
cardiopathie ischémique avec ou sans diagnostic antérieur). Les risques les plus élevés ont été 
observés chez les adultes et les personnes âgées, sans doute parce que les maladies 
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cardiorespiratoires sont beaucoup plus fréquentes après 55 ans, même si plusieurs de ces 
études axées davantage sur les individus plus âgés n’ont aucunement tenu compte des sujets 
plus jeunes.  

Un petit nombre d‘études canadiennes récentes réalisées dans une seule ville ont été passées 
en revue dans le cadre de la présente évaluation (Chen et coll., 2004b, 2005b; Fung et coll., 
2005a, 2005b, 2006; Lin et coll., 2005; Luginaah et coll., 2005; Yang et coll., 2005). Les 
résultats de ces études correspondent généralement à ceux des études menées dans d’autres 
pays, dont plusieurs ont révélé des associations à des concentrations ambiantes similaires à 
celles qui prévalent au Canada. Or, les études canadiennes ont rapporté une augmentation des 
hospitalisations d’origine respiratoire en lien avec l’exposition aux PM chez les enfants et les 
adultes et ont indiqué que les asthmatiques et les individus atteints d’une BPCO étaient plus 
vulnérables. Dans certains cas toutefois, les hausses des admissions d’origine cardiovasculaire 
n’étaient pas statistiquement significatives, sans doute en raison d’une efficacité statistique 
limitée. De plus, alors que les études canadiennes révélaient constamment des associations 
avec les PM, les effets respiratoires étaient parfois sensibles à l’inclusion d’autres polluants. Par 
ailleurs, aucune étude à multiples polluants n’a été réalisée au Canada en lien avec les 
admissions pour maladie cardiovasculaire. 

Un nombre limité d’études récentes ont examiné la forme de la relation exposition-effet entre les 
PM et les admissions pour problèmes cardiovasculaires (Zanobetti et Schwartz, 2005; 
Wellenius et coll., 2005; Ballester et coll., 2006). Ces études ont indiqué que cette association 
était compatible avec un modèle linéaire ou quasi-linéaire sans évidence de seuil, ce qui 
corrobore les résultats des évaluations précédentes. Toutefois, selon les résultats de la plus 
vaste étude des effets des PM2.5 sur les admissions pour maladies cardiovasculaires et 
respiratoires on a observé des différences régionales au niveau des estimations du risque. 
Dans cette étude, Dominici et coll. (2006) ont conclu que les niveaux de PM2.5 étaient 
homogènes pour l’ensemble des États-Unis, alors que les effets ne l’étaient pas; ceci donne à 
penser que la variation géographique joue un rôle important de dans la composition des PM 
ainsi que dans les effets observés. Les admissions pour maladie respiratoire associées à une 
exposition aux PM2.5 étaient plus élevées dans l’ouest que dans l’est, alors que le contraire était 
observé quant aux admissions pour maladie cardiovasculaire. 
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Figure 14.19 Estimations du risque pour les hospitalisations d’origine respiratoire par 
hausse de 10 µg/m3 de la concentration de PM10 dans les modèles à un polluant 

 

Plusieurs villes italiennes, Biggeri et coll. 2005, , tous âges, 0-3 jrs 

Brisbane  Australie, Chen et coll. 2006, tous âges, décalage inconnu 

Drammen Norvège, Oftedal et coll. 2003, tous âges, décalage inconnu 

Windsor Ontario, Luginaah et coll. 2005,  hommes 15-64, 2 jrs 

Comté de Alleghaney É-U, Arena et coll. 2006, admission cardioresp, 65+, 0 jr 

Villes d’Australie (5) et de Nouvelle-Zélande (2), Barnett et coll. 2005,                 

1-4 ans, 0-1 jr 

Villes d’Australie (5) et de Nouvelle-Zélande (2), Barnett et coll. 2005,                 

5-14 ans, 0-1 jr 

Vancouver Canada, Chen et coll. 2004b, BPCO, 65+, 0-2 jrs  

Vancouver Canada, Chen et coll. 2004b, 65+, 0-1 jr  

9 grandes villes de France, Eilstein et coll. 2004, 0-14,  0-5 jrs  

9 grandes villes de France, Eilstein et coll. 2004, 65+,  0-5 jr  

Vancouver Can, Fung et coll. 2006, admission respiratoire répétée,  65+,  0 jr 

London Canada, Fung et coll. 2005b, asthme 65+, 0-1 jr 

Toronto Canada, Lin et coll. 2005, infection respiratoire,  <15, 0-5 jrs 

36 villes des É-U, Medina-Ramon et coll. 2006, pneumonie saison chaude,     

65+, 0 jr 

36 villes des É-U, Medina-Ramon et coll. 2006, pneumonie saison froide,        
65+, 0 jr 

36 villes des É-U, Medina-Ramon et coll. 2006, pneumonie saison chaude,     
65+, 1 jr 

Vancouver Canada, Yang et coll. 2005, BPCO, 65+, 1jr 

Vancouver Canada, Yang et coll. 2005, BPCO, 65+, 2 jrs 

Spokane É-U, Slaughter et coll. 2005, asthme tous âges, 1 jr 

Spokane É-U, Slaughter et coll. 2005, BPCO chez les adultes, 2 jrs 
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Figure 14.20 Estimations du risque pour les hospitalisations d’origine cardiovasculaire 
par hausse de 10 µg/m3 de la concentration de PM10 dans les modèles à un polluant 

 

Moy 24 hr 32.8-43.2  µg/ m
3
 

Moy 24 hr 32.8-43.2  µg/ m
3
 

90% concentrations 7.9-41.9  µg/ m
3
 

Moy 24 hr 36,5-77,6 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 36,5-77,6 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 27,5-42,9 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 50,6 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 50,6 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 38 µg/ m
3
 

n/a 

n/a 

n/a 

Moy 48-hr 16.5-20.6 µg/m
3
 

Moy 48-hr 16.5-20.6 µg/m
3
 

Moy 24 hr 43,7 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 14,6-52.2 µg/ m
3
 

Méd 24 hr 28,3 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 27,9 µg/ m
3
 

Méd 24 hr 28,3 µg/ m
3
 

Méd 24 hr 28,3 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 27,9 µg/ m
3
 

14 villes espagnoles, Ballester et coll. 2006, admission mal. 
cardiovasculaire, tous âges, 0-1 jr 

14 villes espagnoles, Ballester et coll. 2006, adm. mal. cardiovasculaire, 
tous âges, 1 jr et moyenne 3 jrs 

Spokane É-U, Slaughter et coll. 2005, admission maladie cardiaque, 
tous âges, 3 jrs 

Plusieurs villes italiennes, Biggeri et coll. 2005, adm. maladie cardiaque, 
tous âges, 0-3 jrs 

Plusieurs villes italiennes, Biggeri et coll. 2005, admission mal.  
cardiaque, tous âges, décalage inconnu 

10 villes américaines, Dominici et coll. 2004, adm. maladie 
cardiovasculaire, 65+,  0-1 jr 

Windsor Ontario, Fung et coll. 2005a, admission mal. cardiaque, <65,  0, 
2 et moyenne 3 jrs 

Windsor Ontario, Fung et coll. 2005a, admission mal. cardiaque, 65+,  0, 
2 et moyenne 3 jrs 

London Canada, Fung et coll. 2005b, admission  maladie cardiaque,  
<65,  0-5 jrs 

9 grandes villes de France, Eilstein et coll. 2004, adm.maladie 
cardiaque, 65+,  0-1 jrs p<0,05 

9 grandes villes de France, Eilstein et coll. 2004, adm. maladie 
cardiaque, 65+,  0-5 jr p<0,05 

21 villes des É-U, Zanobetti et Schwartz 2005, maladie ischémique, 65+, 
0 jr 

Villes d’Australie (5) et de Nouvelle-Zélande (2) Barnett et coll. 2005,  
adm. mal. cardiaque, 65+, 0-1 jr 

Villes d’Australie (5) et de Nouvelle-Zélande (2) Barnett et coll. 2005, 
adm. insuff. cardiaque, 65+, 0-1 jr 

Californie du sud É-U, Mann et coll. 2002,  cardiopathie ischémique 
chez patients avec ICC ou arythmie, 0 jr 

Cinq villes d’Europe, Von Klot et coll 2005, readm. mal. card. 35 ans 
chez survivants à mal. ischémique, 0 jr 

Sept villes des É-U, Wellenius et coll. 2006, admission insuffisance 
cardiaque, 65+, 0 jr 

Pittsburg É-U, Wellenius et coll. 2005a, admission insuffisance 
cardiaque, 65+, 0 jr 

Neuf villes des É-U, Wellenius et coll. 2005b, admission attaque 
apoplexie hémorragique, 65+, 0 jr 

Neuf villes des É-U, Wellenius et coll. 2005b, admission accident 
ischémique cérébral,  65+, 0 jr 

Comté de Allegheny É-U, Arena et coll. 2006, admission 
ardiorespiratoire, 65+, 0 jr 
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Figure 14.21 Estimations du risque pour les hospitalisations d’origine respiratoire par hausse de 
10 µg/m

3
 de la concentration de PM2.5 dans les modèles à un polluant 
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Figure 14.22 Estimations du risque pour les hospitalisations d’origine cardiovasculaire 
par hausse de 10 µg/m3 de la concentration de PM2.5 dans les modèles à un polluant 

 

Conc. 24 hr 4,2-20,2 µg/ m
3
 

Moy 24 hr 16 µg/ m
3
 

n/a 

n/a 

Moy ann 13,4 µg/ m
3
 

Moy ann 13,4 µg/ m
3
 

Moy 48 hr 8,1-11  µg/ m
3
 

Moy 48 hr  8,1-11  µg/ m
3
 

Moy 48 hr 8,1-11  µg/ m
3
 

Moy 48 hr  8,1-11  µg/ m
3
 

Moy 48 hr 8,1-11  µg/ m
3
 

Spokane É-U, Slaughter et coll. 2005,  admission 
maladie cardiaque,  tous âges, 3  jrs 

 

Baltimore É-U,  Symons et coll. 2006, apparition des 
symptômes insuffisance cardiaque congestive (ICC) 
chez les patients ICC, 2 jrs 

 

Boston É-U, Zanobetti et Schwartz 2006, maladie 
ischémique, 65+, 0-1  jr  

 

Boston É-U, Zanobetti et Schwartz 2006, maladie 
ischémique,  65+, 0 jr 

 

204 comtés des É-U, Dominici et coll. 2006, 
insuffisance cardiaque congestive, 65+,  0 jr 

 

204 comtés des É-U, Dominici et coll. 2006, 
insuffisance cardiaque congestive, 75+,  0 jr 

 

Villes d’Australie (5) et Nouv.-Zélande (2), Barnett et 
coll. 2005, maladie cardiaque, 65+, 0-1 jr 

 

Villes d’Australie (5) et Nouv.-Zélande (2), Barnett et 
coll. 2005, insuf. cardiaque, 65+, 0-1 jr 

 

Villes d’Australie (5) et Nouv.-Zélande (2), Barnett et 
coll. 2005, maladie ischémique, 65+, 0-1 jr 

 

Villes d’Australie (5) et Nouv.-Zélande (2), Barnett et 
coll. 2005, cardiopathie ischémique, 65+, 0-1 jr 

 

Villes d’Australie (5) et de Nouv.-Zélande (2), Barnett 

et coll. 2005, maladie cardiovasculaire, 65+, 0-1 jr 
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14.5.3 Visites à l’urgence et autres consultations médicales  

Grâce aux données administratives, les visites à l’urgence constituent un indicateur 
relativement objectif et mesurable des effets des PM sur la santé publique. Bien que 
généralement moins grave, la morbidité nécessitant des visites à l’urgence est étroitement 
reliée à celle entraînant une hospitalisation non prévue. Les autres consultations médicales 
(notamment dans un cabinet médical, auprès d’un praticien ou d’un médecin de famille) font 
moins souvent l’objet d’études, mais elles demeurent néanmoins tout aussi pertinentes dans 
l’évaluation des effets de la pollution atmosphérique sur la santé publique.  

14.5.3.1 Résumé des évaluations antérieures 

Dans le document d’évaluation scientifique de 1999 sur les PM, seulement six études ont 
abordé la question des visites à l’urgence et à un cabinet médical; de plus, ces études se sont 
concentrées uniquement sur les effets respiratoires. Deux études ont utilisé des modèles de 
régression basés sur plusieurs polluants afin de compenser les effets des autres polluants 
présents. Comme les données de ces études sur les visites à l’urgence et l’exposition aux PM 
étaient limitées (portant sur une année ou sur deux étés, habituellement à un seul endroit), leur 
capacité à déceler la présence d’une relation statistiquement significative demeure peu élevée. 
Cela dit, les résultats de ces études ont généralement démontré une association positive, 
quoique parfois non significative, entre les visites à l’urgence et les diverses fractions des PM 
(p. ex., les PM10, les PM2.5 et les BS). On a par ailleurs constaté une importante corrélation 
entre les PM et les polluants gazeux, ce qui laisse croire que les polluants co-occurrents 
pouvaient occasionner des effets de confusion. 

À la suite de la publication du document d’évaluation scientifique de 1999 sur les PM, de plus 
en plus d’études ont examiné le lien entre les visites à l’urgence et les effets des PM. Provenant 
d’Amérique du Nord, d’Amérique du Sud, d’Europe et d’Asie, ces études ont été réalisées dans 
des conditions climatiques variées et ont impliqué des facteurs socioéconomiques et des modes 
de vie différents. Les modèles à un et à plusieurs polluants utilisés dans ces études ont pour la 
plupart démontré des liens significatifs entre les PM et les visites à l’urgence pour des 
problèmes respiratoires chez les enfants et les adultes plus âgés. Les polluants gazeux n’ont 
pas semblé diminuer les associations avec les PM dans la plupart des modèles à plusieurs 
polluants.  

Le document de 2004 de l’Agence de protection environnementale des États-Unis sur les 
critères de qualité d’air ambiant (AQCD [Air Quality Criteria Document]) ne comportait aucun 
résumé cohérent des études sur les visites à l’urgence, ces études (n=23) ayant  été intégrées 
aux résultats des études d’hospitalisation. L’association entre tous les indicateurs de PM et les 
visites à l’urgence (ou les autres consultations médicales) est apparue moins évidente que dans 
le cas des études d’hospitalisation, quoique des effets plus importants aient parfois été 
rapportés. On a conclu que ces nouvelles études présentaient des liens positifs et 
généralement significatifs entre les niveaux de PM et l’augmentation des visites à l’hôpital (ou 
en cabinet médical) pour des causes respiratoires, une conclusion rejoignant et appuyant les 
constats antérieurs présentées dans l’AQCD 1996 sur les PM de l’Agence de protection 
environnementale des États-Unis. Par ailleurs, on peut lire dans l’AQCD 2004 sur les PM de 
l’Agence de protection environnementale des États-Unis que les nouvelles études sur les 
milieux de soins de première ligne (par exemple les consultations quotidiennes auprès de 
médecins de famille, les consultations médicales pour de l’asthme ou les visites à des cliniques 
de soins de première ligne) suggèrent que le fait de limiter les études aux visites à l’urgence 
pourrait grandement sous-estimer le nombre de décès attribuables à des problèmes 
respiratoires associés aux PM. Elles démontrent également que les très jeunes enfants et les 
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adultes plus âgés risquent davantage de devoir se rendre à l’urgence pour des raisons reliées à 
une exposition aux particules issues de la pollution atmosphérique. Les résultats des modèles à 
un polluant utilisés dans la seule recherche portant sur les visites à l’urgence de personnes 
âgées pour des problèmes cardiaques ont démontré des relations significatives avec les PM10 
et les PM2.5, mais pas avec le SO4 

2- ni avec le COH. Toutefois, compte tenu que ces relations 
disparaissaient dans les modèles à multiples polluants, on peut croire qu’une grande partie des 
effets cardiaques pourraient être attribuables aux polluants gazeux.  

Les analyses des séries temporelles publiées à partir de 2002 et portant sur les visites à 
l’urgence ont démontré de façon constante une association entre les PM et les maladies 
respiratoires aiguës, en plus d’appuyer les conclusions du document d’évaluation scientifique de 
1999 sur les PM et de l’AQCD 2004 sur les PM de l’Agence de protection environnementale des 
États-Unis. En tout, 33 études portant sur les visites à l’urgence ou sur d’autres consultations 
médicales ont été recensées et sont résumées dans les sections qui suivent.  

14.5.3.2 Effets respiratoires 

14.5.3.2.1 Toutes les maladies respiratoires 

Ces dernières années, 19 études se sont intéressées aux liens entre la PM provenant de la 
pollution atmosphérique et les visites quotidiennes à l’urgence pour des raisons respiratoires. 
La plupart ont été réalisées aux États-Unis, quelques-unes l’ont été en Europe, et les autres en 
Asie ou en Australie; aucune de ces études n’a été menée au Canada. 

Parmi les neuf recherches qui se sont intéressées aux effets des particules sur les visites à 
l’urgence pour problèmes respiratoires, sept ont rapporté des relations positives, dont trois 
significatives. Des associations négatives non significatives du point de vue statistique n’ont été 
démontrées que dans deux études. Trois des études sur les visites à l’urgence ont été menées 
aux États-Unis, dans des secteurs dont les concentrations de particules étaient comparables à 
celles rencontrées au Canada : deux à Spokane, dans l’État de Washington (Slaughter et coll., 
2005; Schreuder et coll., 2006) et une à Atlanta, en Géorgie (Peel et coll., 2005). Les deux 
études publiées en 2005 se sont penchées sur le lien entre diverses tailles de particules et les 
visites à l’urgence toutes causes respiratoires confondues (ICD-9 460–519) et pour tous les 
groupes d’âge. On y a tantôt appliqué des équations d’estimation généralisées (GEE), tantôt 
des modèles linéaires généralisés (GLM) de Poisson, jumelés à des splines cubiques naturelles 
paramétriques afin d’ajuster pour les facteurs de confusion. Dans les modèles à un polluant, 
l’étude de Slaughter et coll. (2005) a découvert des relations positives – quoique non 
significatives – entre les visites à l’urgence toutes causes respiratoires confondues et toutes les 
tailles de particules, pour la période allant de janvier 1995 à juin 2001 (où 90 % des 
concentrations quotidiennes de la PM2.5 variaient de 4,2 à 20,2 µg/m3, et celles de la PM10 
variaient de 7,9 à 41,9 µg/m3). Avec un décalage d’un jour, on a observé une hausse du risque 
de l’ordre de 1 % (IC à 95 % : 2 % à 4 %) lorsque la concentration de PM augmentait de 10 
µg/m3 et ce, tant pour les PM1 que pour les PM2.5, ainsi qu’une hausse du risque de 0,4 % (IC à 
95 % : 0,8 % à 1,6 %) lorsque la concentration augmentait de 10 µg/m3 pour les PM10 et les 
PM10–2.5. Des résultats semblables ont également été rapportés  après 2 et 3 jours de décalage. 
Des liens significatifs n’ont été observés qu’entre le CO et les visites à l’urgence toutes causes 
respiratoires confondues (y compris l’asthme). Toutefois, comme les niveaux de CO étaient 
faibles pendant la période d’étude, les auteurs croient que ce composé serait plutôt un 
indicateur des particules de combustion. Des rapports positifs et significatifs ont par ailleurs été 
rapportés dans une étude de Peel et coll. (2005) menée à Atlanta, en Géorgie, où les données 
disponibles sur la pollution atmosphérique couvraient une plus longue période (soit de 
janvier 1993 à août 2000, avec des concentrations ambiantes quotidiennes de PM10 de 27,9 
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µg/m3, et de PM2.5 de 19,2 µg/m3). Dans les modèles à un polluant, les chercheurs ont constaté 
un lien significatif entre les PM10 et les visites à l’urgence toutes causes respiratoires 
confondues en se basant sur un décalage cumulatif de 3 jours (de 0 à 2 jours). Les auteurs ont 
aussi mesuré un accroissement  du risque de 1,3 % (IC à 95 % : 0,4 à 2,1 %) pour une 
augmentation de 10 µg/m3 des PM10, de même que des rapports positifs, mais non significatifs, 
pour les PM2.5, les PM10–2.5 et les particules ultrafines (PUF). Toutefois, les données sur les 
polluants pour ces particules étaient seulement disponibles pour la période d’août 1988 à août 
2000. 

Schreuder et coll. (2006) se sont également intéressés à la corrélation possible entre les PM2.5, 
la spéciation chimique des PM2.5 et les visites à l’urgence pour des problèmes de santé  
respiratoire à Spokane, dans l’État de Washington. Des modèles additifs généralisés (GAM) de 
Poisson ont été utilisés pour l’analyse des données ainsi que des estimations exactes de 
l’erreur type et des splines de lissage pour compenser les facteurs associés aux saisons et aux 
conditions météorologiques. Trois algorithmes à plusieurs variables ont été appliqués à l’étude 
de la spéciation chimique, et huit sources de PM2.5 ont été identifiées, notamment la combustion 
de végétaux, les milieux riches en arsenic, les véhicules motorisés, les aérosols sulfatés, les 
aérosols de nitrate, les poussières en suspension, les milieux riches en cuivre et les milieux 
marins. Les données sur les PM2.5 ont été recueillies entre 1995 et 2002 d’une station de 
mesure en milieu résidentiel; les concentrations quotidiennes moyennes ont atteint 10,58 µg/m3. 
Les liens constatés étaient positifs mais non significatifs : une augmentation de la concentration 
de PM2.5  de 10 µg/m3 a été associée à un accroissement des risques de visites à l’urgence 
pour des problèmes respiratoires (de 1,4 % [IC à 95 % : -0,4 % à 3,3 %] et 1,7 % [IC à 95 % : -
0,1 % à 3,5 %], pour 0 et 1 jour de décalage, respectivement). Le risque associé aux visites à 
l’urgence pendant la saison chaude était plus élevé (1,8 % [IC à 95 % : -1,5 à 5,1 %]) 
comparativement aux saisons plus froides (1,6 % [IC à 95 % : -1,1 % à 4,6 %]), avec une 
augmentation de la concentration de PM2.5 de l’ordre de 10 µg/m3

 après 1 jour de décalage. 
Dans  l’analyse des sources contribuant à l’augmentation de la PM2.5, les visites à l’urgence 
pour des causes respiratoires ont été significativement reliées à une hausse de 10 µg/m3 de la 
concentration de PM2.5 provenant de la combustion de végétaux, avec un risque accru de 7,9 % 
(IC à 95 % : 3 % à 32,5 %) pour 1 jour de décalage. La combustion de végétaux s’est avérée 
une importante source de PM2.5 dans cette région pendant l’hiver. En outre, on a aussi relevé un 
risque associé plus élevé et statistiquement significatif entre les visites à l’urgence toutes 
causes respiratoires confondues et une augmentation de l’ordre de 10 µg/m3 des PM2.5 

provenant de cette source pendant l’hiver (15,3 % [IC à 95 % : 2,9 % à 29,3 %]). Des résultats 
positifs quoique non significatifs ont également été observés pour les PM2.5 provenant des 
milieux riches en arsenic, des véhicules motorisés et des poussières en suspension. Ces 
données seront abordées plus en détail au point 14.5.7.  

Par ailleurs, deux études réalisées en Europe, l’une à Vimercate, en Italie (Vegni et Ros, 2004) 
et l’autre à Torrelavega, en Espagne (Llorca et coll., 2005). Vegni et Ros (2004) n’ont observé 
aucune corrélation entre le nombre de visites quotidiennes à l’urgence pour maladies 
respiratoires et les concentrations quotidiennes de PM10 (-0,4 % [IC à 95 % : -4,6 % à 4,1 %]) 
pour une augmentation de 10 µg/m3 des PM10 le jour même (pour une concentration ambiante 
de 41,5 µg/m3). Des données semblables ont été obtenues avec 1 et 2 jours de décalage. Cette 
étude n’a toutefois été menée que pendant une année (de septembre 2001 à septembre 2002), 
dans une ville qui ne comptait que 25 600 habitants et où le nombre quotidien de cas était très 
faible (une moyenne de 1,35 ± 1,27 cas/jour). Tous ces éléments pourraient donc avoir réduit la 
puissance statistique de l’étude et sa capacité à déceler une association éventuelle. Dans leurs 
modèles à un polluant, Llorca et coll. (2005) ont quant à eux  rapporté une association négative 
et non significative entre les particules totales en suspension (concentration quotidienne 
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moyenne de 48,8 µg/m3) et les visites à l’urgence pour cause de maladies respiratoires dans 
une petite ville d’Espagne (-0,2 % [IC à 95 % : -1,2 % à 0,8 %] pour une augmentation de 10 
µg/m3 des concentrations des particules totales en suspension). L’équipe a toutefois précisé 
que les résultats de leur étude permettaient difficilement leur généralisation, en raison du 
nombre peu élevé des admissions à l’urgence et de la variabilité des concentrations des 
polluants. 

Une autre étude menée par Linares et coll. (2006) à Madrid (Espagne) a révélé des liens 
positifs mais non significatifs entre les PM10 (à une concentration ambiante quotidienne 
moyenne de 33,4 µg/m3) et les visites à l’urgence des enfants pour problèmes respiratoires. Les 
chercheurs ont signalé que ces associations devenaient significatives lorsqu’ils tenaient compte 
des seules données recueillies en hiver dans l’analyse (aucune donnée à l’appui). Des 
diagrammes de dispersion représentant les différentes variables indépendantes de même que 
les admissions à l’urgence attribuables à l’exposition aux PM10 ont mis en évidence un seuil 
d’environ 60 µg/m3. L’étude a aussi rapporté un accroissement significatif de 95% du nombre de 
visites d’enfants atteints de bronchite à l’urgence, pour une augmentation de 10 µg/m3 des PM10 
(IC à 95 % : 1 % à 16 %) avec un décalage de 2 jours. La concentration moyenne des PM10 à 
Madrid pendant la période de l’étude était de 33,4 µg/m3. 

D’autres recherches ont été réalisées dans des régions du globe où le climat et les niveaux de 
PM différaient notablement de ceux du Canada, à savoir  une en Asie (Hwang et coll., 2004) et 
deux autres en Amérique du Sud (Martins et coll., 2002; Farhat et coll., 2005). Les 
concentrations moyennes de PM10 dans ces études variaient de 48,3 µg/m3 à 62,6 µg/m3, et la 
concentration moyenne des PM2.5 était de 32,1 µg/m3. Toutes ces études ont observé des liens 
positifs entre les visites à l’urgence pour maladies respiratoires et les PM2.5 ou les PM10, dans 
tous les groupes d’âge.  

14.5.3.2.2 Asthme  

L’asthme est une maladie pulmonaire chronique impliquant la contraction et l’inflammation des 
voies respiratoires. Les éléments déclencheurs de l’asthme (comme l’air chaud ou froid, 
l’exercice, le stress émotionnel, les maladies virales ou des stimulants environnementaux) 
entraînent aussi la production d’une grande quantité de mucus. La pollution atmosphérique a 
été associée à une augmentation du nombre d’hospitalisations pour cause d’asthme dans une 
multitude de recherches menées partout à travers le monde. De nouvelles études se sont 
également intéressées aux effets des PM sur les visites à l’urgence. Six des 10 études 
examinées ont été réalisées aux États-Unis (Jaffe et coll., 2003; Lierl et Hornung, 2003; 
Michaud et coll., 2004; Slaughter et coll., 2005; Letz et Quinn, 2005; Peel et coll., 2005), alors 
que les autres ont été menées à Taïwan (Sun et coll., 2006), en Australie (Erbas et coll., 2005), 
en Espagne (Galan et coll., 2003) et en Turquie (Berktas et Bircan, 2003). Toutes ces 
recherches ont démontré une corrélation positive entre les PM et les visites à l’urgence pour 
cause d’asthme, autant dans tous les groupes d’âge qu’uniquement chez les enfants. Sept de 
ces études elles ont rapporté des résultats statistiquement significatifs (Berktas et Bircan, 2003; 
Galan et coll., 2003; Lierl et Hornung, 2003; Michaud et coll., 2004; Erbas et coll., 2005; Peel et 
coll. 2005, Sun et coll., 2006). 

Une des plus anciennes études américaines recensées s’est penchée sur la relation entre les 
PM10 et les visites estivales à l’urgence pour cause d’asthme chez des prestataires de Medicaid 
âgés de 5 à 34 ans (Jaffe et coll., 2003). Cette recherche s’est déroulée sur 5 ans dans 3 villes 
de l’Ohio. En utilisant une régression de Poisson ajustée pour tenir compte des tendances 
temporelles et des températures minimales, on a constaté une association marginale à 
Cleveland avec une hausse de 2,3 % (IC à 95 % : 0 % à 4,8 %)  par augmentation de 10 µg/m3 
des PM10. Cleveland était la ville présentant les niveaux moyens de particules les plus élevés 



 

260 

Évaluation scientifique canadienne du smog - Volume 2: Effets sur la santé 

(60,8 µg/m3). L’intervalle de confiance des estimations de risque s’est par ailleurs avéré plus 
grand pour les villes de Cincinnati et de Columbus, où la concentration moyenne de PM10 était 
d’environ 40 µg/m3, et la tendance de ces estimations différaient (l’une était positive et l’autre, 
négative).  

Trois études américaines plus récentes ont évalué le rapport possible entre les diverses tailles 
de particules et les visites à l’urgence pour des cas d’asthme sans distinction du groupe d’âge. 
Des risques positifs mais non significatifs ont été rapportés pour les visites à l’urgence de 
personnes atteintes de maladies pulmonaires obstructives chroniques (MPOC) en lien avec une 
augmentation de 10 µg/m3 de la concentration de différents paramètres de PM. Ces résultats 
ont été obtenus dans une étude de Peel et coll., (2005) menée  à Atlanta en Géorgie, avec 0 à 
2 jours de décalage; dans le cas des PM10 l’accroissement du risque était de 0,9 % (IC à 95 % : 
-0,4 % à 2,2 %) et de 0,5 % (IC à 95 % : -2,3 % à 3,3 %) pour les PM2.5. Aucune association n’a 
été constatée pour les PM10–2.5 (-0,2 % [IC à 95 % : -1,3 % à 3,9 %]), ou pour les PUF (-0,1 % 
[IC à 95 % : -2,3 % à 2,1 %]). Cependant, lorsque le risque était modélisé à partir d’une période 
de décalage distribuée et sans contraintes (de 0 à 13 jours), le risque des visites à l’urgence 
pour cause d’asthme était significativement associé aux PM10 (9,9 % [IC à 95 % : 6,5 % à 
13,5 %]). Les estimations de risque pour les PM10 sont demeurées robustes dans le modèle à 
deux polluants après inclusion du CO, mais non après inclusion du NO2 ou de l’O3;  les 
estimations du risque sont par ailleurs devenues presque nulles dans les modèles à quatre 
polluants. Les concentrations quotidiennes moyennes des PM10 et des PM2.5 étaient 
respectivement de 27,9 µg/m3 et 19,2 µg/m3. À Spokane (État de Washington) Slaughter et coll. 
(2005) ont rapporté des résultats positifs mais non significatifs pour les PM1 (3 % [IC à 95 % : -
3 % à 9 %]), les PM2.5 (3 % [IC à 95 % : -2 % à 9 %]), les PM10 (1 % [IC à 95 % : -1 % à 3 %]) et 
les PM10–2.5 (1 % [IC à 95 % : -1 % à 3 %])en lien avec une augmentation de 10 µg/m3  des PM 
pour 1 jour de décalage ;  90 % des concentrations quotidiennes de PM2.5 variaient entre 
4,2 µg/m3 et 20,2 µg/m3, et celles de PM10 variaient de 7,9 µg/m3 à 41,9 µg/m3. Une autre 
recherche réalisée par Michaud et coll. (2004) a évalué les conséquences de l’exposition à la 
brume volcanique sur les visites à l’urgence pour des problèmes de santé  respiratoires et 
cardiovasculaires à Hilo (Hawaï), entre janvier 1997 et mai 2001. Cette brume (aussi appelée 
« vog ») a été mesurée à partir du SO2 et des PM1. La moyenne horaire des concentrations des 
PM1 était de 1,91 ± 5,04 µg/m3, alors que la moyenne quotidienne était de 1,91 ± 2,95 µg/m3. 
Une augmentation de 10 µg/m3 des PM1 (concentration quotidienne moyenne de 1,91 µg/m3) a 
été associée à une hausse de 13,8 % des visites à l’urgence des personnes atteintes d’asthme 
ou de MPOC, sans distinction d’âge (IC à 95 % : 3 % à 25 %) avec un décalage de un jour. 

La seule étude américaine à s’être concentrée sur les enfants a été menée à Cincinnati, en 
Ohio par Lierl et Hornung (2003).  Ces chercheurs ont rapporté des associations significatives 
entre la densité pollinique (période de décalage cumulative de 3 jours [1 à 3 jours]) et les visites 
à l’urgence des enfants pour cause d’asthme. Le modèle a pris en compte les concentrations 
mensuelles moyennes de PM10 mesurées d’avril à octobre (entre 28,8 µg/m3 et 42,2 µg/m3). Un 
risque relatif de 1,145 (IC à 95 % : 1,076 à 1,217) a été rapporté lorsque les concentrations de 
PM10 étaient en deçà de la moyenne (33 µg/m3), et de 1,251 (IC à 95 % : 1,153 à 1,358) 
lorsqu’elles étaient supérieures à  la moyenne. Les auteurs ont conclu à la présence d’un effet 
synergique entre la densité pollinique et la fraction particulaire de la pollution atmosphérique.    

À Madrid (Espagne), Galan et coll. (2003) ont, dans le cadre d’une analyse de séries 
temporelles, observé des associations statistiquement significatives entre les visites à l’urgence 
pour cause d’asthme, tous âges confondus, aussi bien dans les modèles à un l qu’à plusieurs 
polluants (concentrations quotidiennes moyennes de PM10 de 32,1 µg/m3). Dans les modèles à 
un polluant, un risque associé de 3,9 % (IC à 95 % : 1 % à 6,8 %) a été mesuré pour une 
augmentation de 10 µg/m3 de PM10 pour un décalage de 3 jours. L’inclusion du pollen au 
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modèle n’a pas modifié les associations observées, qui sont demeurées significatives dans les 
modèles à multiples polluants qui incluaient les polluants gazeux et quatre types de pollen. On a 
calculé un risque de 6,6 %  pour le SO2 et le pollen (IC à 95 % : 2,7 % à 10,7 %), de 4,4 % pour 
le NO2, (IC à 95 % : 0,1 % à 9 %) et de 4,4 % pour l’ozone (IC à 95 % : 1,5 % à 7,3 %). La 
concentration moyenne de PM10 dans le cadre de cette étude était de 32,1 ± 12,1 µg/m3. Ces 
données ont été obtenues à l’aide de modèle autorégressif de Poisson comprenant une 
modélisation paramétrique des variables confusionnelles. Des résultats semblables ont aussi 
été relevés dans les régressions de type GAM de Poisson.  

En Australie, Erbas et coll. (2005) ont par ailleurs établi des liens positifs et le plus souvent 
significatifs entre les PM10 et l’accroissement des risques liés aux visites à l’urgence pour des 
cas d’asthme dans la ville de Melbourne. Une augmentation de la concentration de 10 µg/m3 
PM10  a été associée à un accroissement de 4,7 % des cas d’asthme ([IC à 95 % : 1,4 % à 
8,1 %]) au centre-ville de Melbourne, de 2,5 % (IC à 95 % : 0,3 % à 4,9 %) dans l’est de 
Melbourne et de 3,9 % (IC à 95 % : -1,5 % à 8,6 %) dans le sud et sud-ouest de Melbourne 
pour un décalage de 0 jour. Les concentrations maximales moyennes modélisées des PM10 
pour 1 heure allaient de 21,2 µg/m3 à 33,7 µg/m3. 

Dans trois études où les analyses étaient quelque peu rudimentaires, des corrélations 
significatives ont été rapportées entre les PM10 et les visites à l’urgence pour cause d’asthme 
chez les enfants (mais non chez les adultes) vivant au centre de Taïwan (Sun et coll., 2006) et 
à Ankara, en Turquie (Berktas et Bircan, 2003). De telles corrélations significatives n’ont 
toutefois pas été observées en lien avec une exposition aux PM2.5 chez les stagiaires militaires 
de San Antonio au Texas (Letz et Quinn, 2005).  

14.5.3.2.3 Maladies pulmonaires chroniques obstructives 

Les MPOC constituent un groupe de maladies pulmonaires caractérisées par une réduction du 
débit d’air dans les voies respiratoires; l’emphysème et la bronchite chronique en sont les 
formes les plus courantes. Les personnes atteintes de ces maladies respiratoires chroniques 
ressentiront divers symptômes, comme l'essoufflement, la respiration sifflante, la production 
accrue de mucus et la toux. Quatre études récentes se sont concentrées sur le lien entre les 
particules et les visites à l’urgence liées aux MPOC. Deux études américaines (Peel et coll., 
2005; Slaughter et coll., 2005) se sont intéressées à la corrélation entre les différentes tailles de 
particules et les visites à l’urgence pour des raisons associées aux MPOC. À Atlanta (Géorgie),  
une augmentation de 10 µg/m3 de la concentration des diverses fractions de PM a été associée 
à un accroissement non significatif des visites à l’urgence pour cause de MPOC chez les 
adultes (Peel et coll., 2005). Ces observations ont été faites pour un décalage de 0 à 2 jours  
dans le cas des PM10 avec 1,8 % d’augmentation (IC à 95 % : -0,6 % à 4,3 %) et des PM2.5 avec 
1,5 % (IC à 95 %, de -3,1 % à 6,3 %). Aucune association n’a toutefois été rapportée pour les 
PM10–2.5  avec -10,1 % (IC à 95 % :-19,5 % à 0,6 %), ou pour les PUF avec -1,8 % (IC à 95 % : -
5,8 % à 2,2 %). Par contre, lorsqu’on a modélisé le risque à partir d’une période de décalage 
distribuée et sans contraintes (de 0 à 13 jours), les visites à l’urgence pour MPOC ont été 
significativement reliées aux PM10 (excès de risque de 9,2 % [IC à 95 %: 2,3 % à 16,5 %]). Les 
concentrations ambiantes quotidiennes moyennes de PM10 et de PM2.5 étaient respectivement 
de 27,9 µg/m3 et 19,2 µg/m3. À Spokane (État de Washington) Slaughter et coll. (2005), n’ont 
rapporté aucune relation significative avec les PM1 (-4 % [IC à 95 %: -13 % à 5 %), les PM2.5 (-
4 % [IC à 95 %, de -11 % à 4 %]), les PM10 (0 % [IC à 95 %, de -2,9 % à 2,7 %]) et les PM10–2.5 

(0,4 % [IC à 95 %, de -2,9 % à 3,5 %]), pour une augmentation de 10 µg/m3  des PM  et un 
décalage de 1 jour.  Dans cette étude, 90 % des concentrations quotidiennes de PM2.5 variaient 
de 4,2 µg/m3 à 20,2 µg/m3 et celles de PM10 variaient de 7,9 µg/m3 à 41,9 µg/m3.  
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Deux études ont aussi été réalisées hors des États-Unis, dans des secteurs présentant des 
niveaux élevés de PM. Alves et Ferraz (2005) ont appliqué une méthode de corrélation croisée 
afin d’établir des liens entre les concentrations de PM10 observées à Oporto(Portugal), et les 
visites à l’urgence associées aux MPOC. Ayant plutôt découvert une relation inversée, les 
auteurs ont conclu que ces résultats pouvaient être attribuables à la défaillance des instruments 
d’échantillonnage qui ont réduit la quantité des données recueillies ainsi que des précipitations 
importantes qui auraient éliminé des particules de l’air. À Istanbul, en Turquie, Hapcioglu et coll. 
(2006) ont quant à eux cherché à définir la corrélation entre les facteurs météorologiques, les 
admissions liées aux MPOC et la pollution atmosphérique à partir d’analyses de régression pas 
à pas. Des relations statistiquement significatives ont été observées entre les visites à l’urgence 
pour  MPOC et les PM10 (r = 0,28, p = 0,03). Toutefois, après inclusion de la température au 
modèle, le coefficient de corrélation de Pearson perdait sa significativité statistique (r = 0,16, p = 
0,23). 

14.5.3.2.4 Pneumonie 

La pneumonie est une autre maladie pulmonaire où les alvéoles deviennent enflammées et se 
remplissent de liquide; cette affection est commune et peut se déclarer à tout âge. À Hawaii 
Michaud et coll. (2004) ont rapporté des associations positives mais non significatives  avec 
l’augmentation des niveaux des PM1 et les admissions à l’urgence liées à l’influenza de type A, 
à la grippe et à la pneumonie chez tous les groupes d’âge. Une augmentation de 10 µg/m3  des 
PM1 (concentration quotidienne moyenne de 1,91 µg/m3) a été reliée à un risque accru de 4 % 
(IC à 95 % : -14 % à 26 %) et 11 % (IC à 95 % : -5 % à 29 %]) pour une période de décalage de 
1 et 3 jours, respectivement. À Atlanta (Géorgie), Peel et coll. (2005) ont quant à eux observé 
une augmentation positive mais non significative du risque de pneumonie associé à une 
augmentation de 10 µg/m3  des PM2.5 (1,1 % [IC à 95 % : -1,9 % à 4,2 %]) et des PM10 (1,1 % 
[IC à 95 % : -0,4 % à 2,7 %]) pour un décalage de 0 à 2 jours. Les concentrations ambiantes 
quotidiennes moyennes des PM2.5 et des PM10 étaient respectivement de 9,2 µg/m3 et de 27,9 
µg/m3. Cependant, dans le modèle basé sur une période de décalage distribuée et sans 
contraintes (de 0 à 13 jours), on a observé une corrélation significative entre les PM10 et les 
visites à l’urgence reliées à la pneumonie (excès de risque de 8,7 % [IC à 95 % :4,4 % à 3,2 %]) 
et à l’infection des voies respiratoires supérieures (excès de risque 7,3 % [IC à 95 %: 4,8 % à 
9,9 %]). 

14.5.3.3 Effets cardiovasculaires 

La littérature récente rapporte huit nouvelles études sur les effets des PM sur la santé et les 
visites quotidiennes à l’urgence pour des raisons cardiovasculaires.  

À Edmonton, en Alberta, une étude cas croisé longitudinale  de Villeneuve et coll. (2006a) a été 
réalisée entre le 1er avril 1992 et le 31 mars 2002 afin de déterminer l’association entre la 
pollution atmosphérique et les visites à l’urgence reliées aux accidents ischémiques cérébraux, 
aux attaques d’apoplexie hémorragique et aux accidents ischémiques transitoires (AIT) chez les 
adultes de 65 ans et plus. Les concentrations quotidiennes moyennes de PM2.5 et de PM10 

étaient respectivement de 8,5 µg/m3 ± 6,2 et de 24,2 µg/m3 ± 14,8. Les concentrations de PM 
se sont avérées légèrement plus élevées pendant la saison estivale et des augmentations non 
significatives du nombre d’accidents ischémiques cérébraux ont été rapportées pour une 
hausse de 10 µg/m3 des PM2.5 (excès de risque 7,8 % [IC à 95 % : -3,1 % à 20,7 %]) et des 
PM10 (excès de risque de 2,8 % [IC à 95 % : -2,9 % à 8,3 %]) dans les modèles à un polluant, 
après un décalage moyen de 3 jours. Les mêmes modèles et la même période de décalage ont 
aussi produit des résultats positifs mais non significatifs pour les attaques d’apoplexie 
hémorragique avec une augmentation du risque de 17,4 % (IC à 95 %, de -9,1 % à 51,5 %) 
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pour les PM2.5 et de 6,1 % (IC à 95 %, de -5,8 % à 19,7 %) pour les PM10. En ce qui concerne 
les accidents ischémiques cérébraux, on a obtenu des résultats positifs et significatifs pour le 
NO2 et le CO pendant l’été, mais aucune association significative n’a été rapportée dans les 
analyses réalisées en hiver, pour aucun polluant. Des résultats semblables ont été mesurés 
pour les attaques d’apoplexie hémorragique associées au SO2 et au CO; pendant l’été 
toutefois, seul le SO2 a pu être associé aux AIT. Dans les modèles à deux polluants, les 
estimations de risque pour le CO et le NO2 se sont avérées plus élevées en présence de PM, et 
celles du NO2 n’ont été que faiblement atténuées par l’ajout du CO au modèle. Les chercheurs 
en ont conclu que la circulation routière, qui accroît les concentrations de NO2 et de CO, 
pourrait avoir contribué à l’augmentation du nombre de visites à l’urgence liées aux accidents 
vasculaires cérébraux (AVC). Ils ont toutefois précisé que la puissance des analyses utilisées 
pour caractériser  les risques reliés aux PM demeurait limitée.  

D’autres équipes se sont intéressées à la relation entre les PM et les visites à l’urgence liées 
aux AVC. Les recherches ont été menées à divers endroits, notamment à São Paulo, au Brésil 
(Lin et coll., 2003), à Sydney, en Australie (Jalaludin et coll., 2006) et à Taïpei, à Taïwan (Chan 
et coll., 2006). À Sydney,  Jalaludin et coll. (2006) ont eu recours aux GLM pour évaluer 
l’association entre la pollution atmosphérique quotidienne et les visites à l’urgence pour 
affections cardiovasculaires, cardiopathies, cardiopathies ischémiques et AVC chez les adultes 
de 65 ans et plus. Les concentrations de PM observées dans le cadre de cette recherche 
étaient comparables à celles du Canada, avec des niveaux quotidiens de 9,5 µg/m3 et de 16,8 
µg/m3 pour les PM2.5 et les PM10respectivement. L’équipe a également inclus les particules de 
noir de carbone (NC) à ses analyses. Ces résultats ont été exprimés en taux de variation (IC à 
95 %) des visites à l’urgence pour une affection cardiovasculaire associée à l’augmentation de  
0,18/104/m de la concentration des particules NC. Dans les modèles à un polluant, des liens 
positifs et significatifs ont été observés entre les particules NC et les affections 
cardiovasculaires (excès de risque de 1,05 % [IC à 95 % : 0,44 % à 1,66 %] après un décalage 
de 0 jour) ainsi que les maladies cardiaques (excès de risque de 1,34 % [IC à 95 % : 0,63 % à 
2,05 %] après décalage de 0 jour, de 0,83 % [IC à 95 % : 0,10 % à 1,57 %] après décalage de 1 
jour, et de 1,13 % [IC à 95 % : 0,44 % à 1,82 %] après décalage de 0 et 1 jour). Les risques de 
maladies cardiaques ont augmenté de façon significative à chaque hausse de 10 µg/m3 de la 
concentration des PM10 avec un excès de risque de 1,47 % (IC à 95 % : 0,18 % à 2,79 % après 
décalage de 0 jour). On a aussi observé des liens significatifs entre les PM2.5 et les maladies  
cardiovasculaires (excès de risque de 2,63 % [IC à 95 % : 1,17 % à 4,08 %] après décalage de 
0 jour), les cardiopathies (excès de risque de 3,23 % [IC à 95 % : 1,54 % à 4,96 %] après 
décalage de 0 jour, de 1,90 % [IC à 95 % : 0,17 % à 3,65 %] après décalage de 1 jour, et de 
2,77 % [IC à 95 % : 1,13 % à 4,45 %] après décalage de 0 et 1 jour) ainsi que les cardiopathies 
ischémiques (excès de risque de 2,58 % [IC à 95 % :  0,08 % à 5,10 %] après décalage de 0 et 
1 jour). De même, des associations significatives ont été observées entre le NO2 et le CO et les 
affections cardiovasculaires, cardiopathies et cardiopathies ischémiques, ainsi qu’entre le SO2 
et les affections cardiovasculaires et cardiopathies ischémiques. Les effets des polluants 
atmosphériques étaient généralement plus importants durant la saison froide. Dans les modèles 
à deux polluants, les effets du CO, de l’O3, du NO2 et du SO2  sont  essentiellement demeurées 
les mêmes; l’effet des matières particulaires devenait plus important avec l’inclusion du O3, mais 
diminuait avec l’inclusion du NO2 ou du CO (résultats présentés uniquement dans les figures). 
Cette étude vient corroborer les connaissances actuelles sur les effets de la pollution 
atmosphérique sur la santé cardiovasculaire. Notons que les concentrations de PM relevées 
dans les études réalisées au Brésil (Lin et coll., 2003) et à Taïwan (Chan et coll., 2006) 
s’avèrent beaucoup plus élevées que celles observées au Canada (niveaux moyens de plus de 
30 µg/m3); or,  malgré  ces concentrations élevées, seuls des liens non significatifs ont pu être 
établis entre les PM et les visites à l’urgence pour  AVC chez les adultes de 45 à 80 ans (Lin et 
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coll., 2003), ou de plus de 50 ans (Chan et coll., 2006). De tels résultats demeurent par ailleurs 
comparables à ceux obtenus par Villeneuve et coll. (2006a). L’étude taïwanaise (Chan et coll., 
2006) a cependant établi une corrélation significative entre les PM2.5 et les PM10 et les visites à 
l’urgence reliées aux maladies cérébrovasculaires, dans les modèles à un polluant. Par contre, 
bien qu’encore positives, ces corrélations n’étaient plus significatives dans les modèles à 
polluants multiples incluant  des polluants gazeux. 

À Atlanta, l’équipe de Metzger et coll. (2004) a cherché à évaluer les  effets de la pollution 
atmosphérique sur les visites à l’urgence pour certaines affections cardiovasculaires précises, 
notamment les cas de dysrythmie, d’insuffisance cardiaque congestive, de cardiopathie 
ischémique et de maladie vasculaire périphérique. L’équipe a eu recours aux données sur la 
pollution atmosphérique et les visites à l’urgence pour la période du 1er janvier 1993 au 
31 août 2000, ainsi que pour la période du 1er août 1998 au 31 août 2000. Cette dernière 
période a été surnommée « période ARIES » (pour « Aerosol Research and Inhalation 
Epidemiology Study »). Une station de mesure avait été installée près du centre-ville dans le 
cadre de cette étude, afin de préciser les concentrations de PM2.5 et de leurs composantes 
physicochimiques, avec mesure  continuelle des polluants gazeux. Les valeurs moyennes des 
PM2.5, des PM10 et des PM10–2.5 étaient respectivement de 17,8 µg/m3, 26,3 µg/m3 et 9,1 µg/m3. 
Outre les PM2.5, les chercheurs se sont aussi attardés au carbone élémentaire (EC), au carbone 
organique (OC),  aux sulfates et à l’acidité. Les données ont été analysées au moyen de GLM 
de Poisson et ont été ajustées pour les tendances temporelles et les conditions 
météorologiques à long terme (la température et le point de rosée) avec des splines cubiques 
naturelles, afin d’éviter les problèmes associées aux GAM. Le modèle comprenait aussi des 
variables indicatives, notamment pour le jour de la semaine, le moment d’entrée et de sortie de 
l’hôpital de même que pour les jours fériés. Des analyses de sensibilité ont été réalisées en 
variant la fréquence des nœuds des splines cubiques dans les analyses des GLM et en 
évaluant la corrélation sérielle quotidienne des GEE. On a également évalué les associations à 
l’aide d’un GAM de lisseurs de type LOESS non paramétriques et de splines de lissage afin de 
comparer les résultats des différents modèles. Des analyses en fonction des saisons ont 
également été menées pour faire la distinction entre les périodes chaudes et froides. Enfin, des 
analyses spécifiques à certains groupes d’âge ont été effectuées (adultes de 19 ans et plus, et 
de plus de 65 ans). Dans les modèles à un polluant, le risque de visites à l’urgence pour 
affections cardiovasculaires associé à une hausse de 10 µg/m3 (période moyenne de 3 jours) 
était de 3,3 % (IC à 95 % : 1,0 % à 5,6 %) pour les PM2.5, de 13,7 % (IC à 95 % : 3 % à 13,2 %) 
pour l’OC, et de 21,9 % (IC à 95 % : 5,1 % à 42,4 %) pour l’EC. Le risque associé de visites à 
l’urgence pour insuffisance cardiaque congestive a également été statistiquement associé aux 
PM2.5 (5,5 % [IC à 95 % : 0,6 % à 10,5 %]), à l’OC (26,4 % [IC à 95 % : 3,5 % à 54,6 %]) et à 
l’EC (41,1 % [IC à 95 % : 3 % à 93,1 %]). Par ailleurs, on a constaté une augmentation du 
risque de 5 % (IC à 95 % : 0,8 % à 9,3 %) pour les visites à l’urgence associées à une maladie 
vasculaire périphérique, et pour un accroissement de 10 µg/m3 des PM2.5. Dans les analyses 
spécifiques à certains groupes d’âge, les corrélations établies entre les visites liées à des 
affections cardiovasculaires et la pollution atmosphérique se sont avérées similaires chez les 
adultes et les adultes plus âgés. Des associations positives mais non significatives ont été 
rapportées entre les augmentations des concentrations de 10 µg/m3 des particules grossières et 
les affections cardiovasculaires (excès de risque de 2,4 % [IC à 95 % : -3,0 % à 8,2 %]), la 
dysrythmie (excès de risque de 4,2 % [IC à 95 % :  -5,1 % à 14,5 %]) et les maladies 
vasculaires périphériques (excès de risque de 4,3 % [IC à 95 % : -5,5 % à 15,3 %]). Aucun lien 
n’a été relevé pour les cardiopathies ischémiques, avec -1,2 % de risque accru [IC à 
95 % : -10,5 % à 9,2 %]). Le NO2 et le CO étaient aussi significativement reliés aux visites à 
l’urgence pour affections cardiovasculaires, cardiopathies ischémiques et pour maladies 
vasculaires périphériques. Toutes les associations étaient robustes par rapport à la structure et 
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aux spécifications du modèle utilisé; des données ponctuelles semblables ont été observées 
dans les GLM utilisant d’autres fréquences de nœuds, ainsi que dans les GAM. Des modèles à 
multiples polluants ont aussi été développés, mais uniquement pour les visites à l’urgence 
reliées aux affections cardiovasculaires qui avaient produit des résultats statistiquement 
significatifs dans les modèles à un polluant. L’OC et l’EC ont été regroupés sous le paramètre 
« carbone total », puisque ces éléments étaient fortement corrélés (r = 0.82). Par ailleurs, le 
nombre de jours compris dans les modèles à multiples polluants avec exclusion des jours pour 
lesquels des données étaient manquantes a été réduit. Pendant toute la période de l’étude (soit 
de 1993 à 2000), les estimations de NO2 ont été légèrement diminuées dans les modèles à 
deux polluants, alors que celles du CO se sont avérées pratiquement nulles. Par contre, pour la 
période ARIES (de 1998 à 2000), les estimations du CO étaient semblables dans les modèles à 
deux polluants comprenant la PM2.5, le NO2 et les hydrocarbures oxygénés. Les estimations de 
risque pour les PM2.5, le NO2, le carbone total et les hydrocarbures oxygénés ont été 
généralement atténuées et sont devenues pratiquement nulles dans les modèles à deux 
polluants. La même chose a été constatée dans les modèles à trois, quatre et cinq polluants.  

Dans une étude menée à Torrelavega, en Espagne, Llorca et ses collaborateurs (2005) n’ont 
établi aucune association significative entre les visites à l’urgence pour affections 
cardiovasculaires et les concentrations totales de particules en suspension (moyenne 
quotidienne de 48,8 µg/m3) chez les résidents de cette ville de60 000 habitants. L’étude a eu 
lieu de janvier 1992 à décembre 1995. Comme les visites à l’urgence étaient peu nombreuses 
et que les concentrations de polluants étaient variables, il est impossible de tirer des 
conclusions précises relativement à cette recherche. Les auteurs ont par ailleurs avancé que la 
pluie pourrait avoir réduit les effets des PM sur la santé. 

À Taïpei (Taïwan), Hwang et coll. (2004) ont quant à eux rapporté des risques accrus pour les 
visites à l’urgence liées à des cas d’affections cardiovasculaires (notamment de cardiopathie 
ischémique, de dysrythmie et d’insuffisance cardiaque) dans un secteur présentant des 
concentrations élevées de PM). Des associations significatives (p < 0.05) ont été mesurées 
pour les PM2.5 et les PM10, sans distinction de groupe d’âge. Une autre recherche a été 
effectuée à Hilo (Hawaï) par Michaud et ses collaborateurs (2004) afin d’évaluer les effets d’une 
exposition à la brume volcanique sur les visites à l’urgence pour cause respiratoires et 
cardiovasculaires de janvier 1997 à mai 2001. La brume volcanique a été mesurée à partir du 
SO2 et des PM1. La concentration horaire moyenne des PM1 était de 1,91 ± 5,04 µg/m3 alors 
que sa concentration quotidienne moyenne était de 1,91 ± 2,95 µg/m3. Une augmentation 
positive mais non significative du risque (de l’ordre de 7 % [IC à 95 % : -13 % à 30 %] pour un 
décalage d’un jour) a été constatée entre un accroissement de 10 μg/m3 de la concentration de 
la PM1 et les visites à l’urgence liées à des cardiopathies chez les résidents de l’endroit.  

14.5.3.4 Autres consultations médicales 

Neuf nouvelles recherches se sont intéressées aux autres types de consultation médicale. Cinq 
d’entre elles ont porté sur les visites de cabinets médicaux ou de médecins (Hwang et Chan, 
2002; Bakonyi et coll., 2004; Chang et coll., 2006; Villeneuve et coll., 2006b; Wong et coll., 
2006). Une étude s’est penchée sur le lien entre la pollution atmosphérique et les visites à 
domicile du médecin (Chardon et coll., 2007); une autre s’est basée sur les données de 
facturation médicales des visites à domicile pour examiner les effets des changements de la 
qualité de l’air résultant des incendies de forêt en Colombie-Britannique sur la santé de la 
population (Moore et coll., 2006). Une seule étude a été réalisée pour déterminer le rapport 
entre la pollution atmosphérique et les consultations pour causes respiratoires dans un contexte 
de soins primaires ambulatoires (Sinclair et Tolsma, 2004). La plupart de ces recherches se 
sont attardées aux maladies respiratoires (la rhinite allergique, l’asthme, les maladies ou les 
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infections des voies respiratoires supérieures, les maladies ou les infections des voies 
respiratoires inférieures, ou l’ensemble des maladies respiratoires), mais une seule a aussi 
porté sur les affections cardiovasculaires (Moore et coll., 2006). Par ailleurs, une étude s’est 
intéressée au lien entre la pollution atmosphérique à Paris (France) et un nouvel effet sur la 
santé, en l’occurrence les examens ophtalmologiques d’urgence (Bourcier et coll., 2003). Ces 
recherches ont été réalisées en différents endroits du globe (à Toronto, Kelowna et Kamloops, 
au Canada; aux États-Unis, en Europe, en Asie et en Amérique du Sud) et ont porté sur les 
effets sur la santé de diverses fractions des PM (PM10,  PM2.5,  PM10–2.5, la fumée, les PUF). 

La rhinite allergique, souvent appelée « rhume des foins », se produit lorsque le système 
immunitaire réagit à des allergènes présents dans l’air, ce qui provoque des symptômes tels 
que des éternuements et des écoulements nasaux. Peu d’études se sont penchées sur le lien 
entre la rhinite allergique et la pollution atmosphérique ambiante. Dans deux études 
mentionnées précédemment, les polluants gazeux ont été identifiés comme des indicateurs 
importants de la fréquence de consultations d’un médecin de famille pour des raisons associées 
à la rhinite allergique. Les effets ressentis étaient plus prononcés chez les enfants que chez les 
adultes dans une étude menée par à Londres (Royaume-Uni) par Hajat et coll. (2001), et 
aucune corrélation notable n’a été observée entre la pollution atmosphérique et la prévalence 
de la rhinite chez les enfants en France (Ramadour et coll., 2000). Récemment, une étude de  
Villeneuve et coll. (2006b) s’est concentrée sur la relation entre les PM (les PM10, les PM2.5 et 
les PM10–2.5), les particules de l’herbe à poux et les polluants gazeux (le CO, le NO2, le SO2 et 
l’O3) et la rhinite allergique chez les adultes de 65 ans et plus, entre 1995 et 2000. Réalisée 
dans la région métropolitaine de Toronto, en Ontario, l’étude suggérait que la pollution 
atmosphérique extérieure était un piètre indicateur de la fréquence de consultations d’un 
médecin de famille pour des raisons associées à la rhinite allergique chez les adultes. Les 
effets ressentis étaient plus prononcés chez les enfants que chez les adultes à Londres, au 
Royaume-Uni (Hajat et coll., 2001), et aucune corrélation notable n’a été observée entre la 
pollution atmosphérique et la prévalence de la rhinite chez les enfants en France (Ramadour et 
coll., 2000). Récemment, une étude canadienne menée entre 1995 et 2000 et publiée en 2006 
(Villeneuve et coll., 2006b) s’est concentrée sur la relation entre les PM (les PM10, les PM2.5 et 
les PM10–2.5), les particules de l’herbe à poux, les polluants gazeux (le CO, le NO2, le SO2 et 
l’O3) et la rhinite allergique chez les adultes de 65 ans et plus. Cette étude a utilisé une base de 
données administrative sur la population tirée du régime d’assurance hospitalisation de 
l’Ontario. La relation a été étudiée à l’aide d’un GLM, en contrôlant les tendances à long terme 
et les facteurs météorologiques (la température et l’humidité relative) avec des splines cubiques 
naturelles. Des variables indicatives ont également été incluses au modèle pour contrôler les 
effets associés au jour de la semaine et aux jours fériés. L’association entre la pollution 
atmosphérique et la rhinite a également été ajustée en fonction de certains allergènes aériens 
(les grains de pollen et les spores fongiques). Différentes périodes de décalage ont été 
examinées (une seule journée ou diverses périodes de décalage allant de 0 à 6 jours) et des 
analyses ont été réalisées pour l’année complète ainsi que pour certaines saisons en particulier 
comme l’été (de mai à octobre) et l’hiver (de novembre à avril). On n’a eu recours qu’à des 
modèles à un seul polluant. Le taux de variations du nombre de visites chez le médecin a été 
présenté en fonction de l’augmentation de l’écart interquartile des polluants atmosphériques. 
Aucune relation significative n’a été rapportée entre les cas de rhinite allergique et les mesures 
de PM10, de PM2.5 et de polluants gazeux prises à l’aide d’une microbalance à oscillation, ou les 
mesures de PM10, de PM2.5 et de particules grossières faites à l’aide d’un échantillonneur 
dichotomique, que ce soit dans les analyses réalisées tout au long de l’année ou dans celles 
effectuées durant l’été ou l’hiver. Pour toutes périodes de décalage et pour toutes les tailles de 
particules étudiées, on a révélé des effets positifs mais non significatifs; aucune tendance 
précise n’a toutefois pu être mise en lumière. Pendant les mois d’été, les estimations propres 
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aux particules grossières étaient plus élevées que celles des PM2.5 ou des PM10, mais ce n’est 
qu’entre la rhinite et les concentrations de particules d’herbe à poux que l’on a observé des 
effets significatifs, ces dernières étant un déclencheur connu de la rhinite chez certains 
individus. L’équipe a conclu de cette analyse que l’on pouvait  attribuer un rôle marginal à la 
pollution atmosphérique dans l’exacerbation des cas de rhinite chez les adultes plus âgés. 

Les effets des PM associés à la combustion de la végétation n’ont pas fait l’objet d’études 
intensives. En fait, Moore et collaborateurs (2006) ont été les premiers à s’intéresser à ces 
conséquences sur la population canadienne. Au cours de l’été 2003, les régions de Kelowna et 
de Kamloops en Colombie-Britannique ont connu 5 semaines de concentrations élevées de PM 
en raison des incendies de forêt qui y ont fait rage. Les concentrations quotidiennes de PM2.5 

ont alors atteint des sommets de 140 µg/m3 à Kamloops et de 200 µg/m3 à Kelowna. Moore et 
ses collaborateurs se sont demandé si, pour l’année 2003, on pouvait établir un lien entre les 
concentrations de PM2.5 et de PM10 et le nombre de consultations chez le médecin pour causes 
respiratoires, cardiovasculaires et pour troubles mentaux, comparativement aux 10 années 
précédentes. Les chercheurs ont eu recours aux  données de facturation de médecins sur une 
longue période afin d’estimer le rapport entre les consultations médicales et les niveaux plus 
élevés de pollution atmosphérique. Un lien a été observé entre l’augmentation des visites chez 
le médecin pour causes respiratoires et la fumée des incendies de forêt, à Kelowna, mais non 
pour des visites associées à des causes cardiovasculaires ou à des troubles mentaux. Pendant 
les trois semaines de l’été 2003 où les incendies ont sévi, les visites chez le médecin pour 
causes respiratoires étaient respectivement 46 %, 54 % et 78 % plus nombreuses. En 
contrepartie, à Kamloops, aucun lien significatif n’a pu être établi entre les incendies et le 
nombre de visites pour des troubles respiratoires, cardiovasculaires ou mentaux. Un tel résultat 
s’explique probablement par la faible densité de la population de cette région et par les niveaux 
peu élevés de PM alors observés, ce qui accroît la variabilité des données.  

Les données publiées depuis 2002 sur les hospitalisations et les visites à l’urgence démontrent 
de façon cohérente une corrélation entre les PM et les maladies respiratoires aiguës. Deux 
nouvelles études se sont penchées sur les consultations médicales pour cause d’asthme, de 
maladies ou d’infections des voies respiratoires supérieures  inférieures, autant dans des 
contextes de soins ambulatoires (Sinclair et Tolsma, 2004) que de visites médicales à domicile 
(Chardon et coll., 2007). Dans leur recherche, Sinclair et Tolsma (2004) se sont servis de 
données recueillies à Atlanta (Géorgie dans le cadre du programme ARIES d’une durée de 
25 mois (d’août 1998 à août 2000). Les concentrations quotidiennes moyennes de PM10 et de 
PM2.5 ont respectivement atteint 29,03 µg/m3 et 17,62 µg/m3. Des associations significatives (p 
< 0,05) ont été observées entre les cas d’asthme chez les adultes et les régions où l’on 
détectait des PUF (risque relatif = 1,223; intervalle de confiance non mentionné), après des 
périodes de décalage de 3 à 5 jours et basé sur un écart-type qui correspondait à 244,09 nm. 
Chez les enfants asthmatiques, on a constaté des risques positifs et significativement plus 
élevés (p < 0,05) avec les particules grossières (11,5 %), les PM10 (4,2 %), l’EC (38,5 %) et l’OC 
(22,7 %) pour des décalages de 3 à 5 jours et une augmentation de 10 µg/m3 des 
concentrations. Des associations significatives ont aussi été observées au niveau des infections 
des voies respiratoires supérieures dans les régions où on détectait des PUF (risque relatif = 
1,041; écart-type de 244,09 nm) pour un décalage de 0 et 2 jours, de même qu’avec les 
particules grossières et un décalage de 3 à 5 jours (risque associé = 4,5 %; augmentation de la 
concentration de 10 µg/m3). On a de plus relevé des associations significatives entre les 
infections des voies respiratoires inférieures et l’acidité des PM2.5 et le SO2 pour un décalage de 
0 et 2 jours. Ces associations ont aussi été observées pour les particules grossières, les PM10, 
l’EC, l’OC, les PM2.5 et les métaux hydrosolubles avec un décalage de 3 à 5 jours, et pour les 
régions où on détectait des PUF pour un décalage de 6 à 8 jours. Comme de nombreuses 
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contraintes ont affecté cette étude (les établissements de soins de santé n’étaient pas 
représentatifs des modèles de soins de santé offerts aux patients externes, 12 % des visites 
n’ont pas reçu de code de rendez-vous, seuls des modèles à un polluant ont été utilisés, etc.), il 
convient d’interpréter ces résultats avec prudence. Étant donné que des rapports positifs et 
significatifs ont été mesurés, l’équipe a néanmoins conclu que les données sur les 
établissements de soins de première ligne pouvaient représenter des ressources utiles dans le 
contexte des études épidémiologiques sur la qualité de l’air. Des résultats semblables ont été 
obtenus par Chardon et coll. (2007) à Paris (France), où les concentrations quotidiennes 
moyennes de PM10 et de PM2.5 étaient respectivement de 23 µg/m3 et de 14,7 µg/m3. Ces 
chercheurs ont relevé des liens positifs et significatifs entre les visites médicales à domicile pour 
des maladies des voies respiratoires supérieures et inférieures et un accroissement des 
concentrations de 10 µg/m3 des PM10 (excès de risque respectifs de 2,9 % [IC à 95 % : 0,8 % à 
5,1 %]) et de 3,1 % [IC à 95 % : 0,9 % à 5,4 %]) et des PM2.5 (excès de risque respectifs de 6 % 
[IC à 95 % : 3,1 % à 9,1 %] et de 5,8 % [IC à 95 % : 2,8 % à 8,95 %]). Des corrélations positives 
mais non significatives ont par ailleurs été observées pour les visites médicales à domicile pour 
cause d’asthme. Les résultats de cette étude ont confirmé la plus grande sensibilité des visites 
médicales à domicile en tant qu’indicateur de la santé pour des troubles respiratoires.  

D’autres études (Bourcier et coll., 2003; Hwang et Chan, 2002; Bakonyi et coll., 2004; Chang et 
coll., 2006; Wong et coll., 2006) ont été réalisées dans des secteurs présentant des niveaux de 
pollution atmosphérique bien supérieurs à ceux mesurés au Canada. Outre l’irritation des yeux, 
il existe peu  d’information sur les conséquences de la pollution atmosphérique sur le système 
oculaire. Il a toutefois été démontré que les visites au centre de premiers soins 
ophtalmologiques pour des conjonctivites étaient associées aux niveaux élevés de pollution 
atmosphérique qui ont prévalu à Paris en 1999 (Bourcier et coll., 2003). Les concentrations 
quotidiennes moyennes de PM10 étaient alors de 218,3 µg/m3. Toutefois, seuls le NO et le NO2 
ont été statistiquement reliés aux consultations d’urgence pour conjonctivite; le risque associé à 
une augmentation de 10 µg/m3 de la concentration des PM10  s’est quant à lui avéré positif mais 
non significatif (0,6 % [IC à 95 % : -0,1 % à 1,4 %]). Deux autres recherches (Hwang et Chan, 
2002; Chang et coll., 2006) ont été menées à Taïwan, avec des concentrations moyennes de 
PM10 variant entre 59,9 µg/m3 et 110,37 µg/m3. Hwang et Chan (2002) se sont servis des 
données de 1998 provenant de dossiers de cabinets médicaux et de stations de mesure 
taïwanaises afin de déterminer le rapport entre la pollution atmosphérique et le nombre de 
visites dans un cabinet médical pour des infections des voies respiratoires inférieures. Ces 
auteurs ont rapporté des associations significatives pour les enfants et les adultes plus âgés, 
tant dans les modèles à un qu’à plusieurs polluants. Les personnes de plus de 65 ans se sont 
avérées être les plus susceptibles; il a aussi été souligné que les effets estimés de la pollution 
diminuaient proportionnellement à l’augmentation du temps écoulé depuis l’exposition. Par 
ailleurs, Chang et coll. (2006) ont constaté des rapports positifs mais non significatifs entre les 
tempêtes de poussière qui surviennent en Asie et les visites de cabinets médicaux pour des cas 
de rhinite allergique, avec une augmentation du risque de l’ordre de 3,6 % (IC à 95 % : -0,4 % à 
64,9 %) et une hausse des PM10 de 10 µg/m3  pour un décalage de 2 jours. Un tel résultat peut 
être attribuable au petit nombre de visites de cabinets médicaux liées à la rhinite allergique 
pendant la période de l’étude, ce qui aurait  limité la capacité à identifier une association 
significative du point de vue statistique. Au Brésil, on a remarqué une association marginale 
mais significative entre le noir de carbone (NC) et la PM10 et les visites au centre de santé pour 
des troubles respiratoires chez les enfants de moins de 14 ans, pour un décalage de 0 jour, 
avec une moyenne mobile de 2 et 3 jours (Bakonyi et coll., 2004). Une autre recherche (Wong 
et coll., 2006), influencée par des problématiques associées au GAM, a rapporté des relations 
positives et significatives entre les visites chez un médecin de famille pour infection des voies 
respiratoires supérieures à Hong Kong et une hausse des concentrations de PM10 de 10 µg/m3 
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(excès de risque de 2 % [IC à 95 % : 1,6 % à 2,5 %]). Des données similaires ont été observées 
avec les PM2.5 (excès de risque de 2,1 % [IC à 95 % : 1 % à 3,2 %]).  

14.5.3.5 Résumé et considérations : visites à l’urgence et autres consultations 
médicales 

La littérature récente sur les visites à l’urgence appuie généralement les conclusions des études 
sur les admissions à l’hôpital pour causes respiratoires. En effet, un lien a été établi entre 
l’augmentation des niveaux de PM dans l’air et le nombre significativement plus élevé des 
visites à l’urgence pour raisons respiratoires. Dans cette section, 33 études évaluées par des 
pairs et publiées depuis octobre 2002 ont été recensées. Portant sur les visites à l’urgence et 
d’autres consultations médicales, ces études ont été menées en Amérique du Nord, en 
Amérique du Sud, en Europe et en Asie, sous des climats variés et avec des facteurs 
socioéconomiques et des modes de vie différents. Les recherches qui se sont intéressées aux 
effets aigus des PM en utilisant des données sur les visites à l’urgence ou d’autres 
consultations médicales (visites dans un cabinet médical, contexte de soins ambulatoires, 
consultations auprès de médecins de famille, visites médicales à domicile) ont tenu compte de 
plusieurs effets: troubles respiratoires généraux et certaines maladies respiratoires particulières 
(l’asthme, l’infection des voies respiratoires supérieures ou inférieures, la rhinite allergique), 
conjonctivites ou affections cardiovasculaires. Comme les visites à l’urgence pour les crises 
d’asthme et les maladies respiratoires sont plus fréquentes que les hospitalisations, les 
données à cet égard sont habituellement plus étoffées. Il est donc plus facile de se concentrer 
sur des maladies précises (comme l’asthme et les MPOC) que d’investiguer des catégories plus 
larges telles que les « maladies respiratoires ». Ces nouvelles études confirment les résultats 
des recherches antérieures, en démontrant une étroite corrélation entre les PM et les visites à 
l’urgence ou à des cabinets médicaux pour des causes respiratoires précises.  

La base des données scientifiques sur les visites à l’urgence et autres consultations médicales 
liées à des causes respiratoires s’est enrichie depuis 2002, et de nouvelles études continuent 
de présenter des associations entre les PM et les maladies respiratoires aiguës. Sept des neuf 
nouvelles recherches ont conclu à la présence d’association, celles qui ont été plus étroitement 
associées aux PM ont été reliées aux visites à l’urgence pour cause d’asthme. Toutes les études 
qui se sont intéressées à cette association ont démontré des liens positifs entre les PM et les 
visites à l’urgence pour cause d’asthme; ces relations se sont même avérées statistiquement 
significatives dans 7 des 10 études. L’une de ces études a constaté une corrélation entre les 
concentrations de PM1 et les visites à l’urgence reliées à l’asthme et aux MPOC, sans distinction 
pour l’âge, mais l’association entre les PM et les visites à l’urgence pour des causes de MPOC 
s’est généralement révélée variable. Les liens entre les visites à l’urgence et les PM sont 
demeurés significatifs après ajustement pour le pollen et les polluants gazeux. Dans deux 
études, les estimations qui étaient positives mais non significatives pour l’analyse d’une année 
complète sont devenues significatives dans les analyses couvrant uniquement les mois d’hiver. 
Enfin, d’autres estimations positives mais non significatives ont été attribuées à un manque de 
données sur les PM, à la courte durée des études ou au petit nombre de cas, ce qui limitait leur 
puissance au niveau statistique. 

C’est dans l’AQCD 2004 sur les PM de l’Agence de protection environnementale des États-Unis 
que les études portant sur les effets de la pollution sur la santé et les milieux de soins de 
première ligne ont été présentées pour la première fois. Ces études se sont multipliées depuis, 
ce qui donne à penser que les autres approches d’accès au réseau de soins de santé que les 
visites à l’urgence pourraient apporter la preuve d’autres effets résultant d’une exposition à la 
pollution. On a ainsi associé les PM aux problèmes respiratoires diagnostiqués pendant une 
visite médicale à domicile, dans le cadre d’une consultation auprès d’un médecin de famille ou 
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dans un contexte de soins primaires ambulatoires. Une étude canadienne (Villeneuve et coll., 
2006b) a cependant avancé que la pollution atmosphérique extérieure serait un piètre indicateur 
de la fréquence des consultations médicales pour des cas de rhinite allergique chez les adultes 
plus âgés, ce qui rejoint les conclusions d’une étude de Ramadour et coll. (2000) menée auprès 
d’enfants.  

Les enfants diffèrent physiologiquement des adultes : leurs poumons sont encore en 
développement et leurs défenses immunitaires ne sont pas pleinement matures ce qui les rend 
plus sujets aux infections respiratoires. De plus, comme ils demeurent à l’extérieur pendant des 
périodes généralement plus longues et sont habituellement plus actifs que les adultes, les 
enfants peuvent être plus sensibles aux effets des PM. Sinclair et Tolsma (2004) ont démontré 
que les appareils respiratoires des enfants étaient plus affectés par les PM de l’air ambiant que 
ceux des adultes. Chez ces derniers, des liens positifs et significatifs n’ont été établis qu’entre 
l’asthme et les PUF; en revanche, chez les enfants, des associations significatives ont été 
observées entre l’asthme, les infections des voies respiratoires supérieures et inférieures et 
plusieurs types de PM (l’EC, l’OC, les PM10, les PM10–2.5, les PM2.5 et les PUF). Sun et coll. 
(2006) ont également constaté une corrélation statistiquement significative entre les PM10 et les 
visites à l’urgence pour  cause d’asthme chez les enfants vivant au centre de Taïwan, de même 
que des corrélations non significatives chez les adultes. Une autre étude (Linares et coll., 2006), 
réalisée à Madrid, en Espagne, a aussi rapporté des liens positifs mais non significatifs entre les 
PM10 et les visites à l’urgence pour maladie respiratoire chez les enfants. L’équipe a toutefois 
ajouté que les liens devenaient significatifs lorsque seuls les mois d’hiver étaient pris en compte 
(données non disponibles). Enfin, Lierl et Hornung (2003) ont également observé des rapports 
statistiquement significatifs entre les PM10 et les visites à l’urgence pour des causes d’asthme 
chez l’enfant. 

Une seule étude publiée avant 2002 s’est intéressée aux liens entre les PM et les visites à 
l’urgence pour maladies cardiovasculaires. Depuis, huit autres ont porté sur les effets des PM 
sur la santé et sur les visites à l’urgence pour des raisons liées aux affections cardiovasculaires, 
aux accidents ischémiques cérébraux, aux attaques d’apoplexie hémorragique, à l’insuffisance 
cardiaque congestive, à la dysrythmie et aux maladies cérébrovasculaires. Ces études ont 
toutes établi des liens positifs entre les diverses fractions de PM et les visites à l’urgence pour 
des problèmes cardiovasculaires; cinq de ces études ont produit des résultats significatifs du 
point de vue statistique. Une étude particulièrement bien conçue portant sur des sujets de plus 
de 19 ans et de plus de 65 ans a incidemment tiré des conclusions similaires. Les effets des 
diverses fractions des PM sont toutefois disparus dans les modèles à deux polluants après 
inclusion des polluants gazeux. Par ailleurs, les conclusions d’autres recherches divergent : en 
ce qui concerne les groupes d’âge susceptibles, certaines indiquent que les risques sont 
semblables pour les adultes et les personnes âgées, alors que d’autres soutiennent que les 
personnes âgées seraient plus à risque que les adultes. De plus, alors que les risques 
d’affections cardiovasculaires attribuables aux PM étaient parfois atténués après ajustement 
pour les autres polluants présents, ils demeuraient parfois significatifs dans d’autres modèles. 
On n’a par ailleurs établi aucun lien entre la fumée des incendies de forêt et le nombre de 
consultations médicales pour des affections cardiovasculaires en Colombie-Britannique. Cette 
conclusion est également celle d’études nord-américaines antérieures qui ont constaté 
l’absence de corrélation entre la combustion de la végétation et les consultations médicales 
pour maladies cardiovasculaires. Une telle absence de résultat concluant peut cependant aussi 
refléter la piètre sensibilité des données sur les consultations médicales à détecter des effets 
(tels que des maladies du système circulatoire) attribuables aux concentrations élevées de PM. 

Il convient de souligner que presque toutes les études récentes n’ont appliqué que des modèles 
à un polluant pour examiner le rapport entre la pollution atmosphérique et les visites à l’urgence 
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ou d’autres types de consultations médicales. Comme on a utilisé diverses fractions des PM 
(PM1, PM2.5, PM10–2.5, PM10, particules NC et matières particulaires totales en suspension) 
dans les études portant sur les visites à l’urgence, aucune estimation du risque global n’a été 
faite à la suite de ces études. Néanmoins, de nouvelles analyses de séries temporelles sur les 
hospitalisations et les visites à l’urgence publiées depuis 2002 ont démontré des liens constants 
entre les PM et les consultations médicales pour des maladies respiratoires aiguës telles que 
l’asthme. Ces études portaient principalement sur les enfants, mais parfois aussi sur les adultes 
et sont venues appuyer les conclusions du document d’évaluation scientifique de 1999 sur les 
PM et de l’AQCD 2004 sur les PM de l’Agence de protection environnementale des États-Unis. 
Les résultats de nouvelles études suggèrent également que les PM pourraient être liées aux 
visites à l’urgence pour affections cardiovasculaires. 

 

14.5.4 Autres effets sur la santé 

14.5.4.1 Résumé des évaluations antérieures 

En plus des effets habituels sur la santé attribués aux PM (comme la mortalité, les 
hospitalisations, les visites à l’urgence ou d’autres consultations médicales), d’autres 
indicateurs de santé ont été associés à la pollution atmosphérique dans les analyses de séries 
temporelles. Pensons notamment à l’absentéisme scolaire, à la médication de l’asthme et à la 
consommation de médicaments contre les maladies respiratoires. Le document d’évaluation 
scientifique de 1999 sur les PM avait fait état d’une étude utilisant des séries temporelles et qui 
s’était intéressée aux liens entre les concentrations des PM10 et l’absentéisme scolaire dans la 
vallée de l’Utah, entre 1985 et 1990 (Ransom et Pope, 1992). Le taux moyen d’absentéisme 
s’est avéré accru durant les périodes où les concentrations de PM10 étaient relativement plus 
élevées; cette étude ne tenait toutefois pas compte de tous les facteurs de confusion 
susceptibles d’influencer l’absentéisme scolaire. Les effets de la pollution atmosphérique sur 
l’absentéisme attribué à des maladies respiratoires ont également retenu l’attention de Gilliland 
et coll. (2001) qui ont réalisé une étude dans le sud de la Californie portant sur la santé des 
enfants (la Children’s Health Study [CHS]) et revue par l’Agence de protection 
environnementale (EPA) (2004) des États-Unis. Dans cette sous-cohorte, seule une variation 
temporaire des concentrations d’ozone a été reliée à une augmentation substantielle de 
l’absentéisme scolaire imputable à des maladies des voies respiratoires inférieures et 
supérieures. Aucune association n’a été observée avec le NO2 ou avec les PM10. Comme les 
publications sur ce sujet étaient limitées, ni le document d’évaluation scientifique de 1999 sur la 
PM, ni l’AQCD 2004 sur les PM de l’Agence de protection environnementale des États-Unis n’a 
pu tirer de conclusions à cet égard.  

Depuis 2002, quelques études se sont penchées sur les effets des PM sur l’absentéisme 
scolaire, la médication de l’asthme chez les enfants et les conséquences sur la vente de 
médicaments. 

14.5.4.2 Consommation et vente de médicaments 

L’utilisation de médicaments pour traiter des maladies respiratoires est fréquente à la suite 
d’une consultation médicale et dans plusieurs pays, une ordonnance est exigée pour accéder à 
cette médication. La consommation de médicaments a également fait l’objet d’études de panel 
(voir le point 14.5.2.2).  

À Anchorage, en Alaska, Gordian et Choudhury (2003) se sont penchés sur la relation entre les 
PM et la consommation de médicaments contre l’asthme chez les enfants d’âge scolaire, de 
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septembre 1994 à décembre 1997. Les concentrations quotidiennes moyennes de PM10 étaient 
de 36,11 µg/m3 ± 30,46 et variaient entre 2,96 µg/m3 et 210 µg/m3. Les dossiers tenus par les 
infirmières sur la consommation de médicaments contre l’asthme par les enfants du primaire 
ont été retenus pour servir d’indicateur. Des moyennes mobiles des  PM10 à 7, 14, 21 et 
28 jours dans des modèles de régression ont été utilisées avec un  contrôle des variables de 
confusion éventuelles, telle que la température, la tendance temporelle et le jour de la semaine. 
Une variable nominale a également permis de contrôler le mois en tant que variable de 
confusion possible. Tous les modèles ont révélé des associations positives entre les PM10 et la 
consommation de médicaments. Le lien le plus important (coefficient de 7,25, erreur type de 
2,88, p = 0,01) a été observé entre les PM10 et la consommation de médicaments contre 
l’asthme pour une moyenne mobile de 21 jours. On a également remarqué une association 
entre les PM10 et l’asthme dans un secteur où les principaux composants (85 %) de la PM10 
étaient des particules grossières provenant surtout de l’alliage de l'aluminium et du silicium. 

Deux études ont aussi été menées en Europe pour déterminer les effets de la pollution 
atmosphérique sur les ventes de médicaments. À Rouen (France), Pitard et coll. (2004) ont 
réalisé une analyse de série temporelle pour examiner le lien entre les particules de noir de 
carbone (NC) et les ventes de médicaments (bronchodilatateurs, médicaments contre l’asthme 
et médicaments contre la toux ou la grippe) entre juillet 1998 et juin 2000. Vegni et coll. (2005) 
ont réalisé une étude semblable à Come (Italie), en s’intéressant à la relation entre les 
particules en suspension totales et la prise de médicaments contre les maladies respiratoires. 
Dans l’étude française (Pitard et coll., 2004), la concentration quotidienne moyenne des 
particules NC était de 16,7 µg/m3 et variait de 2 µg/m3 à 126 µg/m3. D’autres polluants (NO2, 
SO2) ont également été évalués. Des GAM de Poisson ont été utilisés avec des lisseurs non 
paramétriques de type LOESS afin de contrôler les tendances et les facteurs météorologiques 
(la température et l’humidité). Le modèle comprenait des variables nominales pour tenir compte 
de l’effet du jour de la semaine et des jours fériés. L’équipe a également tenu compte de 
l’épidémie de grippe en tant que variable explicative et a utilisé un modèle de distribution 
polynomiale comportant des périodes décalage de 10 jours et moins. Les résultats relatifs aux 
particules NC ont été basés sur une augmentation des concentrations de 10 µg/m3. Des 
associations statistiquement significatives (p < 0,05) ont été constatées entre les médicaments 
contre l’asthme ou contre les MPOC et une augmentation de la concentration des particules NC 
pour 1 à 7 jours de décalage. Le risque associé le plus élevé a été observé pour un décalage 
de 3 jours (excès de risque de 0,8 % [IC à 95 % : 0,3 % à 1,4 %]). Des liens statistiquement 
significatifs ont aussi été établis avec le NO2, mais pas avec le SO2. Quant aux préparations 
contre la toux ou le rhume, on a constaté des rapports après des décalages de 1 à 9 jours, le 
risque associé le plus élevé étant rapporté pour une période de décalage de 5 jours (excès de 
risque de 1,1 % [IC à 95 % : 0,8 % à 1,3 %]). Par ailleurs, des liens statistiquement significatifs 
(p < 0,05) ont été mesurés pour le SO2 pour  un décalage de 9 jours, et pour des décalages de  
3 à 9 jours pour le NO2. Dans l’analyse selon le groupe d’âge, on a observé des rapports 
statistiquement significatifs (p < 0,05) chez les enfants de 0 à 14 ans qui prenaient des 
médicaments contre l’asthme ou contre les MPOC. Le risque qui a été le plus significativement 
accru au niveau des particules NC a été rapporté pour un décalage de 9 jours (excès de risque 
de 0,9 % [IC à 95 % : 0,2 % à 1,7 %]). Des associations statistiquement significatives ont 
également été observées avec le NO2, mais pas avec le SO2. Enfin, en ce qui touche les 
préparations contre la toux ou le rhume, des liens ont été relevés pour des décalages de 2 à 
9 jours pour le SO2, le NO2 et les particules NC. Les risques les plus élevés pour les particules 
NC ont été observés  pour des périodes de 6 et 7 jours (excès de risque respectivement de 
1,3 % [IC à 95 %; 0,8 % à 1,8 %] et de 1,3 % [IC à 95 %, de 0,7 % à 1,8 %]). Dans le groupe 
des 15 à 64 ans, des associations significatives (p < 0,05) n’ont été mesurées qu’entre le NO2 
et les médicaments contre l’asthme ou contre les MPOC, pour des décalages de 5 et 6 jours. 
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Des liens statistiquement significatifs ont été observés entre les préparations contre la toux ou 
le rhume et le SO2 après un décalage de 1, 8 et 9 jours, le NO2 après un décalage de 5 à 
9 jours, et les particules NC après un décalage de 6 et 8 jours. Chez les personnes de 65 à 
74 ans, aucun lien n’a été établi entre le NO2, le SO2 ou les particules NC et les médicaments 
contre l’asthme et contre les MPOC, ni avec les préparations contre la toux ou le rhume. 
Finalement, chez les personnes de plus de 75 ans, des associations statistiquement 
significatives n’ont été mesurées que pour le SO2 et le NO2. 

L’autre étude réalisée en Italie par Vegni et coll. (2005), s’est intéressée aux relations entre la 
consommation de médicaments contre les maladies respiratoires et la pollution atmosphérique. 
Une analyse des données transformées à l’aide d’une fonction logarithmique a été réalisée 
avec un modèle de régression de Poisson sur une base hebdomadaire et en contrôlant pour les 
tendances à long terme, les variations saisonnières et les jours fériés. L’équipe de chercheurs a 
tenu compte des variables météorologiques par l’application de tests du rapport de 
vraisemblance. D’autres analyses ont été réalisées à l’aide d’un modèle de Poisson à effets 
aléatoires en ajustant l’écart type en fonction de la concentration des cas dans le temps, afin de 
tenir compte de la corrélation sérielle. Deux variables ont été définies comme indicateurs de la 
santé, à savoir le nombre total de personnes prenant au moins un médicament contre les 
maladies respiratoires pendant la semaine (cas) et la somme hebdomadaire des doses 
thérapeutiques quotidiennes de médicaments d’ordonnance pris pour contrer ces maladies. 
Une hausse de 10 µg/m3 des concentrations de matières particulaires totales en suspension 
augmentaient de les risques associés pour les personnes prenant au moins un médicament 
d’ordonnance et pour les doses thérapeutiques quotidiennes de 1,3 % (IC à 95 % : 0 % à 
2,5 %), p < 0,044, et de 2,1 % (IC à 95 % : 0,7 % à 3,4 %) respectivement, avec p < 0,002. 
D’autres analyses ont également révélé des effets significatifs pour ces deux facteurs dans les 
trois quintiles les plus élevés de concentrations de matière particulaire en suspension totale (à 
savoir >53,9 µg/m3, de 53,9 µg/m3 à <65,5 µg/m3 et de 79,2 µg/m3 à <187,6 µg/m3). 

Dans l’ensemble, les études ont permis de démontrer que les ventes de médicaments 
pouvaient constituer un indicateur très utile pour fournir de l’information sur les variations 
quotidiennes, dans des conditions n’exigeant aucun soin médical. Avec un tel indicateur de la 
santé, il a été possible d’effectuer des études épidémiologiques de séries temporelles dans une 
très petite zone géographique et de déceler des rapports étroits avec divers marqueurs de la 
pollution atmosphérique, dont les matières particulaires totales en suspension, les PM10 et les 
particules NC.  

14.5.4.3 Absentéisme scolaire 

Deux études se sont penchées sur l’effet de la PM sur l’absentéisme scolaire en Corée du Sud 
(Park et coll., 2002) et en Californie (Rondeau et coll., 2005).  

Dans leur étude, Park et coll. (2002) ont procédé à une analyse de série temporelle pour 
déterminer le lien entre la pollution atmosphérique et l’absentéisme scolaire chez des enfants 
de niveau primaire de mars à décembre 1999 à Séoul, en Corée. Les concentrations de PM10 
étaient mesurées par absorption bêta, avec une moyenne pour la période à l’étude de 68,11 
µg/m3 et une plage de valeurs variant de 10,47 µg/m3 à 190,16 µg/m3. Des polluants gazeux 
(CO, SO2, NO2 et O3) ont aussi été mesurés et inclus dans l’analyse. Les associations ont été 
évaluées à l’aide d’un GAM accompagné d’un lisseur de type LOESS afin de compenser les 
variables de confusion du temps et des conditions météorologiques; différentes périodes de 
décalage (le jour même, période d’incubation de 1 jour et moyenne mobile de 7 jours) ont été 
évaluées. Des modèles à un et à deux polluants ont servi à mesurer les effets. Les risques 
attribuables à une augmentation de 10 µg/m3 des concentrations des PM10 et associés au 
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nombre total d’absences, aux absences non motivées par une maladie et aux absences 
motivées par une maladie, étaient respectivement de 0,2 % (IC à 95 % : -0,2 % à 0,7 %), de -
0,5 % (IC à 95 % : -1,2 % à 0,5 %) et de 1,4 % (IC à 95 % : 0,9 % à 2,1 %). Les auteurs ont 
rapporté des associations significatives entre l’ozone et le SO2 et les absences motivées par 
une maladie. Dans des analyses à deux variables, les effets des PM10 devenaient non 
significatifs avec le SO2 (0,7 % [IC à 95 %, de -0,2 % à 1,4 %]), mais demeuraient significatifs 
avec l’ozone (1,4 % [IC à 95 %, de 0,9 % à 1,8 %]). Le lien entre les polluants gazeux et 
l’absentéisme scolaire est restée stable et significatif dans toutes les analyses. La corrélation 
entre les PM10 et le SO2 était modérée (r = 0,60), et celle entre les PM10 et l’ozone était très 
faible (r = 0,07).  

Rondeau et coll. (2005) ont proposé un modèle à trois volets dans le but de déterminer les 
effets d’une exposition quotidienne à la pollution atmosphérique et de certains facteurs de 
risque individuels sur la santé. Ils ont ensuite appliqué ce modèle aux résultats d’une étude sur 
les effets de la pollution atmosphérique sur l’absentéisme scolaire, une sous-cohorte de l’étude 
californienne CHS. L’étude sur la pollution atmosphérique et les absences de (Gilliland et coll. 
(2001) avait évalué le nombre et le type d’absences d’une sous-cohorte de 1932 enfants âgés 
de 9 et 10 ans, pendant les 6 premiers mois de 1996, au sein de 12 différentes communautés. 
Le nouveau modèle a permis de traiter simultanément l’exposition quotidienne à la pollution 
atmosphérique et certains facteurs de risque, sans regrouper les sujets ou les périodes. 
L’équipe a évalué l’incidence de caractéristiques individuelles ou familiales sur la probabilité 
d’absence à l’école. L’âge à l’entrée n’a pas été significativement associé aux absences et 
aucune corrélation n’a été constatée avec  l’âge ou le sexe. Des liens significatifs ont toutefois 
été observés entre tous les types d’absentéisme et l’indice de masse corporelle (IMC), le 
revenu familial (14 999 $ et moins) et le jour de la semaine (les lundis, mercredis et jeudis). 
Quant aux absences motivées par une maladie respiratoire, il a été démontré que les enfants 
ayant reçu un diagnostic d’asthme risquaient davantage d’être absents. Une autre association 
significative a été constatée entre le nombre total d’absences et une augmentation des PM10 de 
10 µg/m3 pendant 30 jours, avec un excès de risque de 8,6 % (IC à 95 % : 3,2 % à 14,3 %), 
mais non pour les absences motivées par une maladie. 

14.5.4.4 Résumé et considérations : autres effets sur la santé 

Les études plus récentes ont démontré que les ventes ou la consommation de médicaments 
pouvaient être un indicateur très utile pour fournir de l’information sur les variations 
quotidiennes, dans des conditions n’exigeant aucun soin médical ou concernant des cas moins 
sérieux que les décès ou les hospitalisations. L’utilisation des ventes de médicaments comme 
indicateur a permis de mener des études épidémiologiques de séries temporelles dans une très 
petite zone géographique et de mesurer des rapports significatifs avec divers marqueurs de la 
pollution atmosphérique, dont les matières particulaires totales en suspension, les PM10 et les 
particules NC. Toutefois, la nature limitée des études les plus récentes interdit toute conclusion 
ferme. En effet, l’étude de Pitard et coll. (2004) était limitée par l’utilisation des GAM, alors que 
deux autres études (Gordian et Choudhury, 2003; Vegni et coll., 2005) ont fourni de 
l’information portant principalement sur les fractions les plus grossières des PM (les matières 
particulaires totales en suspension et la PM10–2.5). 

Les études revues dans les évaluations réalisées par le passé donnaient à croire que 
l’absentéisme scolaire pouvait être attribuable à la pollution atmosphérique. Toutefois, les 
associations avec les PM10 se sont avérées moins importantes dans l’étude de Ransom et Pope 
(1992) à cause de l’absence de prise en compte des variables de confusion, et sont  même 
devenues non significatives dans l’étude de Gilliland et coll. (2001). Les quelques recherches 
réalisées récemment ont quant à elle fourni peu d’information pertinente. Dans une étude 



 

275 

Évaluation scientifique canadienne du smog - Volume 2: Effets sur la santé 

limitée par l’utilisation de GAM, des liens ont été établis entre les PM10 et les absences 
motivées par la maladie dans un modèle à un polluant ainsi que dans un autre modèle à deux 
polluants qui incluait l’ozone, mais non le SO2 (Park et coll., 2002). Dans une autre étude 
(Rondeau et coll., 2005), on a constaté une corrélation entre les PM10 et l’ensemble des 
absences, mais pas avec les absences motivées par une maladie. Compte tenu que le lien 
entre les PM et l’absentéisme scolaire n’a fait l’objet que de quatre études, les données 
disponibles sur le sujet sont trop limitées pour permettre de tirer quelque conclusion que ce soit. 

 

14.5.5 Études de panel 

Les études de  panel permettent d’examiner des groupes de personnes réalisant des activités 
normales dans un environnement naturel où les niveaux de polluants peuvent être surveillés de 
près. Les participants de ces études sont habituellement exposés à des mélanges ambiants de 
polluants. L’avantage de ce genre d’études est qu’elles peuvent inclure des sujets de tous âges 
et de tous états de santé. Ce type d’études permet également d’effectuer le suivi du dossier 
médical des sujets, de leurs épisodes de maladie, de leurs modes de vie et de leurs habitudes 
d'activités. Les effets sur la santé y sont par ailleurs mesurés à plusieurs reprises et peuvent 
inclure des changements cliniques, biochimiques ou physiologiques. Même lorsque les 
participants à l’étude sont peu nombreux, les mesures répétées peuvent maximiser l’information 
produite et accroître le pouvoir et la précision de ces études en réduisant la variabilité de la 
réponse intra-sujet (Delfino et coll., 2002).  

14.5.5.1 Résumé des évaluations antérieures 

Les évaluations antérieures ont revu le poids de la preuve des études de panel sur  les effets 
d’une exposition aux PM. Toutefois, depuis la dernière évaluation du gouvernement du Canada 
sur les PM, les preuves provenant des études de panel se sont considérablement accrues 
quant aux effets sur les appareils respiratoire et cardiovasculaire, sur les biomarqueurs 
d’inflammation ainsi que sur d’autres mécanismes porteurs d’effets pour la santé. 

Toutes les études de panel examinées dans le document d’évaluation scientifique de 1999 sur 
les PM sont concentrées sur les effets respiratoires de la pollution atmosphérique et se sont 
surtout intéressées aux enfants; peu d’attention a été accordé  aux effets sur les personnes 
âgées. Des associations ont été observées entre les PM et une diminution réversible de la 
fonction pulmonaire chez les enfants en santé ainsi que chez les adultes et les enfants déjà 
atteints de maladies respiratoires (notamment d’asthme). Parmi les autres effets également 
rapportés figurent l’aggravation des symptômes respiratoires ainsi que l’augmentation du 
nombre d’absences scolaires et de jours de travail perdus.  

L’AQCD 2004 sur la PM de l’Agence de protection environnementale des États-Unis n’a pas 
formellement revu toutes les études de panel dans une section distincte du document. Des 
effets au niveau du système respiratoire ont notamment été constatés chez les enfants 
asthmatiques et, dans certaines études, après de longues périodes de décalage. Chez les 
sujets asthmatiques, les PM ont été associées à une diminution de la fonction pulmonaire et, 
dans une moindre mesure, à divers symptômes respiratoires tels que la toux, la production de 
mucosité, la respiration difficile et l’utilisation d’un bronchodilatateur. Des effets similaires ont 
aussi été observés chez les sujets non asthmatiques. L’altération de certains paramètres 
hématologiques (comme la CRP, le fibrinogène et la viscosité du sang) a par ailleurs été 
observée dans quelques recherches. Plusieurs études de panel réalisées auprès d’adultes ont 
démontré une corrélation entre les PM et la diminution de certains marqueurs de la fonction 
cardiaque (variabilité de la fréquence cardiaque) dans les électrocardiogrammes. Même si l’on 
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a conclu que ces résultats ne prouvaient que de façon limitée la présence d’altérations 
physiopathologiques causant les graves effets cardiovasculaires attribuables aux PM (comme 
une insuffisance mitrale, un AVC ou un décès), l’ampleur des changements observés suggère 
une cascade de phénomènes découlant de mécanismes d’action particuliers et expliquant les 
effets cardiovasculaires. On en a conclu que des études s’imposaient à ce niveau, afin de 
mieux comprendre le lien entre l’exposition aux particules de l’air ambiant et certains effets 
subtils 

14.5.5.2 Effets respiratoires 

Bien que les résultats obtenus s’avèrent variables, on a déjà établi un lien entre l’exposition à la 
pollution atmosphérique et les effets sur le système respiratoire (notamment la diminution de la 
fonction pulmonaire). Depuis les études qui ont été évaluées dans l’AQCD 2004 sur les PM de 
l’Agence de protection environnementale des États-Unis, la plupart des recherches continuent 
de se concentrer sur les effets chez les jeunes sujets asthmatiques. Certaines études ont, à 
divers degrés, démontré des associations entre l’exposition aux PM2.5 et les effets respiratoires 
chez des enfants asthmatiques. Dans un groupe de 19 enfants asthmatiques de la Californie 
suivis pendant 2 semaines au printemps ou à l’automne, on a observé des associations 
significatives entre les PM2.5 (concentration quotidienne moyenne de 33,4 µg/m3) et la 
diminution du volume expiratoire maximal par seconde. Le lien le plus étroit a été constaté pour 
une moyenne mobile à 5 jours dans le cadre d’une exposition personnelle diurne de 12 heures 
aux PM2.5 (-22 % [IC à 95 % : -34 % à -11 %] par augmentation de 40 µg/m3). Des diminutions 
significatives ont aussi été observées pour d’autres mesures d’exposition personnelle aux PM2.5 

(maximum de 1 heure, maximum de 8 heures, moyenne de 12 heures le jour, moyenne de 12 
heures le soir, et moyenne de 24 heures) ainsi que pour d’autres périodes de décalage (surtout 
dans les 24 dernières heures et pour une moyenne mobile de 4 jours). Des diminutions 
significatives du volume expiratoire maximal par seconde ont aussi été associées aux PM2.5  
provenant de l’intérieur (dernière journée de l’expérience, moyennes mobiles à 2 et 5 jours), 
alors que les concentrations extérieures des PM2.5 et celles relevées à la station centrale étaient 
associées aux diminutions importantes observées uniquement pour une moyenne mobile à 
5 jours (Delfino et coll., 2004).  

Dans une autre étude, une diminution quasi statistiquement significative du volume expiratoire 
maximal par seconde a été attribuée à l’exposition personnelle quotidienne moyenne aux PM2.5 

de l’air ambiant (6,38 ± 1,60 µg/m3) estimée à partir des concentrations de sulfates. Cette étude 
a été réalisée auprès d’un groupe d’environ 75 enfants asthmatiques d’âge scolaire à Denver, 
au Colorado, pendant trois hivers consécutifs (données tirées de Rabinovitch et coll., 2004). Les 
effets sur le volume expiratoire maximal par seconde d’une exposition personnelle aux PM2.5  
(-2,2 % [IC à 95 % : -4,3 % à 0 %]) étaient toutefois deux fois supérieurs à ceux des PM2.5 de 
l’air ambiant (concentration moyenne de 12,699 ± 6,426 µg/m3) qui étaient de -1 % (IC à 95 % : 
-2 % à 0 %) pour une augmentation de la concentration des PM2.5 de 10 µg/m3 (Strand et coll., 
2006).  

Une troisième étude a été réalisée à Seattle (dans l’État de Washington) auprès de 17 enfants 
souffrant d’une forme bénigne mais persistante d’asthme. Ces sujets ont participé sur une 
période de trois ans, à une ou plusieurs séances de suivi et d’évaluation de 5 à 10 jours. 
Aucune corrélation significative n’a été établie entre les diminutions du volume expiratoire 
maximal par seconde, du débit expiratoire de pointe et du débit expiratoire maximal médian, et 
l’exposition personnelle aux PM2.5 (concentration quotidienne moyenne de 11,3 µg/m3). Seule 
une diminution significative du débit expiratoire de pointe a été signalée chez les sujets qui ne 
prenaient pas de médicaments anti-inflammatoires (-10,48 L/min [IC à 95 %, de -18,68 L/min 
à -2,28 L/min] pour une augmentation de de 10 µg/m3 des PM2.5; p = 0,02 pour l’interaction du 
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médicament). Dans cette étude, des liens plus étroits ont été établis entre les PM2.5 de sources 
intérieures et les différentes mesures de la fonction pulmonaire (Trenga et coll., 2006). 

Une autre étude réalisée à Seattle a démontré que l’association entre les diminutions de la 
fonction pulmonaire était plus importante pour les PM2.5 de sources intérieures que pour celles 
provenant de l’air ambiant. Pour différencier les deux types de particules, l’équipe s’est servie 
de données sur la durée des activités des sujets, sur les concentrations intérieures et 
extérieures ainsi que sur les taux d’infiltration, lesquelles provenaient d’un modèle récursif de 
bilan de masse ou d’un modèle prédictif. Les associations observées ont notamment été 
attribuées au fait que les sujets passaient beaucoup de temps à l’intérieur. Les concentrations 
moyennes quotidiennes des PM2.5 de sources intérieures et extérieures (à la maison) 
atteignaient respectivement de 9,5 µg/m3 et de 11,1 µg/m3. Les concentrations moyennes 
générées pour les PM2.5 de sources intérieures et extérieures étaient estimées respectivement 
à 3,2 µg/m3 et 6,4 µg/m3. Le groupe à l’étude était composé de 19 enfants asthmatiques, tous 
suivis pendant 10 jours. On a constaté une diminution du volume expiratoire maximal par 
seconde et une diminution de la ventilation pulmonaire lorsque les concentrations de PM2.5 de 
source intérieure augmentaient de 10 µg/m3, mais pas lorsque cette augmentation concernait 
les PM2.5 de source ambiante (p = 0,01 et p = 0,000, respectivement, pour les PM2.5 de source 
intérieure; données non présentées pour les PM2.5 de source ambiante) (Koenig et coll., 2005).  

D’autres études réalisées auprès de sujets asthmatiques et ayant eu recours à des paramètres 
de mesure des PM plus traditionnels n’ont relevé aucun effet sur l’appareil respiratoire. Des 
études menées en hiver auprès d’enfants asthmatiques de Los Angeles, en Californie (n = 22; 
données quotidiennes pendant un maximum de 3 mois) et de Denver, au Colorado (trois hivers 
consécutifs : n = 41 [année 1], n = 62 [année 2] et n = 43 [année 3]), n’ont pas révélé 
d’association entre les PM et la diminution de la fonction pulmonaire. À Los Angeles, le lien 
entre la réduction du débit expiratoire de pointe et la concentration moyenne quotidienne des 
PM10 pour un décalage de 0 jour était non significatif (59,9 ± 24,7 µg/m3, -3,67 L/min [IC à 
95 % : -10,3 L/min à 2,91 L/min] par 37 µg/m3). Des résultats similaires ont été obtenus pour 
l’EC et l’OC (moyennes quotidiennes respectives de 5,09 ± 1,86 µg/m3 et de 9,47 ± 3,08 µg/m3) 
(Delfino et coll., 2003). Quant à l’étude réalisée à Denver, elle n’a décelé aucune relation 
significative entre les concentrations moyennes quotidiennes de PM10 (28,1 ± 13,2 µg/m3) et de 
PM2.5 (10,8 ± 7,1 µg/m3) et les diminutions du volume expiratoire maximal par seconde 
observées en début ou en fin de journée, pour une moyenne mobile de 3 jours (toutes les 
valeurs p >0,175) (Rabinovitch et coll., 2004). Bien que les PM10 n’aient pas été associées à la 
réduction moyenne du débit expiratoire de pointe, une étude britannique réalisée auprès 
d’enfants qui avaient une respiration sifflante a décelé des rapports positifs entre les PM10 et 
des diminutions de l’ordre de 20 % sous la valeur médiane du débit expiratoire de pointe, pour 
un décalage de 1 jour et pour une moyenne de 5 jours (n = 42) (risque relatif approché [RRA] = 
1,030 [IC à 95 % : 1,001 à 1,060] et RRA = 1,114 [IC à 95 % : 1,057 à 1,174], respectivement). 
Aucune réduction significative du débit expiratoire de pointe n’a toutefois été observée chez le 
groupe d’enfants (c.-à-d. ceux ayant une respiration sifflante et ceux n’en ayant pas) (n = 177). 
Les enfants ont été suivis pendant 63 jours et les concentrations quotidiennes moyennes de 
PM2.5 variaient entre 18,4 ± 9,8 µg/m3 et 22,7 ± 10,6 µg/m3 (Peacock et coll., 2003). Une seule 
étude a été menée auprès d’adultes asthmatiques : 11 sujets italiens qui ont participé à deux 
séances de 1 mois au printemps et en hiver. Les valeurs-p étaient de 0,239 à 0,886 pour des 
décalages de 1 à 3 jours (Lagorio et coll., 2006). Cette étude n’a pas démontré d’association 
significative entre la diminution du volume expiratoire maximal par seconde ou de la ventilation 
pulmonaire et l’augmentation des concentrations de 10 µg/m3 des PM2.5 (moyenne de 27,2 ± 
19,4 µg/m3) ou des PM10 (moyenne de 42,8 ± 21,8 µg/m3).  
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Dans trois autres études réalisées aux États-Unis auprès d’enfants asthmatiques, les liens 
positifs relevés entre les effets sur le système respiratoire et la pollution atmosphérique ne sont 
pas limitées aux enfants qui prenaient des médicaments ou se sont avérés plus prononcés chez 
ces derniers (Gent et coll., 2003; Delfino et coll., 2003; Lewis et coll., 2005). Toutefois, dans une 
quatrième étude les effets de la pollution atmosphérique observés ont produit des résultats 
inverses.  (Trenga et coll., 2006).  

Dans la première étude, 271 sujets du Massachusetts ont participé à 183 jours 
d’échantillonnage ou à une fraction de cette période. On a observé un lien entre l’exposition aux 
PM2.5 (moyenne quotidienne de 13,1 ± 7,9 µg/m3) et des serrements de poitrine (pour un 
décalage de 0 jour), une toux persistante (pour 1 jour de décalage) et de l’essoufflement (pour 
1 jour de décalage). Ces effets étaient plus prononcés chez les sujets qui prenaient des 
médicaments d’entretien (des stéroïdes, de l’acide cromoglycique ou des inhibiteurs de 
leucotriène) que chez ceux qui n’en prenaient pas (p < 0,001) (Gent et coll., 2003).  

La deuxième étude a été menée à Detroit (au Michigan) auprès de 86 enfants, principalement 
afro-américains (dont plus de 75 % souffraient d’asthme persistant). Les participants ont été 
suivis pendant six sessions de 2 semaines, en hiver et au printemps (concentrations moyennes 
quotidiennes de PM2.5 de 15,7 ± 10,6 µg/m3 [est] et de 17,5 ± 12,2 µg/m3 [sud-ouest]; 
concentrations moyennes quotidiennes de PM10 de 23,0 ± 13,5 µg/m3 [est] et de 28,2 ± 
16,1 µg/m3 [sud-ouest]). Chez les sujets qui prenaient des corticostéroïdes, une augmentation 
de 19,1 µg/m3  des PM10 a été reliée à l’accroissement de la variabilité diurne du volume 
expiratoire maximal par seconde ainsi qu’à la diminution de la plus faible valeur diurne du 
volume expiratoire maximal par seconde, pour un décalage de 2 jours (soit de 5,32 mL [IC à 
95 % : 0,32 mL à 10,33 mL] et de -2,21 mL [IC à 95 % : -3,97 mL à -0,46 mL], respectivement). 
Par ailleurs, les liens devenaient encore plus étroits lorsque l’on ajoutait l’ozone au modèle, 
pour 2 jours d’incubation (variabilité diurne du volume expiratoire maximal par seconde de 
13,73 mL [IC à 95 % : 8,23 mL à 19,23 mL] et la plus faible valeur diurne du volume expiratoire 
maximal par seconde de -5,97 mL [IC à 95 % : -11,06 mL à -0,87 mL]). Les mêmes résultats ont 
été observés pour un décalage de 1 jour pour la plus faible valeur diurne du volume expiratoire 
maximal par seconde, et pour un décalage de 3 à 5 jours pour la variabilité diurne du volume 
expiratoire maximal par seconde. Aucune association n’a été observée avec les PM2.5 dans les 
modèles à un polluant. Cependant, dans les modèles à deux polluants incluant l’ozone, on 
observait une augmentation de la variabilité diurne du volume expiratoire maximal par seconde 
et une diminution de la plus faible valeur diurne du volume expiratoire maximal par seconde, 
pour 3 à 5 jours d’incubation (respectivement de 2,70 mL [IC à 95 % : 1 mL à 4,40 mL] et de -
2,78 mL [IC à 95 % : -4,87 mL à -0,70 mL], par 12,5 µg/m3). Contrairement aux résultats 
obtenus auprès des enfants qui prenaient des corticostéroïdes, peu de rapports significatifs ont 
été constatés chez les sujets qui ne prenaient pas de médicaments. Par ailleurs, les rapports 
signalés étaient moins importants (augmentation de la variabilité diurne du volume expiratoire 
maximal par seconde, dans les modèles à deux polluants comprenant l’ozone : 2,21 mL [IC à 
95 % : 0,26 mL à 4,16 mL] et 2,92 mL [IC à 95 % : 0,74 mL à 5,11 mL], à une augmentation des 
concentrations de PM2.5 et PM10 de l’ordre de 12,5 µg/m3 et de 19,1 µg/m3, respectivement, 
pour un décalage de 3 à 5 jours) (Lewis et coll., 2005).  

L’équipe de Delfino et collaborateurs, dont l’étude a été présentée précédemment,  s’est 
penchée sur un groupe d’enfants asthmatiques de Californie qui prenaient des médicaments 
anti-inflammatoires; 6 des 22 sujets prenaient des corticostéroïdes ou des inhibiteurs de 
leucotriène (Delfino et coll. (2003). Les auteurs de l’étude ont souligné que les symptômes de 
l’asthme étaient plus importants chez ces derniers que chez les sujets qui ne prenaient pas de 
médicaments (p < 0,07). Ils ont relevé que ces symptômes risquaient d’être plus graves chez 
les sujets qui prenaient des médicaments, bien que cette augmentation n’ait pas été 
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significative (p = 0,18). Les associations étaient plus importantes à 0 jour de décalage chez tous 
les sujets, pour ensuite diminuer parallèlement à l’augmentation de la période de décalage. 
Dans les modèles à un polluant, l’équipe a associé les PM10, l’EC et l’OC au risque de ressentir 
des symptômes plus graves de l’asthme (score des symptômes > 1) pour 0 jour de décalage 
(RRA = 1,45 [IC à 95 % : 1,11 à 1,90] lorsque les concentrations de PM10 augmentaient de 37 
µg/m3, RRA = 1,85 [IC à 95 % :1,11 à 3,08] lorsque les concentrations de l’EC augmentaient de 
2,91 µg/m3, et RRA = 1,88 [IC à 95 % : 1,12 à 3,17] lorsque les concentrations de l’OC 
augmentaient de 4,64 µg/m3). Dans les modèles à deux polluants comprenant les PM10 et l’EC 
ou l’OC, les risques relatifs approchés des PM10 (mais pas de l’EC ni de l’OC) s’approchaient de 
1, lequel était compris dans tous les intervalles de confiance. Aucune interaction significative n’a 
été constatée entre ces fractions et les composés organiques volatiles (COV) dans les modèles 
à deux polluants. Cependant, dans ces modèles, les estimations des effets des PM10 
diminuaient davantage que celles des effets des COV. Enfin, lorsque jumelées, les diminutions 
des estimations relatives à l’EC et à l’OC étaient semblables à celle des COV.  

Contrairement aux trois études précédentes, celle de Trenga et coll. (2006) a démontré des 
liens entre une augmentation des concentrations de PM2.5 de 10 µg/m3 et les diminutions du 
volume expiratoire maximal par seconde, du débit expiratoire de pointe et du débit expiratoire 
maximal médian. Ces résultats ont été mesurés à Seattle, dans l’État de Washington, chez 
11 enfants asthmatiques qui ne prenaient pas de médicaments anti-inflammatoires. En tout, 
17 enfants ont participé à 26 séances d’évaluation de 5 à 10 jours, réparties sur 3 ans. Les 
concentrations médianes quotidiennes des PM2.5 mesurées à l’extérieur, à la station centrale et 
à l’intérieur étaient respectivement de 9,6 µg/m3, de 11,2 µg/m3 et de 7,5 µg/m3. La réduction du 
débit expiratoire maximal médian a été attribuée aux PM2.5 locales de source extérieure 
(-8,23 L/min [IC à 95 %, de -14,77 L/min à -1,69 L/min]) et aux PM2.5 mesurées à la station 
centrale (-8,21 L/min [IC à 95 % : -14,79 L/min à -1,62 L/min]) pour 0 jour de décalage. Les 
valeurs-p pour l’interaction du médicament étaient respectivement de 0,0051 et de 0,008 (les 
rapports n’étaient pas significatifs chez les sujets qui prenaient des médicaments). Chez les 
sujets qui ne prenaient pas de médicaments, on a constaté des associations significatives entre 
les PM2.5 de source intérieure et le volume expiratoire maximal par seconde, le débit expiratoire 
de pointe ainsi que le débit expiratoire maximal médian pour 0 jour de décalage, de même 
qu’entre cette fraction et le débit expiratoire de pointe et le débit expiratoire maximal médian 
pour 1 jour de décalage. Chez les sujets qui prenaient des médicaments, des rapports ont aussi 
été observés avec le débit expiratoire de pointe à 0 et 1 jour de décalage, ainsi qu’avec le débit 
expiratoire maximal médian à 1 jour de décalage chez tous les sujets. 

Certains auteurs avaient avancé que l’on observerait des effets plus prononcés chez les enfants 
asthmatiques qui prennent des médicaments, la consommation de médicaments étant 
considérée comme un indicateur de la gravité de l’asthme (Lewis et coll., 2005). D’autres ont 
suggéré que la consommation de médicaments pourrait atténuer les effets potentiels d’une 
exposition à la pollution atmosphérique (Rabinovitch et coll., 2004). De plus, l’intervention des 
sujets ou de leurs parents afin de diminuer les effets nocifs ou d’éviter les environnements à 
risque pourrait également expliquer que certains effets n’ont pas été observés (Rabinovitch et 
coll., 2004, 2006).  

Les effets sur la fonction pulmonaire se sont révélés plus graves chez les sujets asthmatiques 
souffrant d’une infection des voies respiratoires supérieures., Une étude réalisée à Detroit 
(Michigan) a rapporté que, chez ces enfants, la diminution de la plus faible valeur diurne du 
volume expiratoire maximal par seconde était associée à la variation des PM2.5 (-2,88 % [IC à 
95 % : -5,46 % à -0 %] pour 12,5 µg/m3) et des PM10 (-4,48 % [IC à 95 % : -8,36 % à -0,60 %] 
pour 19,1 µg/m3), pour 3 à 5 jours de décalage. La plupart des associations observées chez les 
enfants ne souffrant pas d’une infection des voies respiratoires supérieures n’étaient pas 
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significatives (données non présentées), mais un lien a été établi entre les concentrations de 
PM10 et le débit expiratoire de pointe pour 1 jour de décalage (RRA = 1,72 [IC à 95 % : 0,38 à 
3,06). Dans un modèle à deux polluants incluant l’ozone, on a associé les PM2.5 et les PM10 à la 
diminution de la plus faible valeur diurne du volume expiratoire maximal par seconde pour un 
décalage de 3 à 5 jours (respectivement de -2,78 % [IC à 95 % : -4,79 % à -0,77 %] et de -
3,17 % [IC à 95 % : -5,82 % à -0,51 %]) chez les enfants atteints d’une infection des voies 
respiratoires supérieures. On a aussi constaté un rapport avec les PM10 pour 1 jour de décalage 
(-13,11 % [IC à 95 % :-21,59 % à -4,62 %]). Enfin, dans les modèles à deux polluants, on a 
observé chez tous les enfants (qu’ils soient ou non atteints d’une infection des voies 
respiratoires supérieures) des liens significatifs entre l’ozone (mais pas les PM10 ni les PM2.5) et 
l’augmentation de la variabilité diurne du volume expiratoire maximal par seconde (Lewis et 
coll., 2005, dont l’étude a été présentée précédemment).  

Contrairement à l’influence du statut (médicamenté ou non), l’usage de médicaments a souvent 
fait l’objet d’études auprès d’enfants. Chez les enfants asthmatiques, la corrélation entre 
l’utilisation de bronchodilatateurs (p. ex., l’albutérol) et les PM n’est pas apparue évidente. En 
appliquant des méta-analyses pour examiner les données quotidiennes chez 990 enfants de 
huit villes nord-américaines (dans le cadre de la phase pré-randomisation de 22 mois de l’étude 
du Childhood Asthma Management Program [CAMP]), aucun effet sur une base annuelle n’a 
été observé entre les PM10 (concentrations quotidiennes moyennes allant de 17,7 µg/m3 à 28,5 
µg/m3) et l’utilisation d’un inhalateur de secours, exception faite d’une légère augmentation du 
risque lorsque les PM10 étaient prises en compte en même temps que le CO, pour 2 jours de 
décalage (RRA = 1,05 [IC à 95 % : 1,01 à 1,09] pour 25 µg/m3). Il est toutefois important de 
souligner que, bien que la mesure des concentrations de PM10 ait été considérées comme la 
principale source de données, il a fallu en modéliser plus de la moitié dans six des huit villes, en 
raison de données manquantes. Enfin, des résultats significatifs ont été observés dans les 
modèles à un polluant pour le CO et le NO2 (Schildcrout et coll., 2006).  

Dans une étude de Slaughter et coll. (2003) réalisée à Seattle l’augmentation des 
concentrations des PM a été associée à l’utilisation d’un bronchodilatateur chez 133 enfants 
asthmatiques qui avaient rempli en moyenne 58 fiches journalières en participant à la phase de 
triage de l’étude du CAMP. Une hausse de 10 µg/m3 des PM2.5 et des PM10 (dont les 
concentrations quotidiennes moyennes étaient  de 7,3 µg/m3 pour les PM2.5 

 et de 21 µg/m3 
pour les PM10) ont respectivement été associées à l’augmentation de l’utilisation d’un inhalateur 
avec un risque relatif de 1,08 [IC à 95 % : 1,01 à 1,15] pour un décalage de 1 jour et de 1,05 [IC 
à 95 % : 1,00 à 1,09]  pour un décalage de 0 jour; les risques relatifs ont par ailleurs décru et 
sont devenus non significatifs lorsque l’on considérait de plus longues périodes de décalage. 
Dans les modèles à deux polluants incluant le CO, ces effets sont demeurés positifs mais non 
significatifs; on a toutefois observé des effets significatifs attribuables au CO dans les modèles 
à un polluant. À Denver, au Colorado, une étude de Rabinovitch et coll. (2004) dont les résultats 
ont été présentés précédemment et au cours de laquelle on avait suivi des enfants atteints 
d’asthme modéré à sévère pendant un à trois hivers consécutifs n’a révélé aucun lien entre 
l’utilisation d’un bronchodilatateur et les concentrations de PM10 et de PM2.5 (données non 
présentées). Une autre étude menée auprès d’enfants asthmatiques de la même ville, suivis 
pendant un à deux hivers (n = 37 et n = 57 pour chaque année), a révélé des associations 
significatives entre les concentrations horaires (mais pas quotidiennes) des PM2.5 et l’utilisation 
d’un bronchodilatateur (excès de risque 3,8 % [IC à 95 % : 0,2 % à 7,4 %] lorsque les 
concentrations maximales matinales de PM2.5 atteignaient 6,4 µg/m3). Cet effet s’est avéré plus 
prononcé chez les enfants atteints d’asthme sévère (p = 0,03). Les concentrations moyennes 
quotidiennes des PM2.5 (prises à l’aide d’une microbalance à oscillation) au cours de ces deux 
années étaient de 6,5 ± 3,2 µg/m3 et de 8,2 ± 3,7 µg/m3. Cependant, aucun lien n’a été rapporté 
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entre les concentrations horaires quotidiennes des PM10 (données non présentées) et 
l’utilisation d’un bronchodilatateur (effets horaires non évalués). La consommation de 
médicaments a été positivement associée à une exposition quotidienne au CO (mais pas au 
NO2, au SO2 ou au O3); les polluants gazeux n’ont pas fait l’objet d’essais pour de plus courtes 
périodes de décalage (Rabinovitch et coll., 2006). Enfin, une autre étude qui s’est déroulée sur 
11 mois auprès de 148 enfants australiens n’a pas révélé de corrélation entre les PM10 
(moyenne quotidienne de 22,8 ± 13,8 µg/m3), le CO ou le NO2 et l’utilisation d’un inhalateur (les 
risques relatifs approchés pour les PM10 étant presque égaux à 1 pour toutes les périodes 
d’incubation), dans les modèles à un polluant. Un modèle qui comprenait ces trois polluants a 
observé une association entre l’inhalation de corticostéroïde par les sujets ayant une respiration 
sifflante et les PM10 (RRA = 1,27 (IC à 95 % : 1,08 à 1,49)) (Jalaludin et coll., 2004).  

Dans le cadre d’une étude d’une durée de 3 ans menée à Seattle, dans l’État de Washington, 
Mar et coll. (2004) ont observé des associations en fonction du type de particule et de l’âge 
chez des sujets asthmatiques suivis pendant en moyenne 522 ± 181 jours (16 adultes) ou 478 ± 
17 jours (9 enfants). Les concentrations moyennes mesurées au cours de l’étude variaient entre 
6,9 ± 3,7 µg/m3 et 9,8 ± 5,3 µg/m3 pour les PM1.0, entre 8,1 ± 3,8 µg/m3 et 16,0 ± 5,9 µg/m3 pour 
les PM2.5, et entre 16,8 ± 8,0 µg/m3 et 24,5 ±18,5 µg/m3 pour les PM10. Chez les enfants, des 
corrélations positives ont été observées entre la PM et la toux pour des périodes de décalage 
de 0, 1 ou 2 jours. Une hausse de 10 µg/m3des concentrations de PM10, de PM2.5, de PM10-2.5 ou 
de PM1 était respectivement associée à un risque accru avec RRA = 1,09 (IC à 95 %, de 1,02 à 
1,16), RRA = 1,17 (IC à 95 % : 0,98 à 1,40), RRA = 1,07 (IC à 95 % : 0,96 à 1,20) et RRA = 
1,20 (IC à 95 %, de 1,00 à 1,44) pour 0 jour de décalage. L’écoulement nasal a été associé aux 
PM10 et aux PM10–2.5, à toutes les périodes de décalage, tout comme une augmentation légère 
de l’expectoration. Des liens ont été établis entre toutes les fractions de particules et la 
catégorie générale « n’importe quel symptôme ».Tous les effets ont semblé s’accroître avec  la 
diminution de la taille des particules. Cette tendance n’a toutefois pas été évaluée de façon 
statistique (lorsque les concentrations de PM10–2.5, de PM10, de PM2.5 ou de PM1 augmentaient 
de 10 µg/m3, les données pour 0 jour de décalage étaient respectivement les suivantes : RRA = 
1,05 [IC à 95 %, de 0,95 à 1,16]; RRA = 1,07 [IC à 95 % : 1,02 à 1,11]; RRA = 1,17 [IC à 95 % : 
1,03 à 1,34] et RRA = 1,18 [IC à 95 % : 1,04 à 1,33]). Des effets similaires ont aussi été 
observés pour des périodes de décalage de 1 et de 2 jours. Cependant, contrairement à ce qui 
a été constaté chez les enfants, aucune association significative n’a été décelée chez les 
adultes.  

En Australie, une étude a été menée pendant 11 mois auprès d’enfants de Sydney atteints de 
respiration sifflante qui avaient obtenu un résultat positif au test de provocation pour l’histamine 
et  un diagnostic d’asthme d’un médecin (n = 45). Les résultats de cette étude ont démontré 
que les enfants n’étaient pas plus sensibles aux effets de la pollution atmosphérique sur la 
respiration sifflante, la toux, l’utilisation de bêta-2 agonistes ou de corticostéroïde, ou sur la 
consultation d’un médecin pour des raisons liées à l’asthme que ceux qui ne souffraient que de 
respiration sifflante (n = 20) ou ceux  ne souffrant que de respiration sifflante et d’asthme 
diagnostiqué par un médecin (n = 60). Les auteurs en ont conclu que la pollution atmosphérique 
n’avait aucun effet cohérent sur ces maladies. Les concentrations moyennes de la PM10 le jour 
étaient de 22,8 µg/m3. Aucune association n’a été établie entre les PM10 et la respiration 
sifflante ou la toux chez ces enfants; les seuls liens positifs à avoir été observés avaient trait 
aux consultations chez le médecin pour des raisons reliées à l’asthme (RRA = 1,11 [IC à 95 % : 
1,04 à 1,19] lorsque la concentration PM10 augmentait de 12 µg/m3 pour un décalage de 0 jour; 
des effets semblables ont aussi été observés à des périodes de décalage de 1 et de 2 jours, à 
des moyennes mobiles de 2 et de 5 jours). Cette association est restée significative dans les 
modèles à polluants multiples après inclusion de l’ozone et du NO2. Les résultats des modèles à 
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un polluant pour les différents groupes n’ont pas été présentés. En ce qui concerne les modèles 
comprenant les trois polluants, le seul rapport significatif à avoir été observé est celui entre les 
PM10 et les consultations chez le médecin pour des raisons liées à l’asthme par les sujets 
souffrant de respiration sifflante (RRA = 1,12 [IC à 95 % : 1,02 à 1,23]) (Jalaludin et coll., 2004).  

Une autre étude visant l’élaboration de modèles de prévision des symptômes de l’asthme et de 
la rhinite chez 24 sujets asthmatiques de 9 à 64 ans a été menée à Tulsa, en Oklahoma, Dans 
cette étude qui s’est échelonnée sur 2 mois, les PM2.5 (concentration moyenne quotidienne de 
13,07 µg/m3) se sont avérées une variable prédictive des symptômes beaucoup plus faible et 
moins significative que l’ozone et le pollen (Newhouse et coll., 2004). Dans une troisième étude 
portant sur les données des fiches journalières recueillies pendant la phase de pré-
randomisation de l’étude du CAMP, on a conclu qu’il n’existait aucune évidence d’un effet entre 
les PM10 et les symptômes de l’asthme sur une base annuelle, à l’exception d’une légère 
aggravation des symptômes lorsque l'on tenait compte des PM10 en même temps que du CO ou 
du NO2. Dans les modèles à deux polluants, les risques relatifs approchés des symptômes de 
l’asthme étaient respectivement de 1,08 (IC à 95 % : 1,02 à 1,14) et de 1,08 (IC à 95 % : 1,02 à 
1,15) lorsque les concentrations augmentaient de 25 µg/m3, pour un décalage de 2 jours. Il 
importe cependant de souligner que, bien que les mesures des PM10 aient été considérées 
comme une source majeure de données, plus de la moitié des valeurs de six des huit villes ont 
dû être modélisées en raison de données manquantes. Des résultats significatifs ont par ailleurs 
été présentés dans les analyses à un polluant pour le CO et le NO2 (Schildcrout et coll., 2006; 
les détails de cette étude ont été présentés précédemment).  

Les nouvelles études fournissent des preuves limitées de l’existence d’une association possible 
avec un risque accru de crises d’asthme graves ou d’exacerbation de l’asthme. Au sein d’un 
groupe d’enfants asthmatiques de Seattle, WA, les probabilités de subir une crise d’asthme plus 
grave (comparativement à une crise moins grave ou pas de crise du tout) étaient 
significativement associées à une augmentation de 10 µg/m3 des PM10 et des  PM2,5  avec 
respectivement OR = 1,12 (IC à 95% :1,04 à 1,22) pour un décalage de 0 jour et OR = 1,20 (IC 
à 95% : 1,05 à 1,37)  pour un  décalage de 1 jour. Ces effets se sont maintenus après 
ajustement pour les crises d’asthme du jour précédent ou pour le CO dans les modèles à deux 
polluants (Slaughter et coll., 2003; les détails de cette étude ont été présentés précédemment). 
Dans une autre étude menée à Denver, CO, ni les PM2,5, ni les PM10 n’ont été associées à 
l’exacerbation de l’asthme au sein d’un groupe d’enfants asthmatiques (l’exacerbation étant 
définie comme des épisodes de crises d’asthme qui nécessitent l’administration orale de 
prednisone, des visites dans des établissements de soins de santé d’urgence. des services 
d’urgence ou encore une hospitalisation) (Rabinovitch et coll., 2004; les détails de cette étude 
ont été présentés précédemment). 

Des degrés variables de réduction de la fonction pulmonaire ont par ailleurs été observés dans 
la plupart des études recensées récemment  et portant sur des sujets atteints d’une MPOC. 
Dans la seule étude canadienne inventoriée, 16 sujets atteints d’une MPOC de Vancouver 
(Colombie-Britannique) ont fait l’objet d’évaluation pendant 24 heures au cours de cinq à sept 
séances distinctes. Des diminutions significatives de la valeur delta du VEMS ont été associées 
aux expositions estimées aux PM10–2,5, aux PM2,5 et aux PM2,5 sans sulfate présentes dans l’air 
ambiant (avec respectivement -38,20 ml (IC à 95% :, -57,32 à -19,07 ml) pour une hausse de 
2,4 µg/m3, -8,93 ml (IC à 95% : -54,55 à -3,30 ml) pour une hausse de 4,4 µg/m3 et -30,43 ml 
(IC à 95% : -55,02 à -5,84 ml) pour une hausse de 3,4 µg/m3), mais pas aux concentrations 
ambiantes de PM10, PM2,5 ou PM10–2,5 (on a plutôt observé des déclins non significatifs avec de 
grands intervalles de confiance). Aucune diminution significative n’a été rapportée lorsque 
seules les valeurs delta du VEMS suivant l’échantillonnage étaient prises en considération. Une 
augmentation significative a enfin été observée avec une exposition estimée aux PM2,5 non 
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présentes dans l’air ambiant. Les concentrations moyennes des PM10 présentes sur une période 
de 24 heures, celle des PM2,5 présentes dans l’air ambiant et les concentrations d’exposition 
personnelle totale aux PM2,5 atteignaient respectivement 17 ± 6 µg/m3, 11,4 ± 4,6 µg/m3 et 18,5 
± 14,9 µg/m3. Les expositions estimées aux  PM10 et aux PM2,5 présentes dans l’air ambiant 
étaient de 10,3 ± 4,6 µg/m3 et de 7,9 ± 3,7 µg/m3 (Ebelt et coll., 2005). 

Dans une autre étude, les associations des PM10 et des PM2,5 avec les diminutions de la 
fonction pulmonaire ont été accrues avec l’augmentation de la période de décalage (moyennes 
mobiles de 24, 48 et 72 heures) chez 11 sujets italiens atteints d’une MPOC. Avec une 
moyenne mobile de 72 heures, des diminutions significatives ont été associées aux 
aumentations de 10 µg/m3 des PM10 (-0,94 p. 100 CVF, p = 0,045 et -0,87 p. 100 VEMS, p = 
0,1040) et des PM2,5 (-1,10 p. 100 CVF, p = 0,044 et -1,06 p. 100 VEMS, p = 0,032). Les 
diminutions observés sur le plan de la fonction pulmonaire ont également été associées aux 
composantes de Zn, de Cr, de Fe et de Ni des particules PM2,5; les auteurs ont attribué la 
présence de Zn et de Fe aux composantes reliées au trafic routier (Lagorio et coll., 2006; les 
détails de cette étude ont été présentés précédemment dans cette section).  

À Seattle, WA, dans un groupe de 24 sujets âgés atteints ou non d’une MPOC  (soumis à une 
ou plusieurs séances d’évaluation d’une durée de 5 à 10 jours chacune sur trois ans), les 
diminutions du VEMS observées chez tous les sujets ont été significativement associées à un 
changement de 10 µg/m3 du niveau des PM2,5 au point central de mesure (moyenne sur une 
période de 24 heures : 10,3 µg/m3) pour un décalage de 0 jour (-35,5 ml (IC à 95% : -70,0 à -
1,0 ml)) et de 1 jour (-40,4 ml (IC à 95% : -71,1 à -9,6 ml)). Après stratification des VEMS en 
fonction de la présence d’une MPOC, une diminution était observée dans les deux groupes aux 
deux valeurs de décalage, mais l’effet n’était significatif que pour un décalage d’un jour chez les 
sujets atteints d’une MPOC (-70,8 ml (IC à 95% : -118,4 à -23,1 ml)). Aucune modification de la 
fonction pulmonaire (VEMS ou DME) n’a été associée aux mesures de l’exposition à l’extérieur, 
à l’intérieur ou personnelle aux PM2,5, ces mesures ayant toutes été légèrement inférieures aux 
valeurs enregistrées aux points centraux de surveillance. De plus, aucun changement sur le 
plan de la SaO2 n’a été associé aux PM (Trenga et coll., 2006).  

Dans d’autres études, les PM n’ont pas été associées à des modifications au niveau des 
problèmes respiratoires chez les sujets atteints d’une MPOC. Dans une étude réalisée à Seattle 
sur un groupe de sujets atteints d’une MPOC, d’asthme ou les deux, suivis pendant 12 jours, 
aucun changement sur le plan de la spirométrie, de la SaO2 ou du pouls n’a été associé aux  
PM10,  aux PM2,5 ou au carbone-suie (moyennes enregistrées au point central de surveillance 
sur une période de 24 heures de 18, 14 et 7,2 µg/m3, respectivement) chez les quatre sujets 
atteints d’une MPOC (Jansen et coll., 2005). Dans une étude menée auprès de deux groupes 
de sujets (n = 16, n = 18, suivis durant deux hivers consécutifs à Denver, CO) présentant une 
MPOC dont la gravité variait, les changements du VEMS et du DME ont fréquemment produit 
des résultats inattendus; la seule diminution significative de la fonction pulmonaire observée a 
été une diminution du DME associée aux PM10 pour un décalage de 2 jours au sein du 
deuxième groupe (p < 0,05). Les concentrations de PM10 et PM2,5 se sont avérées légèrement 
plus élevées durant la deuxième année que durant la première (25,1 ± 12,3 µg/m3 et 
9,0 ± 5,2 µg/m3, comparativement à 29,6 ± 13,8 µg/m3 et 14,3 ± 9,6 µg/m3 dans le cas du 
premier et du deuxième groupe, respectivement). Aucun changement relié aux PM10 ou aux 
PM2,5 n’a été observé au chapitre de l’usage de médicaments, des symptômes ou de 
l’exacerbation de la MPOC durant cette étude (Silkoff et coll., 2005), ni durant une étude 
réalisée à Paris 13 mois plus tôt sur 39 sujets atteints d’une MPOC soumis à des 
concentrations semblables de PM10 (Desqueyroux et coll., 2002).  
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Les études réalisées sur d’autres sous-populations potentiellement vulnérables demeurent 
limitées. Dans une recherche de Lagorio et coll. (2006); la fraction fine des PM n’a été associée 
à aucun changement de la fonction pulmonaire chez sept sujets atteints de cardiopathie 
ischémique à Rome(Italie); les détails de cette étude ont été présentés précédemment dans 
cette section. Au sein de groupes de personnes âgées européennes atteintes de 
coronaropathie de trois villes, en l’occurrence Erfurt en Allemagne (n = 47); Amsterdam aux 
Pays-Bas (n = 37) et Helsinki en Finlande (n = 37), suivies pendant une période de 6 mois, on a 
observé que les augmentations des symptômes cardiorespiratoires (p. ex., l’essoufflement, la 
présence de mucosité et la fréquence des réveils causés par des problèmes respiratoires) 
étaient plus fortement associées aux PM2,5 qu’aux CN0,01–0,1 ou aux PM10, bien qu’à certaines 
valeurs de décalage, plusieurs des associations avec les PM2,5 n’aient été que légèrement 
positives. Des résultats significatifs ont été signalés pour une hausse de 10 µg/m3 des PM2,5 : la 
fréquence des réveils causés par des problèmes respiratoires pour un décalage de 3 jours (OR 
= 1,12 (IC à 95% : 1,07 à 1,17)), de même que la fréquence des réveils causés par des 
problèmes respiratoires à une valeur de décalage de 1 jour (OR = 1,10 (IC à 95% : 1,03 à 
1,17)) et selon une moyenne établie sur une période de 5 jours (OR =1,14 (IC à 95% : 1,03 à 
1,25)). Des associations significatives ont également été observées avec une augmentation de 
10 000 n/cm3 des CN0,01–0,1 : la fréquence des réveils causés par des problèmes respiratoires 
pour un décalage de 3 jours (OR = 1,08 (IC à 95% : 1,01 à 1,15)), de même que la fréquence 
des réveils causés par des problèmes respiratoires pour un décalage de 0 jour (OR = 1,10 (IC à 
95% : 1,01 à 1,19)) et selon une moyenne établie sur une période de 5 jours (OR = 1,19 (IC à 
95% : 1,01 à 1,142)). Les résultats en ce qui concerne les PM10 n’ont pas été présentés. En 
général, les associations avec l’incidence des symptômes ont semblé légèrement plus grandes 
qu’avec la fréquence des symptômes, bien que plusieurs résultats n’aient pas été 
statistiquement significatifs. Les plages moyennes des concentrations moyennes sur une 
période de 24 heures pour l’ensemble des trois villes se situaient approximativement entre 20 et 
35 µg/m3, entre 10 et 20 µg/m3 et entre 17 000 et 21 000 n/cm3 dans le cas des PM10, des PM2,5 
et des CN0,01–0.1, respectivement. Aucune association n’a été observée dans le cas du CO ou du 
NO2 (de Hartog et coll., 2003). 

Des néerlandais âgés vivant dans des régions urbaines et rurales qui avaient fait l’objet d’un 
suivi au cours de deux hivers consécutifs, qui affichaient une condition positive 
d’immunoglobine (IgE+) / de récepteurs aryl hydrocarbone (AHR+) et qui vivaient dans des 
régions urbaines et rurales se sont révélés plus vulnérables aux effets des augmentations de 
10 µg/m3 des PM10 (moyenne des moyennes sur une période de 24 heures : environ entre 25 et 
45 µg/m3) et de la fumée noire (moyenne des moyennes sur une période de 24 heures : environ 
entre 10 et 25 µg/m3) pour des décalages de 0, 1 et 2 jours et selon une moyenne établie sur 
une période de 5 jours, comparativement aux sujets ayant d’autres statuts d’IgE et d’AHR. Des 
effets ont été observés sur les DME, la toux et les symptômes au niveau du tractus respiratoire 
supérieur (TRS). Pour les deux sexes combinés, des effets positifs ont été observés pour les 
deux agents polluants, bien que des effets significatifs n’aient été observés que dans le cas de 
la fumée noire (symptômes du TRS : OR = 1,19 (IC à 95% : 1,06 à 1,33) pour ce qui est de la 
moyenne établie sur une période de 5 jours; un changement du DME supérieur à 10% : OR = 
1,16 (IC à 95% : 1,04 à 1,29) pour ce qui est de la moyenne établie sur une période de 5 jours; 
toux : OR = 1,08 (IC à 95% : 1,02 à 1,14) pour un décalage de 0 jour). Les diminutions de la 
fonction pulmonaire étaient plus fortes, positives et significatives uniquement chez les sujets 
féminins (OR = 1,12 (IC à 95% : 1,01 à 1,24) pour un décalage de 0 jour). Cependant, les effets 
sur les symptômes se sont avérés positifs chez les deux sexes, mais ils n’ont été significatifs  
que chez les sujets masculins (symptômes du TRS : OR = 1,06 (IC à 95% : 1,02 à 1,10) pour 
un décalage de 2 jours dans le cas des PM10 et OR = 1,43 (IC à 95% : 1,20 à 1,69) pour une 
moyenne de la fumée noire établie sur une période de 5 jours; toux : OR = 1,16 (IC à 95% : 
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1,05 à 1,29) pour une moyenne de la fumée noire établie sur une période de 5 jours). Des effets 
ont également été associés à l’exposition au NO2 ou au SO2 (Boezen et coll., 2005). Durant une 
étude de trois ans réalisée auprès de 88 sujets atteints d’une MCV ou d’une MPOC à Seattle, 
WA, aucune association n’a été rapportée entre l’exposition personnelle, à l’intérieur ou locale à 
l’extérieur aux PM2,5 ou aux PM10 et la SaO2 (données non présentées). Les concentrations 
moyennes quotidiennes de l’exposition personnelle, à l’intérieur et locale à l’extérieur aux PM2,5 
étaient de 10,8 ± 8,4, 9,5 ± 6,8 et 12,6 ± 7,9 µg/m3 chez les sujets atteints d’une MCV et de 
10,5 ± 7,2, 8,5 ± 5,1 et 9,2 ± 5,1 µg/m3 chez les sujets atteints d’une MPOC. Les concentrations 
de PM10 à l’intérieur et locales à l’extérieur étaient de 16,2 ± 11,3 et 18,0 ± 9,0 dans le cas du 
groupe de sujets atteints d’une MCV et de 14,1 ± 6,6 et 14,3 ± 6,8 µg/m3 dans le cas du groupe 
de sujets atteints d’une MPOC (Mar et coll., 2005a). 

Un nombre limité d’études réalisées sur des sujets en santé ont produit des résultats variables. 
Les diminutions de la fonction pulmonaire et les augmentations des symptômes respiratoires 
observées ont été associées aux PM au sein d’un groupe d’écoliers autrichiens. Durant une 
étude réalisée par Moshammer et Neuberger (2003) auprès de 56 enfants et impliquant une 
mesure ou plus par semaine, la surface moyenne quotidienne des particules (de 
57,46 ± 25,25 µm2/cm3 augmentation non indiquée) a été associée aux diminutions de la CVF 
(p = 0,006), du VEMS (p = 0,001) et aux augmentations de la respiration sifflante (p = 0,001), 
de l’essoufflement (p = 0,041) et de la toux (p = 0,041 et p = 0,031 dans le cas de la toux le soir 
et durant la nuit, respectivement). Dans une seconde étude, 163 écoliers se sont prêtés à des 
mesures prises à toutes les deux semaines pendant environ neuf mois. Les mesures moyennes 
de 24 heures des concentrations moyennes de particules PM10, PM2,5 et PM1 étaient 
respectivement de 25,73, 15,79 et de 13,20 µg/m3. Des changements de 10 µg/m3 de chacune 
de ces fractions ont été associés aux diminutions du VEM1, du VEM0,5, du DEM75 %, du DEM50 %, 
du DEM25 %, du DME et de la valeur R(0,c) (p < 0,05 pour l’ensemble des estimations) 
(Moshammer et coll., 2006). Enfin, les données recueillies pour l’ensemble des quatre saisons à 
partir de mesures prises après d’enfants vivant en milieux urbains et ruraux (approximativement 
entre 458 et 621 sujets par saison) ont semblé indiquer que les PM1 et PM2,5 étaient associées 
à des problèmes respiratoires accrus et à des diminutions de la fonction pulmonaire; les 
données sur les polluants n’ont pas été présentées (Neuberger et coll., 2004). Dans la seule 
étude comportant des modèles à multiples polluants, les diminutions significatives les plus 
stables de la fonction pulmonaire ont été associées au NO2; le seul effet des PM2,5 qui est 
demeuré positif était l’influence sur la résistance dans les voies aériennes périphériques, 
influence mesurée à l’aide du système d’oscillation à impulsion (R(0,c) (résistance hypothétique 
à la fréquence = 0)) (p = 0,004) (Moshammer et coll., 2006). 

Aucune diminution de la fonction pulmonaire n’a été associée aux PM10 ou à la fumée noire (les 
valeurs p étant supérieures à 0,05) chez un groupe de 68 enfants néerlandais qui ont fait l’objet 
d’un suivi pendant sept semaines; durant cette période, les moyennes pour lesPM10 et la fumée 
noire étaient respectivement de 56 et 20 µg/m3 (Fischer et coll., 2002). L’augmentation des 
symptômes respiratoires a par ailleurs été significativement reliée à la fumée noire et aux PM10 
(les moyennes quotidiennes respectives étaient de 19,3 ± 16,1 et 24,2 ± 12,3 µg/m3 en 
moyenne). Chez un groupe de 46 adultes parisiens en santé qui ont fait l’objet d’un suivi 
pendant 14 semaines une hausse de 14,1 µg/m3 des PM10 a été associé à des épisodes de 
rhinorrhée claire et de toux (OR = 1,51 (IC à 95% : 1,16 à 1,97) et OR = 1,35 (IC à 95% : 1,01 à 
1,81), respectivement) de même qu’à un « groupe de symptômes de n’importe quel type » (OR 
= 1,37 (IC à 95% : 1,04 à 1,80)). Des associations semblables mais légèrement plus faibles ont 
été observées dans le cas de la fumée noire, en plus des associations avec des maux de tête et 
le groupe de symptômes d’ « infection possible ». Aucune association avec les diminutions du 
DME n’a été rapportée (Segala et coll., 2004). Aux États-Unis, la diminution de la fonction 
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pulmonaire n’a pas été significativement associée aux PM2,5 (valeur de p supérieure à 0,05) 
dans une étude menée au sein d’un groupe de randonneurs suivis pendant une période de 354 
jours avant et après une randonnée dans le Parc national des Great Smoky Mountains. 
L’exposition moyenne estimée aux PM2,5 était de 15,0 ± 7,4 µg/m3 (Girardot et coll., 2006). Au 
sein d’un groupe de 28 personnes âgées en santé vivant à Boston, MA, des diminutions de la 
SaO2 au repos ont par ailleurs été associées aux PM2,5 pour un décalage de 6 heures chez tous 
les sujets de l’étude (-0,172% (IC à 95% : -0,313 à -0,031%) par augmentation de 11,45 µg/m3 
de la concentration horaire des PM2,5) et chez les sujets qui prenaient des bétabloquants (n = 
5), tous des sujets affichant une tension artérielle plus élevée (-0,769% (IC à 95% : -1,21 à -
0,327%) par augmentation de 13,42 µg/m3 de la concentration horaire des PM2,5), mais pas aux 
sujets qui ne prenaient pas de bétabloquants (-0,062%; IC à 95% : -0,248 à 0,123%) par 
augmentation de 13,42 µg/m3 de la concentration horaire des PM2,5 de). Les concentrations 
ambiantes de PM2,5 n’ont pas été indiquées (DeMeo et coll., 2004). Enfin, dans une étude de 
Mar et coll. (2005a) réalisée auprès de personnes âgées en santé qui avaient fait l’objet d’un 
suivi pendant trois ans à Seattle, WA, les concentrations moyennes de PM2,5  reliées à 
l’exposition personnelle, celles mesurées à l’intérieur ou à l’extérieur (moyennes sur une 
période de 24 heures de 9,3 ± 8,4, 7,4 ± 4,8 et 9,0 ± 4,6 µg/m3, respectivement) ainsi que les 
mêmes paramètres pour les PM10 (moyennes sur une période de 24 heures de 12,6 ± 7,8 et 
14,5 ± 7,0 µg/m3, respectivement) n’ont pas été associées à la SaO2 (données non présentées).  

On examine ici une étude en raison de la similitude des effets évalués et non des plans d’étude. 
À Leicestershire (Royaume Uni), Kulkarni et coll. (2006) ont eu recours à l’induction de 
l’expectoration pour déterminer le niveau de carbone dans les macrophages des voies 
aériennes. La fonction pulmonaire et la teneur en carbone des macrophages ont été mesurées 
sur 114 enfants en santé et 9 enfants asthmatiques et ces mesures ont été comparées aux 
concentrations annuelles de particules PM10 (elles-mêmes modélisées à partir des émissions 
horaires de la circulation routière estimées à moins de 2 µg/m3). Une augmentation de 1 µg/m3 
des concentrations annuelles de PM10 a été associée à la teneur en carbone des macrophages 
(0,10 µm2; IC à 95 % : 0,01 à 0,18 µm2), elle-même associée, en fonction de la dose, à des 
diminutions significatives du VEMS, de la CVF, du DEF25–75 (-17 % (IC à 95% : -5,6 à -28,4%), -
12,9% (IC à 95% : -0,9 à -24,8%) et -34,7% (IC à 95% : -11,3 à -58,1%) pour une hausse de 1 
µm2 de la teneur en carbone, respectivement) chez les enfants en santé. Ces effets sont 
demeurés significatifs après ajustement de la teneur en carbone des PM10. Les comparaisons 
entre les enfants en santé et les enfants asthmatiques ont été rendues difficiles du fait que la 
teneur en carbone des macrophages n’a pas été détectée chez huit des neuf sujets 
asthmatiques. Les auteurs ont indiqué que la question à savoir si l’association entre la fonction 
pulmonaire et la teneur en carbone des macrophages était un effet à court ou à long terme 
demeurait irrésolue. 

Dans plusieurs autres études de panel, les PM ont été reliées à des problèmes au niveau des 
symptômes ou de la fonction pulmonaire chez des sujets en santé et chez ceux  ayant une 
santé précaire. Les analyses quantitatives ont été limitées dans trois études européennes 
(Steerenberg et coll., 2003; Ranzi et coll., 2004; Lubinski et coll., 2005). Les concentrations des 
polluants des études réalisées ailleurs qu’au Canada, aux États-Unis ou en Europe se sont 
avérées bien supérieures aux niveaux ambiants mesurés au Canada; aussi ces études ont-elles 
été jugées moins pertinentes dans le cadre d’une évaluation canadienne (Romieu et coll., 2002, 
2006; Sanchez-Carrillo et coll., 2003 (étude transversale des effets aigus); Aekplakorn et coll., 
2003a; Pino et coll., 2004; Preutthipan et coll., 2004; Sharma et coll., 2004; Park, J.W. et coll., 
2005; Peled et coll., 2005; Kim, J.H. et coll., 2005; Chan et Wu, 2005; Kasamatsu et coll., 2006; 
Kongtip et coll., 2006). Une étude australienne dont l’objectif était d’étudier les effets sur la 
santé des feux de végétation dans les zones de mousson tropicales a également été jugée 
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moins appropriée par rapport aux expositions de l’ensemble de la population canadienne 
(Johnston et coll., 2006). Dans la seule étude identifiée, aucun effet n’a été observé 
(Aekplakorn et coll., 2003b). Dans une étude transversale réalisée à Taïwan et où les valeurs 
moyennes annuelles des PM10 ont varié entre 54,1 et 84,3 µg/m3, aucune association avec la 
fonction pulmonaire ou la prévalence de l’asthme n’a été observée chez environ 13 000 
adolescents asthmatiques (Kuo et coll., 2002). 

14.5.5.3 Effets sur les marqueurs biologiques 

Les marqueurs biologiques d’effets sont des paramètres quantifiables qui indiquent les 
changements observés dans les systèmes biologiques. Ces marqueurs aident à cerner les 
voies et les mécanismes par lesquels les polluants atmosphériques peuvent solliciter les 
systèmes biologiques du corps humain. L’utilité des biomarqueurs est amoindrie du fait de leur 
manque de précision, puisque les mécanismes de toxicité des particules chevauchent ceux 
d’autres substances; un autre problème est la sensibilité des marqueurs à détecter des 
changements très subtils provoqués par les particules. Néanmoins, des tentatives ont été faites 
pour tenter d’identifier les marqueurs biologiques des effets. 

Le marqueur le plus étudié dans les ouvrages récents (publiés depuis la date butoir de l’US 
EPA 2004 PM AQCD) était la fraction exhalée du monoxyde d’azote (le FeNO), un marqueur 
sensible de l’inflammation des voies aériennes. Des niveaux élevés de FeNO (environ 4 à 
5 ppb) ont été associés à des hausses de de 10 µg/m3 des PM10 (6,5% (IC à 95% : 0,9 à 
12,4%)) et de fumée noire (31,1% (IC à 95% : 7,4 à 60,2%)) pour un décalage de 1 jour chez 68 
enfants néerlandais en santé qui avaient été soumis à une évaluation une fois par semaine 
pendant sept semaines. Les moyennes des concentrations moyennes de PM10 et de fumée 
noire sur une période de 24 heures étaient de 56 et 20 µg/m3, respectivement. Des 
constatations semblables ont également été observées dans le cas du NO2, du NO et du CO 
pour un décalage de 2 jours (Fischer et coll., 2002). 

Dans une autre étude, des niveaux similaires de FeNO ont également été observés en lien avec 
des hausses de 10 µg/m3 des concentrations des PM2,5 mesurées par exposition personnelle, à 
l’intérieur, à l’extérieur  de même qu’aux points centraux de mesure (ces concentrations étaient 
toutes inférieures à 15 µg/m3) pour un décalage de 0 jour chez 19 enfants asthmatiques de 
Seattle, WA qui ne prenaient pas de corticostéroïdes inhalés (4,5 ppb (IC à 95% : 1,02 à 7,9 
ppb), 4,2 ppb (IC à 95% : 1,02 à 7,4 ppb), 4,3 ppb (IC à 95% : 1,4 à 7,29 ppb) et 3,8 ppb (IC à 
95% : 1,2 à 6,4 ppb) respectivement). Aucun effet n’a été observé chez les sujets qui prenaient 
des corticostéroïdes. Les sujets ont participé à des séances d’évaluation étalées sur 10 jours au 
printemps et/ou durant l’hiver (Koenig et coll., 2003). Lorsque ces expositions ont été analysées 
comme étant des particules fines provenant de l’intérieur par rapport à celles générées dans 
l’air ambiant, le niveau élevé de FeNO n’a été associé qu’à une augmentation de 10 µg/m3 des 
particules PM2,5 générées dans l’air ambiant (5,0 ppb (IC à 95% : 0,3 à 9,7 ppb)) (Koenig et 
coll., 2005). Les données ont de plus été analysées pour des valeurs de décalage plus courtes 
et les associations entre les concentrations horaires de PM2,5 et de FeNO de 10 µg/m3 ont été 
observées à des valeurs de décalage de 1 et 4 heures à l’aide d’un modèle d’effets linéaires 
(6,9 ppb (IC à 95% : 3,4 à 10,6 ppb) et 6,3 ppb (IC à 95% : 2,6 à 9,9 ppb), respectivement). Une 
tendance à la baisse a été observée pour le FeNO pour des décalages d’environ 0 à 12 heures 
dans un modèle polynomial réparti et un modèle d’EEG contrôlant l’autocorrélation (Mar et coll., 
2005b). 

Une autre étude a été menée par Delfino et coll. (2006) dans deux villes du sud de la Californie 
auprès de 45 adolescents asthmatiques suivis pendant 10 jours chacun; de plus petites 
augmentations (inférieures à 2 ppb) du FeNO ont été observées, en utilisant des moyennes 
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mobiles sur 2 jours des niveaux d’exposition personnelle aux PM2,5, à l’EC ou au NO2. En 
général, de plus fortes associations ont été observées aux points centraux de mesure dans le 
cas de l’EC et du NO2 que dans le cas des PM2,5, pour un décalage de 1 jour et avec une 
moyenne mobile de 2 jours. Les concentrations personnelles moyennes aux particules PM2,5, 
au EC et au OC mesurées sur une période de 24 heures étaient respectivement de 
32,78 ± 21,84 µg/m3, 0,42 ± 0,69 µg/m3 et 5,63 ± 2,59 µg/m3 à Riverside et de 
36,2 ± 25,46 µg/m3, 0,78 ± 1,42 µg/m3 et 6,81 ± 3,45 µg/m3 à Whittier. Les concentrations de 
particules PM2,5 aux points centraux de mesure étaient quant à elles de 36,63 ± 23,46 µg/m3 et 
18 ± 12,14 µg/m3 pour chacune des villes, respectivement. Contrairement aux résultats des 
études réalisées à Seattle présentés ci-dessus, ces effets n’ont été significatifs que chez les 
sujets qui prenaient des médicaments anti-inflammatoires ou des corticostéroïdes inhalés, 
après stratification des données pour la consommation de médicaments. Chez les sujets qui 
prenaient des médicaments anti-inflammatoires, les augmentations de la moyenne mobile sur 
une période de 2 jours des concentrations personnelles de particules PM2,5 (2,4 µg/m3), de EC 
(0,6 µg/m3) et de OC (4,1 µg/m3) et les celles de EC (0,8 µg/m3) et de OC (2,9 µg/m3) mesurées 
aux points centraux de mesure ont été associées aux augmentations du FeNO de 1,01 ppb (IC 
à 95% : 0,19 à 1,84 ppb), de 0,71 ppb (IC à 95% : 0,28 à 1,15 ppb), de 0,87 ppb (IC à 95% : 
0,79 à 2,53 ppb), de 1,42 ppb (IC à 95% : 0,25 à 2,60 ppb) et de 2,05 ppb (IC à 95% : 0,24 à 
3,86 ppb), respectivement. Dans le cas des sujets qui prenaient des corticostéroïdes inhalés, 
les associations avec les augmentations des concentrations personnelles de PM2,5, de EC et de 
OC et de particules PM2,5 de EC et de OC mesurées aux points centraux de mesure (15 µg/m3) 
ont été de 1,58 ppb (IC à 95% : 0,72 à 2,43 ppb), de 0,67 ppb (IC à 95% : 0,28 à 1,07 ppb) et 
de 2,47 ppb (IC à 95% : 0,30 à 4,64 ppb), de 1,16 ppb (IC à 95% : 0,11 à 2,20 ppb), de 1,28 
ppb (IC à 95% : 0,07 à 2,49 ppb) et de 1,96 ppb (IC à 95% : 0,14 à 0,035 ppb), respectivement. 
Les changements survenus dans les concentrations de PM10 enregistrées dans les points 
centraux de mesure n’ont pas été associés aux niveaux élevés de FeNO (données non 
présentées). 

Au sein d’un groupe de sept sujets asthmatiques âgés (âge moyen de 75 ans) de Seattle, WA, 
les hausses dans les niveaux de FeNO ont été significativement associées aux augmentations 
de 10 µg/m3 des PM2,5 ou des PM10 présentes dans l’air ambiant local, ainsi qu’à une 
augmentation de 1 µg/m3 du carbone-suie (concentrations moyennes quotidiennes de 8,99, 
11,86 et 1,83 µg/m3, respectivement). Les augmentations des niveaux de FeNO ont été de 
4,23 ppb (IC à 95% : 1,33 à 7,13 ppb), 5.87 ppb (IC à 95% : 2,87 à 8,88 ppb) et 2,32 ppb (IC à 
95% : 1,08 à 3,57 ppb), respectivement. Des associations positives significatives ont également 
été observées avec les expositions personnelles et celles à l’intérieur au carbone-suie (Jansen 
et coll., 2005). Cependant, durant une autre étude réalisée à Rome, en Italie par Lagorio et coll. 
(2006; les détails de cette étude ont été présentés dans la Section 14.5.3.2) auprès de 11 sujets 
asthmatiques légèrement plus jeunes (âgés de 41 ± 14 ans) aucune association entre les 
niveaux de FeNO et de PM2,5 ou de tout autre agent polluant à l’état gazeux (NO2, CO, SO2, O3) 
n’a été observée (données non présentées). 

Des résultats contradictoires ont par ailleurs été rapportés chez des sujets atteints d’une 
MPOC. Durant une étude de 12 semaines réalisée sur un groupe de 29 personnes âgées de 
Steubenville, OH, qui souffraient d’une MPOC ou d’une MPOC et d’asthme ou qui étaient en 
santé, des effets plus marqués ont été observés dans les deux premiers groupes que dans le 
groupe de sujets en santé (données non présentées). Pour l’ensemble des sujets d’étude, une 
association a été observée entre les niveaux élevés de FeNO et les PM2,5 (moyenne sur une 
période de 24 heures : 19,7 µg/m3) dans les modèles fondés sur un agent polluant unique (1,45 
ppb (IC à 95% : 0,33 à 2,57 ppb) pour une augmentation de 17,7 µg/m3 de la moyenne mobile 
sur une période de 24 heures du niveau de PM2,5  et 1,36 ppb (IC à 95 % : 0,58 à 2,14 ppb) pour 
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une augmentation de 17,9 µg/m3 du niveau de PM2,5 dans l’heure en cours); les résultats ont 
été semblables dans les modèles à multiples polluants caractérisés par la présence de NO 
dans l’air ambiant et de NO dans la pièce. Des associations significatives ont également été 
observées pour des décalages de 1, 2, 4, 6, 8, 10 et 12 heures. Bien que les estimations des 
effets aient été plus élevées chez les sujets qui souffraient d’une MPOC ou d’une MPOC et 
d’asthme que chez les sujets en santé, l’hétérogénéité a quand même été maintenue, ce qui 
porte à croire que l’état pathologique sous-jacent n’était pas le seul facteur contribuant à la 
variabilité des résultats. Un niveau accru de FeNO a également été relié au NO, mais pas au 
NO2, à l’O3 et au SO2 (Adamkiewicz et coll., 2004). Par contre, dans une étude réalisée auprès 
de sujets de Seattle, WA, aucune association entre les niveaux de FeNO et les concentrations 
personnelles, ambiantes ou à l’intérieur de PM10, de PM2,5 ou de carbone-suie n’a été mesurée 
(Jansen et coll., 2005; les détails de cette étude ont été présentés dans la Section 14.5.3.2). 

D’autres marqueurs ont fait l’objet de beaucoup moins d’analyses chez un éventail de sujets 
différents. Deux études de Sørensen et coll. (2003a, 2003b) menées auprès d’un groupe de 68 
sujets danois adultes en santé qui s’étaient prêtés à quatre séances de deux jours (une à 
chaque saison) ont révélé des associations significatives entre les expositions personnelles aux 
PM2,5 (moyenne : 16,1 µg/m3) et les changements dans les niveaux de malonaldéhyde (MDA, 
une mesure de la peroxydation des lipides), de globules rouges et d’hémoglobine, mais 
seulement chez les sujets féminins. Une augmentation de 10 µg/m3 des PM2,5 a été associée 
aux augmentations de 3,7% (la valeur p n’a pas été indiquée), de 2,3% (p = 0,0009) et de 2,6% 
(p = 0,003), respectivement). L’exposition personnelle au carbone-suie (moyenne : 8,1 ×10-6/m) 
a été associée à une hausse significative des protéines plasmatiques chez tous les sujets (4,1% 
(p = 0,009) par concentration de 10-5/m de carbone-suie), un effet qui n’a été que légèrement 
associé à l’exposition personnelle aux particules PM2,5 (p = 0,061). Par ailleurs, dans le cadre 
d’une analyse des données recueillies auprès de 88 personnes âgées en santé de trois 
collectivités de l’Utah qui s’étaient prêtées à environ trois séances d’évaluation d’une durée de 
24 heures, Pope et coll. (2004a) ont observé une augmentation significative des protéines C-
réactives (CRP) associées à une concentration de particules PM2,5 de 100 µg/m3 (0,81 (écart-
type de 0,17) mg/dl); cependant, avec l’exclusion du sujet le plus influent, cette relation est 
devenue quatre fois plus faible (0,19 (écart-type de 0,10) mg/dL; p < 0,10). Durant cette étude, 
aucune association avec la viscosité du sang total, les plaquettes ou les nombres d’autres 
cellules sanguines n’a été observée. La concentration moyenne des particules PM2,5 au cours 
d’une période moyenne de 24 heures était de 23,7 ± 20,2 µg/m3. Finalement, dans une étude 
réalisée à Denver, CO par Rabinovitch et coll. 2006 (les détails de cette étude ont été présentés 
dans la Section 14.5.5.2) les augmentations des leucotriènes urinaires E4, un autre marqueur 
d’inflammation, ont été associées à la concentration maximale le matin (6,2% (IC à 95% : 1,9% 
à 10,5%) par concentration de 12 µg/m3 de PM2,5), mais non à la concentration moyenne 
quotidienne de PM2,5 après contrôle des infections des voies respiratoires supérieures 
principalement chez des enfants souffrant d’asthme modéré à grave qui prenaient des 
médicaments pour le contrôler. 

Des effets plus marqués ont été observés chez des sujets déjà aux prises avec la maladie, y 
compris des sujets atteints de diabète, d’obésité et de maladies cardiaques chroniques (MCC). 
Durant l’étude ULTRA (Évaluation des risques et de l’exposition aux particules fines et ultrafines 
présentes dans l’air ambiant) réalisée dans trois villes européennes chez des sujets atteints 
d’une MCC et suivis pendant 6 mois, seulement à Helsinki, en Finlande, les niveaux de CC16 
urinaire (une protéine propre à l’épithélium pulmonaire secrétée dans les voies respiratoires par 
les cellules de Clara non ciliées – un marqueur de lésion pulmonaire) ont été significativement 
associés à une hausse de 10 µg/m3 (moyenne sur une période de 24 heures : 12,7 µg/m3) des 
PM2,5 et à une augmentation de 1 000 n/cm3 des CN0,1–1 (moyenne sur une période de 
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24 heures : 1 390 n/cm3). Des associations avec les PM2,5 ont été observées à une valeur de 
décalage de 2 jours (20,2%(IC à 95% : 6,9% et 33,5%), alors que des associations 
significatives ont été observées avec les CN0,1–1 pour des  décalage de 0 et 3 jours et selon une 
moyenne établie sur une période de 5 jours (15,5% (IC à 95% : 0,001% à 30,9%), 17,4% (IC à 
95% : 3,4% à 31,4%) et 43,2%(IC à 95% : 17,4% à 69,0%), respectivement). Dans d’autres 
analyses, l’association avec les particules PM2,5 a été plus prononcée chez les sujets masculins 
(30,6% (IC à 95% : 14,2% à 47,0%)), les anciens fumeurs (30,6% (IC à 95% : 14,1% à 47,1%)) 
et les sujets aux prises avec un problème respiratoire chronique (27,9% (IC à 95% : 11,9% à 
43,9%)) et avec des effets significatifs semblables pour un décalage de 0 jour ou de 3 jours et 
selon une moyenne établie sur une période de 5 jours. Aucun effet n’a été associé à l’exposition 
aux PUF. Dans le cas des PM2,5, les analyses dans les modèles à deux polluants avec inclusion 
de CO, de NO2, de CN0,01–0,1 ou d’O3 ont eu peu d’effet sur les résultats du modèle fondé sur un 
polluant unique (Timonen et coll., 2004). 

Les sujets atteints de diabète, d’obésité et d’hypertension ont également été désignés comme 
des sous-groupes sensibles dans le cadre d’une étude réalisée auprès de 44 personnes âgées 
de St. Louis, MI qui ont participé à quatre voyages mensuels en groupe à bord d’un bus-navette 
alimenté au diesel. Durant cette étude, la période critique d’établissement des moyennes en ce 
qui concerne les effets sur les niveaux de CRP, d’IL-6 et de globules blancs était des jours et 
non des heures. Bien que les plus fortes associations aient été enregistrées dans les niveaux 
de PM2,5 enregistrés aux stations centrales de mesure, certains de ces effets ont également été 
liés aux niveaux micro environnementaux de PM2,5 et de carbone-suie (moyennes quotidiennes 
de 16 ± 6,0 µg/m3, 9,8 ± 4,5 µg/m3 et 0,900 ± 280 µg/m3, respectivement), de même qu’aux 
niveaux micro environnementaux de NO2, de CO et de O3. Pour l’ensemble des sujets, une 
augmentation de 5,4 µg/m3 du niveau de PM2,5 par rapport au niveau de la semaine précédente 
a été associée à des niveaux élevés de globules blancs (5,5% (IC à 95% : 0,10% à 11%)), mais 
aucun résultat significatif n’a été rapporté en lien avec les niveaux de CRP ou d’IL-6. Chez les 
sujets atteints de diabète, le niveau moyen de PM2,5 sur une période moyenne de 5 jours a été 
associé aux CRP (74% (IC à 95% : 18% à 158%) par concentration de 6,1 µg/m3); des résultats 
positifs significatifs ont également été observés chez les sujets obèses (48% (IC à 95% : 5,3% à 
109%)) et les résultats ont été semblables ou plus faibles pour d’autres périodes de décalage 
ou selon d’autres moyennes mobiles. Chez les sujets atteints de diabète, d’obésité et 
d’hypertension, cette valeur a augmenté à 81% (IC à 95% : 21% à  172%). Des associations 
importantes mais non significatives  ont été observées avec l’IL-6  chez ces sous-groupes de 
sujets. La modification de l’effet selon l’évolution de la maladie n’a pas altéré les nombres de 
globules blancs et aucune modification de l’effet n’a été observée parmi les sujets souffrant 
d’hypertension. Des associations importantes ont par ailleurs été observées chez les sujets 
présentant des niveaux moyens plus élevés de marqueurs inflammatoires. Dans la tranche 
supérieure du 25e percentile, les particules PM2,5 ont été associées à des augmentations des 
moyennes mobiles de l’IL-6, des CRP et des globules blancs sur une période variant entre 1 et 
7 jour, alors qu’aucun effet n’a été observé dans la tranche inférieure du 75e percentile des 
sujets (Dubowsky et coll., 2006). 

Deux études ont analysé les changements survenus avec divers marqueurs : une des études 
concernait les sujets masculins atteints d’une MCC et l’autre un groupe d’hommes en santé 
appartenant à la sûreté de l’État (« state troopers »). Les biomarqueurs touchés par diverses 
mesures de PM (PM2,5, EC, OC, PMA et PUF) chez les sujets masculins atteints d’une MCC 
(Rückerl et coll., 2006) sont reliés aux MCV (p. ex., les CRP (inflammation), le facteur VII (FVII) 
et les prothrombines (les deux cascades de la coagulation), le FvW (l’adhésion plaquettaire) et 
l’ICAM-1 (la dysfonction endothéliale)). Les changements survenus pour certains de ces effets 
(CRP, fvW) ont également été observés chez un groupe d’agents de la sûreté de l’État de la 
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Caroline du Sud plus jeunes et en santé (Riediker et coll., 2004a). Bien que les tailles de 
particules et les périodes de décalage associées à ces changements aient été différentes dans 
les deux études, les deux équipes de chercheurs ont indiqué qu’il existait  des preuves d’effet 
des PM sur les voies d’inflammation et de coagulation; cependant, les données sur les effets 
des PM sur les voies de coagulation étaient moins uniformes (Rϋckerl et coll., 2006). De plus, 
les deux équipes ont avancé l’idée que les particules en mode d’accumulation et celles liées à 
la circulation routière pourraient, par le biais de différents mécanismes, être au cœur des effets 
observés dans leurs études respectives. Les résultats obtenus par les deux groupes portent à 
croire que différents types de particules peuvent agir par l’intermédiaire de mécanismes d’action 
différents, selon leur fraction ou composition.  

Dans l’étude de Rϋckerl et coll. (2006) menée auprès de sujets masculins âgés qui avaient 
participé à 12 visites en clinique au cours d’une période de six mois les concentrations 
moyennes de PUF, de PMA, de particules PM2,5 et de particules PM10 sur une période moyenne 
de 24 heures ont été de 12 602 ± 6 455 n/cm3, 1 593 ± 1 034 n/cm3, 20,0 ± 15,0 µg/m3 et 20,0 ± 
13,0 µg/m3, respectivement. Les augmentation des CRP au-dessus du 90e percentile ont été 
associées aux PM10, aux PMA et aux PUF pour un décalage de 2 jours (OR = 2,2 (IC à 95% : 
1,2 à 3,8) pour une hausse  de 15,2 µg/m3, OR = 3,2 (IC à 95% : 1,7 à 6,0) pour une hausse de 
1 299 n/cm3 et OR = 2,3 (IC à 95% : 1,3 à 3,8) pour une hausse de 10 005 n/cm3, 
respectivement), de même qu’à un décalage de 1 jour et avec une moyenne mobile de  PM10 

sur une période de 5 jours; aucune association n’a toutefois été observée dans les modèles 
linéaires (données non présentées). Les diminutions du FVII ont été associées aux moyennes 
mobiles de particules sur une période de 5 jours (-8,0% (IC à 95%, les valeurs variant entre -
12,4% et -3,4%) pour une augmentation de 12,8 ug/m3), PM2,5 : (-3,5% (IC à 95%, les valeurs 
variant entre -6,4% à -0,4%) pour une augmentation 12,2 ug/m3), PMA : (-4,1% (IC à 
95% :7,9% à -0,3%) pour une augmentation 1 127 n/cm3) et PUF : (-6,6% (IC à 95% : -10,7% à 
-2,3%) pour une augmentation de 6 821 n/cm3), de même qu’à d’autres périodes de décalage 
dans le cas de certaines fractions spécifiques; des résultats semblables ont été signalés en ce 
qui concerne les changements survenus au-dessus du 90e percentile (données non 
présentées). Bien que toutes les fractions granulométriques de PM aient été associées au FvW 
dans les modèles linéaires, il y a eu plus de cas signalés de non linéarité à des valeurs de 
décalage précises pour différentes fractions granulométriques; cependant, plusieurs 
augmentations significatives ont été signalées dans le cas d’une moyenne établie sur une 
période de 5 jours (dans le cas des particules PM2,5 : 5,6% (IC à 95% :-0,5% à 10,8%); dans le 
cas des PMA : 13,5% (IC à 95% : -6,3% à 20,6%) et dans le cas des PUF : 7,8% (IC à 
95% :-1,4% à 14,3%) et à une valeur de décalage de 1 jour dans le cas des particules PM10 
(6,0% (IC à 95%;-0,6% à 11,5%)). Toutes les fractions ont été associées à divers degrés et on 
a observé des augmentations de l’ICAM-1 au-dessus du 90e percentile (dans le cas des 
particules PM10 : OR = 3,4 (IC à 95% : -2,2 à 5,2) à une valeur de décalage de 2 jours; dans le 
cas des particules PM2,5 : OR = 1,8 (IC à 95%, les valeurs variant entre -1,2 à 2,7) à une valeur 
de décalage de 2 jours; dans le cas des PMA : OR = 1,8 (IC à 95%, les valeurs variant entre -
1,2 et 2,8) à une valeur de décalage de 1 jour et dans le cas des PUF : OR = 0,6 (IC à 95% :-
0,4 à 1,0) pour un décalage de 0 jour). Les résultats pour les autres biomarqueurs 
comprenaient des augmentations de la prothrombine 1+2 et de la protéine amyloïde A sérique 
(AAS) supérieures au 90e percentile pour l’ensemble des polluants pour  un décalage de 4 jours 
et aucun ou peu de changements en ce qui concerne les molécules E-sélectine (augmentations 
et diminutions), les enzymes D-dimère (les estimations étant proches de l’unité) et le 
fibrinogène (des diminutions, en général). Les analyses de sensibilité ont indiqué que les effets 
observés dans les modèles linéaires étaient surtout dictés par les sujets qui ne prenaient pas de 
médicaments hypolipémiants; elles ont aussi indiqué que lorsque les données sur les CRP 
étaient stratifiées, les effets étaient plus marqués chez les patients traités aux statines (données 
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non présentées). Le EC et le OC ont tous deux été significativement associés aux diminutions 
du FVII et aux augmentations du FvW et de l’ICAM-1; certaines associations avec le CO et le 
NO2 ont également été observées. 

Durant la seconde étude réalisée chez neuf d’agents de la sûreté de l’État  plus jeunes et suivis 
pendant 4 jours consécutifs, Riediker et coll. (2004a) ont observé une plus forte influence de la 
masse de particules PM2,5 à l’intérieur du véhicule (moyenne quotidienne : 23,0 µg/m3)  
comparativement aux particules PM2,5Diffuseuses de lumière (moyenne quotidienne : 24,1 µg/m3) (la 
tendance contraire a été signalée dans le cas des paramètres reliés à la variabilité de la 
fréquence cardiaque), ce qui indique un rôle certain des PMA (de dimension variant entre 0,1 et 
1,0 µm). Des associations significatives ont été observées entre les augmentations des CRP et 
du fvW et la masse des PM2,5 à l’intérieur du véhicule (risque accru de 31,9% (p < 0,023) et de 
1,8% (p < 0,018) par concentration de 10 µg/m3, respectivement), de même qu’entre les 
augmentations du volume de globules rouges (0,9% (p < 0,045)) et le pourcentage de 
neutrophiles (6,2% (p < 0,036)) et les diminutions du pourcentage de lymphocytes (-10,5% (p < 
0,025)). Les associations avec les PM2,5 ambiantes et les PM2,5 présentes en bordure des 
routes (moyennes quotidiennes de 32,3 et 32,1 µg/m3, respectivement) se sont généralement 
avérées moins prononcées que celles des niveaux à l’intérieur du véhicule (aucune estimation 
numérique n’a été donnée). 

Plusieurs études transversales qui ont utilisé des groupes de données provenant d’études 
longitudinales de grande envergure ont analysé des effets semblables à ceux qui rapportés 
dans les études par panel examinées dans le présent document. Les résultats provenant des 
participants à l’étude ARIC (Atherosclerosis Risk in Communities ou Risque d’athérosclérose 
dans les collectivités), à l’étude normative sur le vieillissement de la population visée par l’AV et 
à l’étude MESA (Multi-ethnic Study of Atherosclerosis ou étude multiethnique de 
l’athérosclérose) ont fourni des preuves additionnelles des effets sur la santé des PM. Parmi les 
sujets sur lesquels a porté la première étude, une augmentation de 12,8 µg/m3 du niveau de 
PM10 a été associée à une diminution du fvW chez les sujets diabétiques (3,93% (écart-type de 
1,80); p < 0,05) et à une diminution du sérum-albumine chez les sujets qui avaient des 
antécédents de MCV (-0,006 g/dL (écart-type de 0,003); p < 0,05). On a observé que 
l’association entre les PM10 et le FVII était en forme de U ce qui, comme l’ont indiqué les 
auteurs, laisse présager un effet de seuil. Des effets ont également été associés à l’exposition à 
l’O3, au CO et au SO2 (Liao et coll., 2005). 

Chez les sujets de l’étude normative sur le vieillissement de la population visée par l’AV, une 
étude longitudinale sur le vieillissement réalisée auprès de personnes âgées initialement en 
santé, Zeka et coll. (2006b) ont signalé des niveaux de fibrinogène (un facteur de coagulation 
sanguine) significativement élevés et une augmentation du taux de sédiments (un marqueur 
d’inflammation) de piridoxine (PN) (moyenne sur une période de 24 heures : 27 160 ± 
15 851 n/cm3) et de carbone-suie (moyenne sur une période de 24 heures : 0,77 ± 0,63 ng/m3) 
suivant des moyennes mobiles de 4 heures, 1 semaine et 4 semaines. Les augmentations de 
fibrinogène ont été associées à une variation de 15 851 n/cm3 du nombre de PN (4,19% (IC à 
95% : 2,04 à 6,34%) et 2,14% (IC à 95% : 0,05 à 4,23%) en ce qui concerne des moyennes 
mobiles de 48 heures et de 1 semaine, respectivement) et à un changement de 0,63 ng/m3 de 
la teneur en carbone-suie (1,78% (IC à 95% : 0,19 à 3,36%) pour une moyenne mobile de 4 
semaines). Des associations significatives avec le taux de sédiments de chacun des agents 
polluants n’ont été observées qu’avec une moyenne mobile de 4 semaines (43,65% (IC à 95% : 
15,47 à 71,83%) et 21,65% (IC à 95% : 1,48 à 41,82%) pour ce qui est des PN et du carbone-
suie, respectivement). Les associations avec les particules PM2,5 (moyenne sur une période de 
24 heures : 11,16 ± 7,94 µg/m3) ont été moins prononcées et significatives seulement dans le 
cas du taux sédiments (24,93% (IC à 95% : 0,58 à 49,18%) par augmentation de 7,95 µg/m3, 
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suivant une moyenne mobile de 4 semaines) et les associations avec les sulfates n’ont été que 
suggestives. Les analyses de la modification des effets ont fourni des preuves non significatives 
que l’âge, un IMC élevé, un génotype GSTM1 nul et l’absence de traitement aux statines 
pouvaient contribuer à l’apparition de niveaux accrus de marqueurs. Dans l’ensemble, les 
auteurs ont conclu que ces résultats indiquaient une plus grande toxicité des particules liées à 
la circulation routière (PN, carbone-suie) par rapport aux autres particules (PM2,5, sulfates). 

En ce qui concerne les participants à l’étude américaine MESA réalisée à l’échelle des États-
Unis, aucune association  significative entre les CRP et les particules PM2,5 n’a été observée 
chez plus de 5 000 sujets en santé dans huit villes américaines pour des valeurs de décalage 
multiples (entre 1 et 60 jours) selon plusieurs analyses (linéaires; logistiques; stratifiées selon la 
saison, l’âge, le sexe, la race/l’origine ethnique, le niveau de scolarité, l’état de santé 
autodéclaré ou les conditions pathologiques préexistantes; stratifiées par d’autres facteurs qui 
exercent une influence sur les CRP, ou utilisant d’autres mesures de l’exposition). La médiane 
des concentrations cumulatives moyennes de PM2,5 a varié entre 14,3 et 15,9 µg/m3 pour un 
décalage de 1 jour jusqu’aux 60 jours précédents. Aucune association n’a été observée entre 
les PM10 et les CRP ou entre les PM2,5 et l’IL-6 (données non présentées) (Diez-Roux et coll., 
2006). 

Enfin, durant une étude transversale réalisée dans une seule ville, des associations 
significatives ont été observées entre les marqueurs du lavage nasal et l’exposition personnelle 
aux PM2,5 (moyenne : 30,4 ± 25,1 µg/m3) chez un groupe de 41 enfants asthmatiques parisiens 
(augmentations des éosinophiles (p < 0,05) et des marqueurs d’exsudation (urée (p < 0,01), 
albumine (p < 0,01) et alpha 1 antitrypsine (p < 0,05)). Aucun résultant significatif n’a été signalé 
chez les enfants en santé (n = 44; exposition personnelle moyenne aux PM2,5 : 
42,4 ± 63,4 µg/m3) et aucune association significative n’a été observée au chapitre des PM10 

présentes dans l’air ambiant dans un groupe ou dans l’autre (concentration moyenne pour les 
deux jours avant le lavage : 21,9 ± 7,9 µg/m3 et 24,0 ± 8,2 µg/m3, pour ce qui est des enfants 
asthmatiques et des enfants en santé, respectivement) (Nikasinovic et coll., 2006).  

14.5.5.4 Effets cardiovasculaires 

Certains mécanismes relatifs aux effets des polluants atmosphériques sur les problèmes au 
niveau cardiovasculaire ont été proposés, y compris les changements qui surviennent au niveau 
du système nerveux autonome, les changements qui surviennent sur le plan des tissus 
myocardiques, comme un dommage, l’ischémie ou l’hypertrophie, et les changements  de la 
vulnérabilité qui prédisposent les gens aux arythmies ou à l’ischémie (Zareba et coll., 2001). 
Plusieurs effets ont été étudiés dans la littérature récente, incluant la fréquence cardiaque et la 
pression artérielle, de même que la VFC, le rythme cardiaque, les décharges de défibrillateurs 
cardioverteurs implantés (DCI) et la dilatation de l’artère brachiale. 

Parmi les études publiées depuis celles évaluées dans la US EPA 2004 PM AQCD, les 
arythmies ont été mesurées à l’aide d’enregistrements des décharges de DCI et de lectures 
d’ECG (mesures de la vulnérabilité myocardique) dans un certain nombre d’études. 

L’utilisation de décharges de DCI (qui détectent les arythmies) a été étudiée de façon 
longitudinale et au moyen d’analyse de cas croisé afin d’analyser les effets de la pollution 
atmosphérique sur les fonctions cardiovasculaires. Aucune association entre les agents 
polluants et les décharges de DCI n’a été rapportée dans deux études connexes réalisées à 
Vancouver, C.-B. Dans la première étude (Vedal et coll., 2004), les données sur les décharges 
de DCI ont été recueillies pendant 4 ans sur une cinquantaine de sujets. Le niveau moyen 
quotidien de PM10 était de 12,9 ± 5,6 µg/m3. Aucune association n’a été observée entre les PM10 
et les décharges de DIC dans l’analyse principale, dans d’autres analyses limitées à des sujets 
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qui ont vécu 2 ou 3 épisodes d’arythmie ou plus ou après stratification des données selon la 
saison (les données numériques n’ont pas été présentées). Dans le rapport complémentaire, 
qui a bénéficié d’un plus grand nombre de mesures des polluants (plus grand nombre 
d’appareils de mesure par agent polluant et plus grand nombre de polluants), l’équivalent 
d’approximativement 10 mois de données sur les décharges de DCI ont été recueillies auprès 
de 34 sujets. Les concentrations quotidiennes moyennes de PM2,5 et PM10, de EC et de OC 
atteignaient respectivement 8,2 ± 10,7 µg/m3, 13,3 ± 4,9 µg/m3, 0,8 ± 1,4 µg/m3 et 4,5 ± 
9,8 µg/m3. Aucune association significative avec les décharges de DCI n’a été observée (les 
données numériques n’ont pas été présentées); cependant, les estimations estivales du EC et 
du OC ont été positives, contrairement aux estimations négatives mesurées durant l’hiver. Ce 
profil n’a pas été observé dans le cas des PM10 ou des PM2,5 (Rich et coll., 2004). 

Aux États-Unis, une étude réalisée à St. Louis, MO auprès de 56 sujets qui avaient fait l’objet 
d’un suivi pendant environ un an et demi a révélé une association positive non significative 
entre une augmentation de 0,5 µg/m3 du EC et l’arythmie ventriculaire (OR = 1,18 (IC à 95% : 
0,93 à 1,50)) avec une moyenne mobile de 24 heures. Des associations similaires mais moins 
prononcées ont été observées avec des moyennes mobiles de 6, 12 et 48 heures. Les 
associations avec les PM2,5 (OR < 1) et le OC (OR > 1) se sont avérées non significatives. Les 
concentrations moyennes de PM2,5, de EC et de OC sur une période moyenne de 24 heures ont 
été de 16,2, 0,6 et 4,0 µg/m3, respectivement. Les auteurs ont présenté des résultats positifs 
mais non significatifs en ce qui touche le NO2, des résultats significatifs pour le SO2 et aucun 
accroissement du niveau de risque en ce qui concerne le CO ou l’ozone (Rich et coll., 2006b).  

Dans deux analyses menées à Boston (n = 203, concentration moyenne de particules PM2,5 sur 
une période moyenne de deux jours de 10,3 µg/m3 et n = 4, concentrations moyennes 
quotidiennes et horaires de particules PM2,5 de 9,8 et 9,2 µg/m3, respectivement), le risque 
d’arythmie ventriculaire mesuré par la décharge d’un DCI a été accru avec l’augmentation du 
quintile d’exposition aux PM2,5 présentes dans l’air ambiant. Ces études impliquaient le suivi 
d’un groupe de sujets entre 1995 et 2002. Des associations significatives n’ont été observées 
qu’aux quintiles supérieurs et des effets plus marqués ont été rapportés lorsqu’un épisode 
d’arythmie était survenu au cours des trois jours précédents. Dans l’une des deux études, une 
augmentation de 6,9 µg/m3 de la concentration des PM2,5 a été associée à un RR de 1,60 (IC à 
95% : 1,30 à 1,96) lorsqu’un épisode d’arythmie était survenu au cours des trois jours 
précédents (Dockery et coll., 2005), alors que dans une deuxième étude, les probabilités que le 
même événement se reproduise étaient de 1,32 (IC à 95% : 1,04 à 1,69) pour une 
augmentation de 7,8 µg/m3 de la concentration des PM2,5 (Rich et coll., 2005). Un effet 
semblable associé à une augmentation de 0,74 µg/m3 de la concentration de carbone-suie a été 
observé dans la première étude (RR = 1,74 (IC à 95% : 1,28 à 2,37)), alors qu’aucune 
association n’a été observée dans la deuxième étude. Les polluants gazeux (O3, CO et NO2) 
ont par ailleurs également été associés aux arythmies ventriculaires dans les deux études. 
Durant une analyse ultérieure des mêmes données, des associations positives mais non 
significatives ont été observés avec des épisodes de fibrillation auriculaire paroxystique pour 
des décalages de 0 heure et de 0 à 23 heures (OR = 1,41 (IC à 95% : 0,82 à 2,42) pour une 
augmentation de 9,4 µg/m3 des PM2,5 et OR = 1,13 (IC à 95% : 0,63 à 2,03) pour une 
augmentation de 7,8 µg/m3 des PM2,5, respectivement). Les associations avec le carbone-suie 
se sont avérées plus faibles et non significatives. Le seul agent polluant associé à la fibrillation 
auriculaire paroxystique était l’ozone pour un décalage de 0 heure (Rich et coll., 2006a). 

Les données sur les épisodes d’arythmie peuvent également être recueillies à partir de lectures 
d’ECG. Durant une étude réalisée au sein d’un groupe de 57 hommes âgés atteints d’une MCC, 
résidant à Erfurt en Allemagne (6 enregistrements mensuels mesurés sur une période de 24 
heures chez chacun des sujets), l’augmentation des cas de tachycardie supraventriculaire a été 
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plus fortement associée aux niveaux élevés de PUF, de PMA et de PM2,5 (moyennes sur une 
période de 24 heures de 12 602 ± 6 455 n/cm3, 1 593 ± 1 034 n/cm3 et 20,0 ± 15,0 µg/m3, 
respectivement) que les changements au niveau de la tachycardie ventriculaire. Des 
augmentations significatives (changement de pourcentage des MG à l’aide de la régression 
linéaire) des cas de tachycardie ventriculaire ont été associées à des augmentations de 
concentration des trois polluants trois jours avant les lectures d’ECG (11,5% (IC à 95% : 2,1% à 
21,8%) par augmentation de PUF de 10 005 n/cm3, 12,2% (IC à 95% : 3,8% à 21,2%) pour une 
augmentation de PMA de 1 299 n/cm3 et de 6,9% (IC à 95% :  1,8% à  12,3%) pour une 
augmentation de PM2,5 de 16,4 µg/m3, respectivement). Par contre, des associations 
significatives (le RR faisant appel à une régression de Poisson) entre ces polluants et la 
tachycardie supraventriculaire ont été signalées pour la plupart des périodes de décalage et 
elles ont été les plus marquées en ce qui concerne les changements de concentration de PUF 
et de PM2,5 entre 48 et 71 heures avant les lectures d’ECG (RR = 1,73 (IC à 95% : 1,26 à 2,37) 
et RR = 1,31 (IC à 95% : 1,08 à 1,58) pour une augmentation de 10 005 n/cm3 et 16,4 µg/m3, 
respectivement), de même que les changements de concentration des PMA suivant une 
moyenne mobile de 5 jours (RR = 2,05 (IC à 95% : 1,41 à 2,97) par augmentation de 
1 299 n/cm3). Un nombre moins élevé d’effets ont été observés dans le cas des polluants 
gazeux (NO, NO2, CO et SO2) (Berger et coll., 2006). 

L’ectopie (des battements de cœur supplémentaires) peut mener à des arythmies. À Vancouver 
(Colombie-Britannique), une étude réalisée par Ebelt et coll. (2005) au sein d’un groupe de 
sujets de atteints d’une MPOC a révélé une association significative entre les augmentations 
importantes de la transformation du logarithme naturel des battements de cœur 
supraventriculaires (Ln-BCSV) aux et l’exposition aux PM2,5 présentes dans l’air ambiant avec 
ou sans sulfate (0,20 bph (IC à 95% : 0,02 à 0,37 bph) pour une augmentation  de 4,4 µg/m3 et 
de 0,20 bph (IC à 95% : 0,02 à 0,37 bph) pour chaque augmentation de 3,4 µg/m3, 
respectivement) ainsi qu’aux PM10  (0,27 bph (IC à 95%, les valeurs variant entre 0,03 et 0,52 
bph) pour une hausse de 6,5 µg/m3). Une augmentation de 5,8 µg/m3 de la concentration des 
PM2,5 a également été faiblement associé à un Ln-BCSV accru (0,20 bph (IC à 95% : 0,00 à 
0,40 bph)). Aucune association significative n’a été observée au niveau des concentrations 
ambiantes de PM10,  de PM10–2,5 ou de PM2,5 avec ou sans sulfate, de l’exposition estimée aux 
particules PM10 et aux PM10–2,5 présentes dans l’air ambiant, de l’exposition mesurée au sulfate 
présent dans l’air ambiant, de l’exposition personnelle aux PM2,5 mesurée ou de l’exposition 
estimée aux PM2,5 non présentes dans l’air ambiant (détails de l’étude présentés dans la 
Section 14.5.5.2). 

L’ectopie a également été évaluée dans le cadre de deux autres études. Sarnat et coll. (2006c) 
ont réalisé la première au sein d’un groupe de sujets de Steubenville, OH qui se sont prêtés à 
une ou deux séances de prélèvement d’échantillons pendant 12 semaines. Une hausse de 10 
µg/m3 de la concentration de PM2,5 avec une moyenne mobile de 5 jours (concentration 
moyenne sur une période de 24 heures : 19,6 ± 10,4 µg/m3) y a été significativement  associé à 
l’ectopie supraventriculaire, mais non à l’ectopie ventriculaire. Cet effet était marginal dans 
l’analyse principale, mais il est devenu significatif lorsque la fréquence cardiaque a été prise en 
compte (OR = 1,48 (IC à 95%, les valeurs variant entre 1,02 et 21,5)). L’association s’est 
avérée plus forte chez les sujets souffrant d’hypertension (OR = 1,88 (IC à 95% : 1,21 à 2,92)) 
et chez ceux qui ont plus d’activité ectopique (taux d’ectopie supraventriculaire supérieurs à la 
moyenne) (OR = 1,99 (IC à 95% : 1,20 à 3,29)), de même que chez les sujets non atteints de 
bronchite ou d’asthme ou chez les sujets qui avaient déjà subi un infarctus du myocarde 
(IM);les résultats chez ces derniers groupes sont toutefois demeurés non significatifs. Des effets 
plus marqués ont été observés avec une concentration moyenne établie sur une période de 5 
jours qu’avec la concentration moyenne quotidienne de particules PM2,5. Les expositions à l’EC, 
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au NO2, au SO2 et au CO n’ont été associées à aucun effet, mais des effets significatifs ont été 
associés aux ions SO4

2- et à l’O3. La deuxième étude réalisée par Riediker et coll. (2004a) 
auprès d’agents masculins de la sûreté de l’État en santé a révélé une association entre les 
PM2,5diffuseuses de lumière et les augmentations des battements ectopiques ventriculaires et 
supraventriculaires (19,1%, p = 0,045 et 23,0%, p = 0,014, respectivement, pour une hausse de 
10 µg/m3) (les détails de l’étude ont été présentés dans la section 14.5.5.3). 

Les perturbations du rythme cardiaque peuvent contribuer à un décès prématuré d’origine 
cardiovasculaire (Spooner et coll., 2001). Un ECG mesure les changements de tension dans le 
temps (la dépolarisation/repolarisation du cœur) qui peuvent être divisés en schémas distincts 
de vagues et d’intervalles. Deux approches ont été utilisées pour analyser les effets des PM sur 
les changements observables dans ces schémas. Une approche caractérise le schéma des 
vagues, en mesurant le substrat ou la vulnérabilité myocardique (amplitude, magnitude et pente 
des vagues); les changements observables des dépressions du segment ST peuvent résulter 
d’un IM, d’une inflammation, d’une combinaison des deux ou d’une ischémie. Dans la deuxième 
approche, les changements dans la durée et les variations de la fréquence cardiaque (VFC) (le 
système nerveux autonome) sont investigués. On a avancé l’idée que  des changements des 
VFC pouvaient être un signe annonciateur d’arythmies et d’un risque accru de mort subite 
d’origine cardiaque (Tsuji et coll., 1996; Stone et Godleski, 1999; Elder et Oberdoster, 2006; 
Tapanainen et coll., 2002; Tsuji et coll., 1996; Park et coll., 2006). 

Diverses fractions granulométriques des PM ont été associées à différentes mesures de 
dépolarisation/repolarisation du cœur. Dans une étude récente réalisée auprès de 28 résidents 
de Boston (MA) soumis à une évaluation une fois par semaine pendant 12 semaines, des 
dépressions significatives du segment ST ont été associées au carbone-suie, mais non aux 
PM2,5 (les concentrations moyennes sur une période de 5 heures étaient de 1,28 et 9,5 µg/m3, 
respectivement). Le résultat le plus important a été observé durant une période de repos après 
que les sujets aient terminé un exercice de 5 minutes pour un décalage de 5 heures (-0,11 mm 
(IC à 95% : -0,18 à -0,05 mm) par augmentation de 1,59 µg/m3 de la concentration du carbone-
suie) et  de 12 heures (-0,07 mm (IC à 95% : -0,14 à -0,01 mm) par augmentation de 
0,89 µg/m3 de carbone-suie). En revanche, la dépression du segment ST n’a pas été associée 
à une exposition aux polluants gazeux (Gold et coll., 2005).  

Le projet ULTRA est une étude multicentrique réalisée au cours d’une période de 6 mois à  
l’hiver et au printemps de 1998-1999. Ce projet comportait trois études de panel simultanées 
auprès de groupes de sujets localisés à Amsterdam, aux Pays-Bas, à Erfurt, en Allemagne, et à 
Helsinki, en Finlande. Durant cette période, des personnes âgées atteintes d’une MCC ont fait 
l’objet d’un suivi à toutes les 2 semaines. Les données sur certains problèmes de santé étaient 
disponibles pour l’ensemble des trois villes, alors que d’autres ne l’étaient pas; par conséquent, 
les effets mesurés ont été présentés comme des résultats touchant une ville en particulier.  

Dans une étude (n = 5), seules les données provenant d’Helsinki ont été évaluées en raison de 
la quantité limitée de données sur la dépression du segment ST enregistrées dans les deux 
autres villes. Un risque accru de dépression du segment ST supérieure à 0,1 mV a été associé 
à une hausse de 1 000 n/cm3 des PMA (OR = 3,29 (IC à 95% : 1,57 à 6,92), à  une 
augmentation de 10 000 n/cm3 de CN0,01–0,1 (OR = 3,14 (IC à 95% : 1,56 à 6,32) et à une 
augmentation de 10 µg/m3 des PM2,5 (OR = 2,84 (IC à 95% : 1,42 à 5,66) pour un décalage de 
2 jours. Les concentrations quotidiennes moyennes de CN0,01–0,1, de PMA, de PM1 et de PM2,5 
étaient respectivement de 14 890 n/cm3, 1 200 n/cm3, 7,0 µg/m3 et 10,6 µg/m3. Après 
stratification des données, les associations pour un décalage de 2 jours avec les CN0,01–0,1 
étaient été plus fortes chez les femmes et les sujets n’ayant aucun antécédent d’IM après 
exclusion des sujets présentant un bloc de branche gauche, une hypertrophie ventriculaire 
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gauche ou un infarcissement antérolatéral. En revanche, les associations pour un décalage de 
2 jours avec les PM2,5 ont été plus fortes chez les hommes, chez les individus avec des 
antécédents d’IM et chez ceux qui ne prenaient pas de bêta-bloquants, après exclusion des 
sujets présentant un bloc de branche gauche, une hypertrophie ventriculaire gauche ou un 
infarcissement antérolatéral,. Dans les modèles à deux polluants impliquant diverses fractions 
de PM, des associations significatives ont généralement été observées, les auteurs présentant 
des associations indépendantes au chapitre des particules PM2,5 et des CN0,01–0,1 lorsque 
modélisées ensemble et des indications donnent à penser que les résultats ont été plus 
robustes pour les PM1 et le CN0,1–1. Des risques accrus et significatifs de dépressions du 
segment ST ont également été associés au NO2 et au CO (Pekkanen et coll., 2002). 

Dans une étude distincte réalisée à Erfurt, des changements  de la repolarisation ont été 
observés chez les sujets masculins atteints d’une maladie cardiaque chronique (n = 56) en lien 
avec l’exposition aux PM. Il n’existait aucun modèle cohérent de décalage entre les divers effets 
ou entre les divers polluants, à l’exception d’un effet  plus marqué des PM2,5 à des valeurs de 
décalage de 0 à 5 heures avant la prise de mesures par ECG et ce, pour l’ensemble des effets 
mesurés. Les augmentations de la variabilité de la complexité des oscillations de l’onde T se 
sont avérés similaires pour le EC et le OC (moyennes sur une période de 24 heures : 2,6 ± 
2,4 µg/m3 et 1,5 ± 0,6 µg/m3, respectivement) et des associations significatives ont été 
observées pour chacun des polluants pour des décalages variant entre 12 et 17 heures et entre 
0 et 23 heures. La tendance  dans le changement de pourcentage de la complexité des 
oscillations de l’onde T n’a toutefois pas toujours été uniforme et les effets ont rarement été 
positifs et significatifs (ils ne l’ont été que dans le cas des PUF pour un décalage variant entre 
18 et 23 heures et dans le cas des PM2,5 à pour un décalage variant entre 0 et 5 heures). Une 
variation de 16,4 µg/m3 de la concentration de PM2,5 (moyenne sur une période de 24 heures : 
20,0 ± 15,0 µg/m3) a été plus fortement associée aux dépressions de l’amplitude de l’onde T 
qu’aux variations de 1 299 n/cm3 des PMA ou de 10 005 n/cm3 des PUF (moyennes sur une 
période de 24 heures de 1 593 ± 1 034 n/cm3 et 12 602 ± 6 455 n/cm3, respectivement) à une 
valeur de décalage variant entre 0 et 5 heures (-6,46 µV (IC à 95% : -10,88 à -2,04 µV); -5,54 
µV (IC à 95% : -9,51 à -1,57 µV) et -5,91 µV (IC à 95% : -9,80 à -2,01 µV), respectivement). Les 
résultats n’ont pas révélé un profil semblable aux autres valeurs de décalage. Les 
augmentations les plus prononcées et les plus significatives de l’intervalle QT corrigé (QTc) ont 
été associées à une augmentation de 0,7 µg/m3 du OC (5,79 ms (IC à 95% : 1,38 à 0,19 ms) 
pour un décalage variant entre 0 et 23 heures). Ces auteurs corroborent ainsi les résultats  
d’une étude antérieure qui soutiennent l’hypothèse voulant que  les divers effets observés de 
différentes fractions granulométriques de PM puissent impliquer différents mécanismes d’action 
des PM au niveau  de la repolarisation (Brook et coll., 2004; Henneberger et coll., 2005). Il est 
question d’autres études des paramètres de repolarisation dans la Section 14.5.7. 

D’autres études ont présenté les résultats obtenus dans l’ensemble des trois villes. Les 
moyennes des concentrations moyennes quotidiennes de PUF, de PMA et de particules PM2,5 
ont varié entre 17 041 et 21 124 n/cm3, 1 390 et 2 131 n/cm3 et 12,7 et 23,1 µg/m3, 
respectivement. Les tensions artérielles systolique et diastolique (en position couchée ou 
debout) ont diminué, la plupart du temps de façon significative, lorsque l’on considérait une 
augmentation de 10 µg/m3 de particules PM2,5, de 1 000 n/cm3 des PMA et de 10 000 n/cm3 des 
PUF et que les données des trois villes étaient regroupées. Les plus fortes baisses ont été 
observées avec une concentration moyenne établie sur 5 jours (-0,72 mm Hg (IC à 95% : -1,92 
à 0,49 mm Hg); -1,11 mm Hg (IC à 95% : -2,12 à -0,09 mm Hg) et -0,36 mm Hg (IC à 95% : -
0,99 à 0,27 mm Hg), respectivement) en ce qui concerne la tension artérielle systolique en 
position couchée. Les diminutions de la pression artérielle diastolique en position couchée ont 
été de -0,70 mm Hg (IC à 95% : -1,38 à -0,02 mm Hg); -0,95 mm Hg (IC à 95% : -1,53 à -
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0,37 mm Hg) et -0,39 mm Hg (IC à 5% : -0,75 à -0,03 mm Hg), respectivement. Ces effets 
étaient plus prononcés chez les sujets ayant déjà connu un épisode d’IM que chez les sujets qui 
n’en avaient jamais connu. À Amsterdam, la diminution de la fréquence cardiaque n’a été 
significativement reliée aux PMA que pour un décalage de 2 jours, bien que de légères 
diminutions à la même période de décalage aient été associées aux PMA et aux PUF dans 
toutes les données regroupées. Peu d’effets ont été associés au CO ou au SO2 et encore moins 
au NO2 (Ibald-Mulli et coll., 2004). L’orientation et l’importance des changements survenus sur 
le plan de la VFC associés à des concentrations de 10 µg/m3 de PM2,5 de et de 10 000 n/cm3 de 
PMA ont varié d’une ville à l’autre, mais dans chaque ville et dans les résultats regroupés, des 
effets significatifs ont été mesurés à des concentrations de PUF de 10 000 n/cm3 pour les 
paramètres connexes de la haute fréquence cardiaque normalisée (Hfnu) (HFC/[HFC+BFC]) à 
un décalage de 2 jours et pour la BFC/HFC à des décalages de 1, 2 et 3 jours et suivant une 
moyenne mobile établie sur une période de 5 jours. Les estimations regroupées pour un 
décalage de 2 jours ont été de 2,9% (IC à 95% : 1,5% à 4,2%) et -13,5% (IC à 95% : -20,1 % à 
-7,0%), respectivement. La diminution des écarts types des intervalles entre les battements 
normaux (SDNN), de la HFC et de la BFC/HFC a également été associée au NO2 et au CO 
(Timonen et coll., 2006). 

Plusieurs études ont analysé les effets de la pollution atmosphérique sur le temps et les 
variations de la fréquence cardiaque. Certaines de ces études ont identifié d’autres groupes 
vulnérables. Dans une étude menée par Ebelt et coll. (2005) auprès d’un groupe de sujets 
atteints d’une MPOC de Vancouver (Colombie-Britannique), les diminutions des SDNN et des 
écarts types des différences entre deux battements successifs (RMSSD) ont été associées de 
façon non significative aux concentrations mesurées et aux expositions estimées aux fractions 
granulométriques des PM présentes et non-présentes dans l’air ambiant (les détails de l’étude 
sont présentés dans la Section 14.5.5.2). Les seules associations significatives qui ont été 
rapportées concernaient les diminutions des RMSSD associés à la concentration des PM10 
présentes dans l’air ambiant (-2,24 ms (IC à 95% : -4,27 à -0,21 ms) par concentration de 
7 µg/m3) et l’exposition estimée aux PM2,5 ne comportant pas de sulfate présentes dans l’air 
ambiant (IC à 95% : -2,90 ms (IC à 95% -5,55 à -0,25 ms) par hausse de 4,2 µg/m3) 

Dans une étude réalisée auprès de 28 résidents âgés de Boston, MA qui ont été soumis à un 
examen une fois par semaine pendant une période maximale de 12 semaines, les expositions 
au carbone-suie (IIQ sur une période de 24 heures de 0,5 µg/m3; IIQ sur une période de 
1 heure de 0,7 µg/m3) et aux particules PM2,5 (IIQ sur une période de 24 heures de 13 µg/m3; 
IIQ sur une période de 1 heure de 10 µg/m3) ont été associées aux diminutions des mesures de 
la VFC. Un IIQ du carbone-suie sur une période de 1 heure a été associé aux diminutions des 
SDNN (-4,6% (IC à 95% : -2,0% à -7,2%)) et une moyenne de l’IIQ sur une période de 
24 heures a quant à elle été associée aux diminutions des variables SDNN, RMSSD et pNN50 
(-5,1% (IC à 95% : -1,5% et -8,6%), -10,1% (IC à 95% : -2,4% à -17,2%) et -16,9% (IC à 95% :  
-6,0% à -26,6%), respectivement). Bien que les diminutions de la VFC aient été associées aux 
concentrations horaires de particules PM2,5, les seuls effets significatifs mesurés concernaient 
l’associations entre une augmentation 10 µg/m3 pendant une période de 24 heures et des 
diminutions de -10,1% (IC à 95%, les valeurs variant entre -2,8% à -16.9%) des RMSSD et de -
12,7% (IC à 95% : -1,6% à -22,5%) de la variable pNN50. Un effet plus considérable a été 
observé entre la concentration moyenne de carbone-suie sur une période de 24 heures et les 
SDNN chez les sujets qui avaient déjà vécu un épisode d’IM (-12,7% (IC à 95% : -5,7% à -
19,25%) par concentration de 0,5 µg/m3 de carbone-suie). Des associations de moindre 
importance ont été observées avec les polluants gazeux. Bien que les associations avec le CO 
aient suivi une tendance similaire à celle du carbone-suie, seules les associations avec le 
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carbone-suie sont demeurées significatives dans le modèle à deux polluants (Schwartz et coll., 
2005a).  

Dans une étude réalisée à Atlanta, GA, les résultats mesurés chez les sujets atteints d’une 
MPOC (n = 18) et chez ceux qui avaient récemment vécu un épisode d’IM (n = 12) se sont 
révélés contradictoires. Les sujets de cette étude avaient participé à une ou deux séances de 
sept jours consécutifs à l’automne ou au printemps. Les concentrations moyennes de PM2,5 et 
d’EC sur une période de 24 heures étaient de 17,8 et de 2,3 µg/m3, respectivement. L’analyse 
des résultats a révélé une association non significative entre les niveaux de PM2,5 d’une heure, 
de 4 heures et de 24 heures et la diminution des SDNN chez les individus qui avaient déjà vécu 
un épisode d’IM. Des associations significatives ont toutefois été rapportées chez les sujets 
atteints d’une MPOC (5,07% (IC à 95% : 0,01% à 10,38%) et 8,29% (IC à 95% : 1,71% à 
15,30%) pour des augmentations de 10,66 et 11,65 µg/m3 des concentrations de PM2,5 pour 
une période d’une et de quatre heures, respectivement). Des diminutions non significatives des 
autres paramètres de VFC ont été associées aux PM2,5, mais la seule autre association 
significative concernait l’augmentation de la BFC chez les sujets atteints d’une MPOC (35,88% 
(IC à 95% :  6,79% à 72,90%) par augmentation  de 11,65 µg/m3 des PM2,5 établie sur une 
période de 4 heures).  La modification des effets par l’usage de médicaments a également eu 
des conséquences contraires dans ces groupes, avec des diminutions des SDNN associées à 
la concentration de PM2,5 mesurée sur une période de 4 heures chez les sujets qui prenaient 
des bêta-bloquants (principalement ceux atteints d’une MPOC; -7,3% (IC à 95% : -13,8% 
à -0,35%) et des augmentations des SDNN associées à la concentration de particules PM2,5  
sur une période de 4 heures chez les sujets qui prenaient des substances sympathomimétiques 
(principalement chez ceux qui avaient déjà vécu un épisode d’IM; données non présentées). 
Aucune modification d’effets n’a été rapportée avec les médicaments pris par les deux groupes 
de sujets (données non présentées). Pour l’ensemble des sujets, le VEMS de base a modifié 
l’association entre les agents polluants. Une hausse de 10,6 µg/m3 de la concentration des 
PM2,5 établie sur une période de 4 heures a été associé à une diminution non significative des 
SDNN chez les sujets dans le 90e percentile du VEMS, mais une augmentation significative des 
SDNN a été observée chez ceux dans le 10e percentile (10,2% (IC à 95% : 3,8% à 17,0%)). En 
revanche, une augmentation de 1,7 µg/m3 de la concentration d’EC établie sur une période de 
4 heures a été associée à une diminution des SDNN chez les sujets du 90e percentile du VEMS 
(-3,95% (IC à 95% : -7,4% à -0,3%)), mais aussi à une augmentation non significative des 
SDNN dans le 10e percentile. Des associations importantes ont par ailleurs été observées avec 
le NO2, mais pas avec les autres gaz, ni l’EC (Wheeler et coll., 2006).  

Durant une deuxième étude Luttmann-Gibson et coll. (2006) se sont penchés sur la modification 
des effets en fonction de la prise de médicaments chez 32 sujets âgés de Steubenville, OH. Les 
participants de cette étude ont fait l’objet d’une évaluation à chaque semaine, durant l’été et 
l’automne et des effets plus marqués ont été observés chez les sujets « plus en forme » (c.-à-d. 
chez ceux qui ne souffraient pas d’hypertension ou ceux qui ne prenaient pas de médicaments). 
Pour l’ensemble des sujets, une hausse des PM2,5  de 13,4 µg/m3 pour un décalage de 1 jour a 
été associé à des diminutions significatives des RMSSD, des SDNN, de la HFC et de la BFC. 
Des résultats semblables ont été signalés pour des périodes de décalage plus courtes (entre 4 
et 72 h). Chez les sujets souffrant d’hypertension, l’association avec les RMSSD était de -2,0% 
(IC à 95% : -8,5% à 4,8%) et chez les sujets ne souffrant pas d’hypertension, de -17,8% (IC à 
95% : -25,8% à -8,9%) avec  p= 0,002. Aucune modification d‘effets n’a été observée au 
chapitre de la coronaropathie ou de l’ICC. Aucune diminution significative des RMSSD n’a été 
associée aux  PM2,5 chez les sujets qui prenaient des bêta-bloquants ou des statines, mais chez 
ceux qui ne prenaient pas ces médicaments, des diminutions significatives ont été mesurées 
(-10,0% (IC à 95% : -16,0% à -3,4%) et -8,4% (IC à 95% : -14,4% à -2,0%), respectivement). 



 

300 

Évaluation scientifique canadienne du smog - Volume 2: Effets sur la santé 

Dans les deux groupes, les valeurs p concernant l’interaction étaient respectivement de 0,03 et 
0,15. La concentration moyenne de PM2,5 au cours d’une période moyenne de 24 heures était 
de 19,7 µg/m3. Des associations avec les ions SO4

2-, mais pas avec l’EC, le NO2, le SO2 ou 
l’O3, ont également été observées. Les auteurs ont soutenu que la petite taille de l’échantillon 
pouvait avoir rendu difficile la mise en évidence d’effets véritables et que de détecter un effet de 
la pollution atmosphérique parmi d’autres influences (p. ex., l’usage de médicaments) pouvait 
s’avérer difficile. 

Durant une étude réalisée dans deux villes de la Coachella Valley, CA, sur un groupe de 19 
sujets âgés atteints d’une MCC  et qui avaient participé à un maximum de 12 séances 
hebdomadaires de surveillance par ECG pendant une période de 24 heures, des diminutions 
importantes des SDNN, de l’ITRI (index triangulaire) et de la puissance totale ont été associées 
aux PM10 et aux PM10–2,5 présentes dans l’air ambiant, tandis que des diminutions non 
significatives ont été associées aux expositions aux PM2,5. Des associations significatives ont 
par ailleurs été observées à des périodes de 2, 4, 6 et 8 heures, mais pas à des moyennes 
mobiles de 24 heures. Les plus fortes diminutions des changements des PM10  associés aux 

SDNN et aux SDANN ont été observées avec une moyenne mobile de 6 heures (-1,45% (écart-
type de 0,54%), p = 0,008 et -1,80% (écart-type de 0,738%), p = 0,016, pour une augmentation 
de 10 µg/m3) et la plus forte diminution de l’ITRI a été observée avec une moyenne mobile de 
8 heures (-1,46% (écart-type de 0,563%), p = 0,011). Les concentrations quotidiennes de 
particules PM10 et PM2,5 étaient en moyenne de 46,1 et 23,2 µg/m3 à un endroit et de 31,0 et 
14 µg/m3 à un deuxième endroit (Lipsett et coll., 2006).  

Les diminutions les plus significatives de la VFC ont été observées chez les personnes âgées, 
souvent en présence d’une maladie préexistante. Des effets ont toutefois aussi  été observés 
chez des sujets en santé et aucun effet n’a été observé durant une étude en particulier. Dans 
une étude de Pope et coll.(2004a) menée chez un groupe de personnes âgées en santé 
résidant en Utah, des diminutions des SDNN et des RMSSD ont été associées aux PM2,5 avec 
un décalage de 0 jour (35 ms (écart-type de 8 ms), p < 0,01 et 42 ms (écart-type de 11 ms), p < 
0,01 par hausse de 100 µg/m3) (les détails de l’étude ont été présentés dans la section 
14.5.5.3). Chez un groupe d’agents de la sûreté de l’État de la Caroline du Nord, les effets 
observés se sont avérés contraires à ceux rapportés dans la majorité des études réalisées 
auprès de populations vulnérables. Des augmentations significatives de la durée moyenne du 
cycle (DMC) des intervalles RR pour les battements normaux (4,2%, p < 0,003), les SDNN 
(11,7%, p < 0,006), les pNN50 (12,2%, p < 0,009), les HFC (14,8%, p < 0,019) et la BFC/HFC (-
21,5%, p < 0,007) ont été associées aux PM2,5Diffuseuses de lumière présentes à l’intérieur du véhicule 
le matin suivant, après un quart de travail de 15 h à minuit. Seule la DMC a été statistiquement 
associée à la masse des PM2,5 (6,3%, p < 0,005). Quant aux concentrations de PM2,5 présentes 
dans l’air ambiant aux points centraux de mesure en milieu urbain (moyenne : 32,3 µg/m3), elles 
n’ont été associées de façon significative à aucun effet (données non présentées) (Riediker et 
coll., 2004a; les détails de l’étude ont été présentés dans la section 14.5.5.3). Dans une étude 
de Sullivan et coll. (2005b) réalisée à Seattle, WA sur 34 personnes âgées atteintes ou non 
d’une MCV qui avaient fait l’objet d’un suivi à raison d’une à trois séances de 10 jours, aucune 
association n’a été observée entre les bas niveaux  de PM2,5 (moyenne au cours d’une période 
d’une heure : 10,7 µg/m3) et la HFC, les RMSSD ou les SDNN. 

Des augmentations et des diminutions de la fréquence cardiaque ont par ailleurs été observées 
en lien avec les PM. Chez des sujets de Vancouver atteints d’une MPOC, des augmentations 
non significatives de la fréquence cardiaque ont été associées aux concentrations et aux 
expositions estimées des PM10, PM10–2,5, PM2,5 et PM2,5 ne comportant pas de sulfate. Des 
diminutions non significatives ont été associées à l’exposition estimée aux particules PM2,5 non 
présentes dans l’air ambiant, à l’exposition personnelle totale aux particules PM2,5, à l’exposition 
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aux particules PM2,5 comportant du sulfate présentes dans l’air ambiant et à la concentration 
ambiante de particules PM2,5 comportant du sulfate (Ebelt et coll., 2005). Une étude de Ibald-
Mulli et coll. (2004) chez des personnes âgées atteintes d’une MCC et résidant dans trois villes 
européennes a par ailleurs révélé des diminutions légèrement significatives de la fréquence 
cardiaque associées aux PUF, aux PMA et aux particules PM2,5 pour un décalage de deux 
jours. Les seules diminutions réellement significatives ont été observées avec les PMA à 
Amsterdam (données présentées graphiquement). Chez les sujets en santé et les sujets 
atteints d’une maladie respiratoire ou cardiaque regroupés, une hausse de 10 µg/m3 de 
l’exposition personnelle aux PM2,5 a été associée à une augmentation significative de la 
fréquence cardiaque (0,44 bpm (IC à 95% : 0,04 à 0,84 bpm) et cette même augmentation de la 
concentration locale à l’extérieur des PM2,5 a été associé à une diminution significative de la 
fréquence cardiaque (-0,75 bpm (IC à 95% : -1,42 à -0,07 bpm) pour un décalage de 0 jour). 
Après stratification des données par maladie sous-jacente et usage de médicaments, une 
diminution cohérente et statistiquement significative de la fréquence cardiaque n’a été observée 
que chez les sujets en santé qui ne prenaient pas de médicaments (Mar et coll., 2005a; les 
détails de l’étude ont été présentés dans la section 14.5.3.2). Finalement, dans une étude de 
Luttman-Gibson et coll. (2006) réalisée à Steubenville, OH et dont les détails ont été présentés 
antérieurement, une augmentation de 13,4 µg/m3 de la concentration des PM2,5 avec un 
décalage de 1 jour a été associée un accroissement significatif  de la fréquence cardiaque 
(1,1% (IC à 95% : 0,2% à 2,1%)); des résultats semblables mais non significatifs ont été 
signalés dans le cas des ions SO4

2-, desPM2,5 ne comportant pas de sulfate, de NO2, de SO2 et 
de O3. 

Des changements dans la tension artérielle ont fréquemment été rapportés, principalement 
chez les sujets plus âgés; la tendance observée allait toutefois dans les deux directions, même 
si l’ampleur des diminutions de la tension artérielle était moins élevée que celle de toutes les 
augmentations observées. Dans une étude réalisée à Vancouver par Ebelt et coll. (2005) sur 
des sujets atteints d’une MPOC (les détails de l’étude ont été présentés à la section 14.5.5.2) 
des diminutions non significatives de la tension artérielle systolique ont été associées aux 
expositions ambiantes et non ambiantes aux PM10, PM2,5 et aux PM10–2,5. Des associations 
significatives ont cependant été observées, mais uniquement avec les concentrations estimées 
de PM2,5 présentes dans l’air ambiant et ne comportant pas de sulfate (-1,52 mm Hg (IC à 95% : 
-2,94 à -0,09 mm Hg) par hausse de 4,2 µg/m3), avec l’exposition estimée aux PM2,5 présentes 
dans l’air ambiant et ne comportant pas de sulfate (-1,70 mm Hg (IC à 95% : -3,27 à -0,14 mm 
Hg) par hausse de 3,4 µg/m3) et avec l’exposition estimée aux PM2,5 présentes dans l’air 
ambiant (-1,90 mm Hg (IC à 95% : -3,66 à -0,14 mm Hg) par hausse de 4,4 µg/m3), même si, en 
moyenne, l’exposition aux particules non ambiantes représentait  l’essentiel de l’exposition de la 
majorité des sujets aux PM totales). Des diminutions non significatives de la tension artérielle 
diastolique ont par ailleurs été associées aux concentrations ambiantes et aux expositions 
estimées aux  PM10, PM10-2,5, PM2,5 et aux PM2,5 ne comportant pas de sulfate, alors que des 
augmentations non significatives ont été associées à l’exposition au sulfate présent dans l’air 
ambiant, à l’exposition personnelle totale aux PM2,5 et à l’exposition estimée aux PM2,5 non 
présentes dans l’air ambiant. Chez les sujets âgés atteints d’une MCC et résidant dans trois 
villes européennes, la diminution de la tension artérielle en position couchée s’est avérée 
semblable, mais elle a souvent été plus significative du point de vue statistique que les mesures 
prises en position debout. Dans les analyses regroupées, les expositions moyennes sur une 
période de 5 jours aux PUF, aux PMA et aux PM2,5 ont été significativement associées à la 
tension artérielle diastolique en position couchée (-0,70 mm Hg (IC à 95% : -1,38 mm à -
0,02 mm Hg) par hausse de 10 000 n/cm3 de PUF, -0,95 mm Hg (IC à 95% : -1,53 à -0,37 mm 
Hg) par hausse de 1 000 n/cm3 de PMA et -0,39 mm Hg (IC à 95% : -0,75 à -0,03 mm Hg) par 
hausse de 10 µg/m3 de PM2,5). L’exposition moyenne sur une période de 5 jours aux PMA a 
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également été associée à une diminution significative de la tension artérielle systolique (-
1,11 mm Hg (IC à 95% : -2,12 à 0,09 mm Hg)) (Ibald-Mulli et coll., 2004; les détails de l’étude 
ont été présentés précédemment). Une étude réalisée à Seattle par Mar et coll., 2005a auprès 
de sujets en santé, de sujets aux prises avec une maladie respiratoire et de sujets atteints d’une 
maladie cardiaque a révélé peu d’augmentations significatives de la tension artérielle systolique 
ou diastolique dans les analyses regroupées ou dans les analyses stratifiées par une maladie 
sous-jacente et l’usage de médicaments, lorsque les sujets avaient fait l’objet d’un suivi pendant 
une ou plusieurs séances de 10 jours pour une période de trois ans. Chez les sujets atteints 
d’une maladie cardiaque qui prenaient un médicament quelconque, une augmentation de 
10 µg/m3 de l’exposition personnelle aux  PM2,5 a été associée à un accroissement significatif 
de la pression artérielle systolique pour un décalage de 0 jour (4,2 mm Hg (IC à 95% : 1,04 à 
7,37 mm Hg)). Les auteurs ont également signalé des augmentations de la tension artérielle 
systolique associée  à l’exposition à l’intérieur aux PM2,5 et locale à l’extérieur aux PM10 
(données numériques non présentées) (les détails de l’étude ont été présentés dans la section 
14.5.5.2). Enfin, chez les sujets âgés atteints d’une MCV (données recueillies sur une période 
de trois ans), une hausse de 10,4 µg/m3 de l’exposition moyenne aux PM2,5 au cours d’une 
période de 120 heures a été associée aux plus fortes augmentations des tensions artérielles 
diastolique (2,82 mm Hg (IC à 95% : 1,26 à 4,41 mm Hg)), systolique (2,68 mm Hg (IC à 95% : 
0,04 à 5,38 mm Hg)) et moyenne (2,76 mm Hg (IC à 95% : 1,07 à 4,48 mm Hg)) au repos. 
Lorsque les groupes de sujets étaient stratifiés selon la fréquence cardiaque, les niveaux 
moyens de PM2,5 sur une période de 48, 96 et 120 heures ont été associés à une pression 
artérielle diastolique durant l’exercice chez les sujets ayant une fréquence cardiaque de ± 70 
bpm (6,95 mm Hg (IC à 95% : 2,11 à 12,11 mm Hg) par augmentation de 13,9 µg/m3, 5,46 mm 
Hg (IC à 95% : 1,69 à 9,43 mm Hg) par augmentation de 10,7 µg/m3 et 4,72 mg Hg (IC à 95% : 
0,92 à 8,72 mm Hg) par augmentation de 1,04 µg/m3, respectivement). Au sein de ce groupe de 
sujets stratifiés, les niveaux de particules PM2,5 sur une période de 48 et de 96 heures ont été 
associés à la pression artérielle moyenne (4,32 mm Hg (IC à 95% : 0,04 à 8,79 mm Hg) et 
3,56 mm Hg (IC à 95% : 0,20 à 7,04 mm Hg) respectivement) (Zanobetti et coll., 2004). 

Les effets des PM sur les maladies cardiovasculaires ont également été évalués dans les 
études transversales aigues. Ces études, qui ne comprenaient qu’une seule mesure par sujet, 
sont présentées ici pour faciliter la comparaison en ce qui concerne la maladie et non la 
conception de l’étude. Les sujets souffrant d’hypertension qui se sont prêtés à l’étude 
américaine ARIC ont affiché de plus fortes augmentations de la fréquence cardiaque et 
diminutions de la HFC et des SDNN associées à une hausse du niveau de particules PM10 de 
11,5 µg/m3 pour un décalage de 1 jour que l’ensemble des sujets regroupés. Chez tous les 
sujets, ces augmentations ont été de 0,32 bpm (p < 0,01), -0,06 ms2 (p < 0,01) et -1,03 ms (p < 
0,01), respectivement, comparativement aux changements de 0,69 bpm (p < 0,01), -0,08 ms2 
(p < 0,01) et -1,29 ms (p < 0,01), respectivement, observés sur les sujets hypertendus. La 
concentration quotidienne moyenne de PM10 était de 24,3 ± 11,5 µg/m3. Des résultats similaires 
mais généralement plus faibles ont été observés avec des polluants gazeux comme l’O3, le 
SO2, le CO et le NO2 (Liao D et coll., 2004). Dans un groupe de 497 sujets âgés masculins 
issus de l’étude normative sur le vieillissement de la population visée par l’AV (2000-2003) 
réalisée à Boston, MA, Park SK et coll. (2005) ont observé des associations non significatives 
entre le carbone-suie (moyenne mobile sur une période de 24 heures : 0,92 ± 0,47 µg/m3) et le 
NP (moyenne mobile sur une période de 24 heures : 28 942 ± 13 527 n/cm3) et la VFC. Des 
changements significatifs de la VFC ont été associés à une augmentation de 8 µg/m3 de la 
moyenne mobile de PM2,5 sur une période de 48 heures (moyenne mobile sur une période de 
24 heures : 11,4 ± 8,0 µg/m3). Chez tous les sujets, les diminutions de la HFC log10 ont été de -
20,8% (IC à 95% : -34,2% à -4,6%) et les augmentations de la BFC/HFC log10 ont été de 18,6% 
(IC à 95% : 4,1% à 35,2%). Des diminutions semblables mais non significatives des SDNN et 
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de la BFC ont été observées et les résultats des modèles à deux agents polluants incluant 
l’ozone se sont avérés semblables. Après stratification en fonction de la maladie sous-jacente, 
les effets associés aux PM2,5 (HFC, BFC/HFC) ont été significatifs chez les sujets souffrant 
d’hypertension (n = 335) et leur ampleur a été plus forte que chez les sujets ne souffrant pas 
d’hypertension (SDNN, HFC, BFC, BFC/HFC; les statistiques des groupes n’ont pas été 
comparées). Cependant, des effets significatifs ont également été observés chez les sujets qui 
prenaient des bêta bloquants (n = 163; BFC/HFC) et les effets observés sur les SDNN, la HFC 
et la BFC/HFC ont été plus marqués. Les changements de tous les paramètres de VFC 
mesurés ont été plus grands chez les sujets qui ne prenaient pas d’inhibiteurs calciques (n = 
427) ou d’inhibiteurs de l’ECA (n = 397) que chez les sujets qui utilisaient ces médicaments. 
Des diminutions plus marquées mais non significatives de certaines mesures de la VFC ont été 
signalées chez les sujets atteints de cardiopathie ischémique (n = 142) comparativement aux 
sujets non atteints de cardiopathie ischémique de même que chez les sujets atteints de diabète 
(n = 72), comparativement aux sujets non atteints de diabète. Des effets ont également été 
associés à l’ozone mais pas aux autres polluants gazeux (NO2, CO, SO2). 

Les interactions gènes/environnement ont par ailleurs été étudiées dans deux autres études 
des participants de l’étude normative sur le vieillissement de la population visée par l’AV (voir la 
section 14.7 pour obtenir des détails supplémentaires). Les effets des particules PM2,5 
(moyenne sur une période de 48 heures de 11,4 ± 8,0 µg/m3) sur les mesures de la VFC (HFC) 
ont été plus marqués chez les sujets qui étaient génotypés GSTM1 nul (-34% (IC à 95% : -9% à 
-52%), comparativement à -27% (IC à 95% : -8 à -42%) chez l’ensemble des sujets) pour une 
augmentation de 10 µg/m3 de la moyenne des PM2,5 sur une période de 48 heures. Aucune 
association significative n’a été observée chez les sujets génotypés GSTM1 ts (type sauvage). 
Au sein du groupe de sujets génotypés GSTM1 nul, les diminutions de la VFC n’ont été 
significatives que chez les sujets qui ne prenaient pas de statines (-34% (IC à 95% : -53% à -
7,20%)). Une tendance à des diminutions plus marquées de la HFC a été observée chez les 
sujets obèses ou chez les sujets affichant des nombres élevés de neutrophiles qui étaient 
génotypés GSTM1 nul au lieu de GSTM1 ts. (Schwartz et coll., 2005b). Dans la deuxième 
étude, les sujets ont été stratifiés selon les variantes du HFE (le gène de l’hémochromatose, qui 
intervient dans la modulation de l’absorption de Fe); les associations entre les PM2,5 (moyenne 
mobile établie sur une période de 48 heures : 11,7 ± 7,8 µg/m3) et la VFC n’ont été observées 
que chez les sujets pour lesquels le gène HFE de type sauvage était présent (-31,7% (IC à 
95% : -48,1% à -10,3%) de la HFC, pour une augmentation de 10µg/m3 de la moyenne mobile 
de PM2,5 calculée sur une période de 48 heures. Il a été rapporté que les changements avec les 
autres variables étaient semblables, mais les données n’ont pas été présentées (Park et coll., 
2006). 

La réactivité vasculaire et la fonction endothéliale ont par ailleurs été étudiées en utilisant des 
données regroupées sur la réactivité influencée par le flux sanguin et par la nitroglycérine 
(mesures des changements du diamètre de l’artère brachiale) provenant de quatre études 
cliniques réalisées à Boston, MA sur des sujets diabétiques ou sur des sujets qui risquaient de 
le devenir (n = 100). Les diminutions de la réactivité influencée par le flux sanguin ont été 
associées à une moyenne mobile de carbone-suie établie sur une période de 6 jours (moyenne 
sur une période de 24 heures : 1,0 ± 0,6 µg/m3) chez les sujets diabétiques (-21,7% (IC à 95% : 
-21,7% à -2,4%) par IIQ (non indiqué)). Dans le même ordre d’idées, les diminutions de la 
réactivité influencée par la nitroglycérine ont été associées à des moyennes mobiles des 
concentrations de PM2,5 calculée sur une période de 6 jours (moyenne sur une période de 
24 heures : 11,5 ± 6,4 µg/m3) chez les sujets diabétiques et chez tous les sujets regroupés (-
7,6% (IC à 95% : -12,8% à -2,1%) et -6,2% (IC à 95% : -11,0% à -1,1%) par IIQ (non indiqué), 
respectivement). Une moyenne mobile du NP calculée sur une période de 6 jours (moyenne sur 
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une période de 24 heures : 36 155 ± 12 490 n/cm3) a également été associée à des diminutions 
non significatives de la réactivité influencée par la nitroglycérine et par le flux sanguin chez les 
diabétiques. Tous les changements observés chez les sujets diabétiques ont été attribuables 
aux diabétiques de Type II; aucune association significative n’a été observée chez les sujets 
atteints de diabète de Type I. Les associations avec les polluants atmosphériques ont été plus 
marquées après contrôle de paramètres comme le traitement hormonal substitutif, la 
contraception ou la consommation d’alcool (données non présentées). Les auteurs ont attribué 
l’absence d’effets liés aux PUF à une plus forte probabilité d’erreur de classification de 
l’exposition avec cette fraction granulométrique des PM. Dans l’ensemble, les effets les plus 
marqués ont été associés aux ions SO4

2- et non aux PM (O’Neill et coll., 2005). 

Dans d’autres études transversales, les diminutions de la tension artérielle systolique ont été 
associées aux PM10 (concentration quotidienne moyenne : 20,36 ± 9,97 µg/m3) chez 2 612 
sujets français âgés (-1,12 mm Hg (IC à 95% : -1,90 à -0,30 mm Hg) par concentration de 
10 µg/m3 de particules PM10 pour un décalage de 5 heures) (Harrabi et coll., 2006), mais elles 
n’ont pas été associées aux  PM10 ou aux PM2,5 pour un décalage de 0 ou 1 jour (moyenne des 
concentrations ambiantes moyennes le jour avant l’examen : 22,0 ± 10,6 et 12,6 ± 5,0 µg/m3, 
respectivement) chez 16 756 Norvégiens d’âge adulte (données non présentées) (Madsen et 
coll., 2006). 

Plusieurs autres études ont été réalisées dans des environnements que l’on considère peu 
représentatifs des conditions canadiennes, souvent en raison des concentrations très élevées 
de polluants dans l’air ambiant. Dans ce contexte, les études réalisées à l’extérieur du Canada, 
des États-Unis et de l’Europe, en Asie et en Amérique Centrale et du Sud s’avèrent moins 
pertinentes. Des associations positives ont néanmoins été observées dans la majorité de ces 
études (Holguin et coll., 2003; Volpino et coll., 2004; Chan et coll., 2004, 2005; Chuang et coll., 
2005a, 2005b; de Paula Santos et coll., 2005; Riojas-Rodriguez et coll., 2006; Vallejo et coll., 
2006). Les résultats d’une étude conçue à partir d’un échantillon aléatoire à double insu des 
résidents d’un foyer de soins infirmiers de Mexico ont semblé indiquer que les acides gras 
Oméga 3 dérivés des poissons réduisaient les effets des PM2,5 sur la VFC. Cet indice de 
l’existence d’un effet protecteur des antioxydants enrichit la littérature existante sur le rôle des 
dommages oxydatifs dans les effets indésirables reliés à l’exposition aux PM (Romieu et coll., 
2005). 

 

14.5.5.5 Résumé et éléments à prendre en considération : études de panel 

En général, les résultats des études de panel réalisées sur des groupes de sujets (études 
recensées après la date butoir de la US EPA 2004 PM AQCD) corroborent les conclusions des 
évaluations précédentes et ont permis d’approfondir les connaissances au chapitre des 
associations entre les PM et leurs effets respiratoires et cardiovasculaires. Dans les dernières 
années, plus que tout autre problème de santé, les associations entre les PM2,5 et la survenue 
de problèmes cardiaques ont été analysés dans le cadre d’études de panel, ce qui a permis de 
confirmer que l’exposition aux PM induisait réellement  des changements au niveau 
cardiovasculaire. En même temps, de plus en plus d’éléments sont venus appuyer  l’association 
entre les PM et des effets plus subtils au niveau cellulaire et biochimique et la recherche 
continue d’identifier un éventail d’effets  respiratoires indésirables associés à une exposition aux 
PM. 

Les études canadiennes de panel récentes se limitent à trois enquêtes effectuées à Vancouver, 
C.-B. Dans le cadre d’une étude réalisée auprès de sujets atteints d’une MPOC, les expositions 
estimées aux PM10, aux PM10–2,5, PM2,5, aux PM2,5 ne comportant pas de sulfate et aux PM2,5 
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comportant du sulfate ont été davantage associées aux diminutions de la fonction pulmonaire et 
de la tension artérielle, aux augmentations des battements cardiaques supraventriculaires et 
aux changements combinés survenus au niveau de la fréquence cardiaque et de la VFC qu’aux 
concentrations ambiantes de ces polluants. Dans deux articles d’accompagnement, aucune 
association entre les PM et les décharges de DCI n’a été observée. Bien qu’une de ces études 
ait profité d’une plus grande quantité de données sur les polluants, on a observé que les effets 
nuls constatés dans ces études avaient peut-être été influencés par une faible puissance (n ≤ 
50), la dilution des effets (données regroupées sur l’arythmie) ou par un contrôle excessif des 
facteurs de confusion. 

Les preuves issues des nouvelles études sur les effets respiratoires des PM corroborent 
généralement les conclusions du RES sur la PM 1999 et de l’US EPA 2004 PM AQCD. À 
l’instar des constats issus de ces deux évaluations, des diminutions de la fonction respiratoire et 
des augmentations des symptômes respiratoires ont été observées dans la documentation 
récente dans les études auprès de sujets asthmatiques. La majorité de ces études ont été 
réalisées chez des enfants et, durant l’étude qui a comparé des enfants et des adultes 
asthmatiques, les effets importants n’ont été observés qu’au sein du groupe d’enfants 
asthmatiques. Dans plusieurs des études plus récentes auprès d’enfants asthmatiques, les 
niveaux d’exposition personnelle aux PM2,5 ont été associés aux diminutions de la fonction 
pulmonaire et ces associations ont parfois été plus fortes que celles avec les concentrations 
des PM2,5 présentes dans l’air ambiant. De plus dans certaines études portant uniquement sur 
les concentrations ambiantes, aucune association entre les PM et la fonction pulmonaire n’a été 
observée. La littérature  récente a également fourni des preuves additionnelles d’une 
vulnérabilité accrue à la diminution de la fonction pulmonaire ou à l’augmentation des 
symptômes respiratoires chez les sujets asthmatiques qui prenaient des médicaments (trois des 
quatre études). Des associations entre les PM et la consommation accrue de médicaments ont 
également été observées, mais pas dans toutes les études. 

Les résultats de plusieurs études récentes donnent également à penser qu’en plus des sujets 
asthmatiques, les sujets atteints d’une MPOC peuvent présenter des risques accrus  d’une 
diminution de la fonction pulmonaire associée à l’exposition aux PM. Par ailleurs, peu 
d’éléments probants ont été rapportés quant à un usage de médicaments ou de symptômes 
respiratoires accrus chez ces sujets. À l’instar de l’US EPA 2004 PM AQCD, une diminution de 
la fonction pulmonaire et une augmentation des symptômes respiratoires associées aux PM ont 
également été observées chez les sujets en santé. Les constats significatifs chez les sujets en 
santé ont généralement été limités aux études réalisées sur des enfants; peu d’effets importants 
ont été observés dans les études réalisées auprès d’adultes. 

Dans l’ensemble des études qui se sont penchées sur les mesures de la santé respiratoire, les 
fractions les plus étudiées ont été les PM10 et les PM2,5. Chez les sujets en santé, les résultats 
au niveau de la fumée noire se sont souvent avérés semblables aux associations avec les 
PM10; chez les sujets asthmatiques, aucune tendance cohérente  n’a été observée en ce qui a 
trait à l’effet des PM2,5 et des PM10. Des effets plus prononcés ont par ailleurs été associés aux 
polluants gazeux dans certaines études. Des décalages de 0 à 7 jours ainsi que des moyennes 
mobiles établies sur des périodes allant jusqu’à 5 jours ont été intégrées à ces études. On a 
remarqué que la diminution de la fonction pulmonaire associée aux particules PM10 variait dans 
le temps, mais trop peu de données étaient disponibles pour évaluer l’effet de la saisonnalité. 

À la suite de la parution du RES sur la PM 1999 dans lequel aucune étude des biomarqueurs 
n’a été mentionnée et de l’US EPA 2004 PM AQCD  où les altérations de certains paramètres 
hématologiques (p. ex., les CRP, le fibrinogène, la viscosité sanguine) ont été associées aux 
PM, la littérature plus récente a fourni des preuves additionnelles d’associations entre les PM et 
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les variations des niveaux des biomarqueurs, particulièrement des marqueurs d’inflammation. 
Les changements dans les biomarqueurs ont été observés à l’échelle de l’ensemble des 
fractions granulométriques examinées (PM2,5, PM10, PUF, OC, EC et PMA), les PM2,5 

constituant la fraction la plus étudiée  et celle qui utilise les structures de décalage les plus 
courtes (incluant des décalages horaires). Comme dans le cas des études sur les effets 
respiratoires, les enfants asthmatiques ont été le groupe de sujets le plus étudié. Les résultats 
ont semblé indiquer une association assez cohérente entre le FeNO et l’exposition des sujets 
asthmatiques à la pollution atmosphérique. Chez les enfants asthmatiques, les augmentations 
du FeNO liées aux PM sont survenues plus tôt et ont été plus fortes que celles observées chez 
les personnes âgées, y compris les sujets atteints d’une MPOC, d’asthme ou d’asthme et d’une 
MPOC; cependant, cette observation repose sur un nombre limité d’études (n = 5). Comme 
c’était le cas dans les conclusions de l’US EPA 2004 PM AQCD, une augmentations 
significatives des CRP a été associée aux PM, y compris dans des études réalisées auprès de 
jeunes sujets masculins en santé, de sujets âgés en santé ainsi que d’autres sujets âgés 
souffrant de diabète, d’obésité ou d’hypertension. Des changements au niveau des 
biomarqueurs associés aux voies métaboliques qui mènent à des accidents coronariens ont été 
signalés chez les sujets atteints d’une MCC (p. ex., les augmentations des CRP (inflammation), 
du FVII et des prothrombines (cascade de la coagulation) et du FvW (l’adhésion plaquettaire)). 
Les preuves d’associations d’autres biomarqueurs avec les PM se sont avérées moins solides, 
en partie parce qu’elles ont été moins étudiées. Enfin, les résultats d’études transversales 
concernant des effets aigus similaires ont corroboré les constats des études de panel. 

Bien que l’on n’ait recensé aucune étude traitant des maladies cardiovasculaires au moment du 
RES sur la PM 1999, la US EPA 2004 PM AQCD a permis d’observer que les PM étaient 
associées aux diminutions des marqueurs de la fonction cardiaque (p. ex., la VFC) au sein des 
groupes de personnes âgées. Il a été conclu que ces résultats n’apportaient que des preuves 
limitées des altérations pathophysiologiques qui contribuent à l’apparition d’effets 
cardiovasculaires graves (IM, ACV, mortalité) reliés aux PM; cependant, l’ensemble de ces 
changements semblait indiquer l’apparition d’une chaîne de paramètres reliés aux mécanismes 
d’action des effets cardiovasculaires. Dans la littérature récente, des résultats significatifs (mais 
pas nécessairement constants d’un effet à l’autre) ont été rapportés dans presque toutes les 
études sur les paramètres cardiovasculaires qui ont été passées en revue : fréquence 
cardiaque, tension artérielle, VFC, ectopie et arythmies. Les études récentes sur les PM ont 
aussi permis d’accumuler des preuves à l’effet que les particules ont des effets sur les valeurs 
des facteurs clés des décès d’origine cardiaque, particulièrement sur le contrôle du système 
nerveux autonome et de la vulnérabilité myocardique et, dans une moindre mesure, du substrat 
myocardique. Bien que les changements dans la fréquence cardiaque et la tension artérielle 
aient varié d’une étude à l’autre, les PM ont été positivement associées à l’ectopie. L’ectopie 
peut mener à des arythmies, qui ont elles-mêmes été significativement associées aux PM, en 
plus des changements au niveau de la repolarisation du cœur et de la VFC. Les résultats d’une 
étude transversale ont indiqué que les PM étaient associées à une réactivité vasculaire réduite 
(diminutions de la dilation de l’artère brachiale). Le seul sous-ensemble de la population  
associé de façon constante à une vulnérabilité accrue est composé des sujets souffrant 
d’hypertension, qui ont été désignés comme étant plus vulnérables aux effets des PM sur 
l’ectopie et la VFC dans les études de panel, de même que sur la VFC et la fréquence 
cardiaque dans les études transversales. Pour terminer, une multitude de périodes de décalage 
ont été examinées dans le cadre de ces études, mais aucune indication concluante n’a permis 
d’identifier  avec certitude quelle période ou quelles périodes de décalage révélaient les 
associations les plus fortes. 
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Dans l’ensemble des études qui ont porté sur l’analyse des effets cardiovasculaires, la fraction 
fine des PM2,5 a été celle qui a été le plus souvent examinée, suivie du carbone-suie, de l’EC, 
de l’OC et des particules PM10. Le nombre d’études qui ont comporté un examen des classes 
granulométriques inférieures à 2,5 microns peut être attribué aux conclusions de l’étude 
ULTRA. Les décalages horaires et quotidiens ainsi que les moyennes mobiles ont été analysés 
mais, malgré l’existence de quelques études présentant des valeurs de décalage retardé, peu 
de preuves de tendances ont été mises en évidence quant aux effets reliés à la structure de 
décalage. Il a par ailleurs été avancé que les particules de plus petite dimension pourraient 
avoir un effet plus marqué que les plus grosses et certains faits semblent corroborer cette 
hypothèse, étant donné l’absence d’association significative avec les PM10 et les PM10–2,5 
observée dans plusieurs études. Il y a eu trop peu de données pour comparer les effets relatifs 
des PUF et des PM2,5. L’ampleur des effets associés avec les polluants particulaires et gazeux 
s’est avéré variable. À l’exception d’une étude, les sujets étaient plus âgés et étaient déjà 
atteints d’une maladie avant de faire l’objet d’une étude. 

Des modifications des paramètres respiratoires et cardiovasculaires de même que des 
modifications des biomarqueurs ont été observées pour l’ensemble des fractions 
granulométriques des PM. Il est cependant difficile de conclure sur l’importance des différentes 
classes granulométriques, surtout en raison des différents résultats observés dans l’ensemble 
des études sur différents paramètres au cours desquelles plusieurs fractions des PM ont été 
examinées. Lorsque les PM10 ou les PM10–2,5 ont été mesurées, les effets qui y ont été associés 
ont souvent été plus faibles que ceux associés à d’autres tailles de particules. Pour l’ensemble 
des effets, les mesures d’exposition personnelle ont, dans plusieurs études, été plus fortement 
associées aux effets que les mesures d’exposition ambiante locale ou des mesures provenant 
de stations centrales, alors que dans d’autres études, les associations avec les concentrations 
mesurées aux points centraux de mesure, à l’extérieur ou à l’intérieur, se sont avérées plus 
évidentes.  

Dans deux petites études de panel, les composantes ambiantes et non ambiantes de 
l’exposition personnelle ont été estimées séparément pour chacun des participants. Durant une 
étude portant sur 16 patients atteints d’une MPOC, Ebelt et coll. (2005) ont constaté que les 
expositions ambiantes (et, dans une moindre mesure, les concentrations ambiantes) étaient 
associées à une diminution de la fonction pulmonaire et de la tension artérielle systolique et à 
une augmentation de la fréquence cardiaque et des battements de cœur ectopiques 
supraventriculaires (ESV), tandis que les expositions aux particules totales et non présentes 
dans l’air ambiant n’étaient pas associées à l’un ou l’autre des effets sur la santé. Lors de cette 
étude, l’exposition aux particules PM2,5 présentes dans l’air ambiant a été plus fortement reliée 
à la concentration ambiante (R2 = 0,62) qu’à l’exposition totale (R2 = 0,07) et l’exposition non 
ambiante n’a pas été liée à quoi que ce soit (R2 < 10-6) (Wilson et Brauer 2006). Dans le même 
ordre d’idées, une étude réalisée par Koenig et coll. (2005) auprès de 16 enfants asthmatiques 
a indiqué que, contrairement à la composante non ambiante, la composante ambiante de 
l’exposition  était significativement associée à une augmentation du NO exhalé chez les 
participants non soumis à une thérapie aux corticostéroïdes. Ces études appuient l’utilisation 
des concentrations ambiantes de PM comme substitut à l’exposition ambiante; elles démontrent 
aussi l’utilité de la division des expositions personnelles totales en leurs composantes 
ambiantes et non ambiantes et confirment que les expositions non ambiantes n’agissent pas 
comme agent confondant de l’association entre les PM de l’air ambiant et les effets sur la santé.  

Les polluants reliés à la circulation routière ont été mis en cause dans les effets indésirables 
observés dans le cadre de plusieurs études. Dans certaines d’entre elles, ces polluants (p. ex., 
le NO2 ou le carbone-suie), ont été plus fortement associés aux effets indésirables que les PM. 
Il existe trop peu de données pour tirer des conclusions sur le rôle possible des composantes 
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des PM dans l’apparition d’effets néfastes, quoique certains faits probants mettent en cause des 
métaux en transition dans la littérature récente; on a indiqué que les différences concernant la 
capacité d’absorption du Fe (mesurée par les variations du gène HFE) modifiaient les effets des 
PM sur la VFC et que les composantes de Zn, de Cr, de Fe et de Ni présentes dans les PM2,5 
étaient associées à la diminution de la fonction pulmonaire. 

 

14.5.6 Études d’intervention 

Les études d’intervention (qui comprennent souvent des caractéristiques des plans d’études de 
séries chronologiques) analysent les changements, que ce soit les changements d’origine 
naturelle ou ceux apportés par l’homme et qui se soldent par des modifications dans les 
concentrations des polluants atmosphériques. Les chercheurs spécialisés dans les effets de 
l’air sur la santé analysent les différences pour certains effets sur la santé avant et après une 
intervention donnée. Ce type d’étude constitue un puissant outil qui permet d’identifier une 
éventuelle relation causale entre les polluants atmosphériques et les effets sur la santé 
humaine. Idéalement, ces études devraient comporter des situations dans lesquelles les 
conditions socioéconomiques demeurent identiques afin d’éviter des changements qui peuvent 
confondre ou masquer un effet attribuable à la réduction de la pollution atmosphérique. 

14.5.6.1 Résumé des évaluations précédentes 

Une seule étude d’intervention a fait l’objet d’un examen dans le RES sur la PM 1999. Pope 
(1989) y a étudié les répercussions de la fermeture et de la réouverture par la suite d’une 
aciérie sur la qualité de l’air et les admissions à hôpital en raison de maladies respiratoires chez 
les enfants. L’analyse des admissions d’enfants à l’hôpital en raison de maladies respiratoires 
avant et après la fermeture de l’aciérie a mis en évidence une diminution de la morbidité 
consécutive à la diminution des concentrations de PM10 pendant la période durant laquelle 
l’aciérie a été fermée. 

À la suite de la publication du RES sur la PM 1999, deux études d’intervention ont été 
examinées dans le cadre de la US EPA 2004 PM AQCD. Dans chacune de ces études, la 
réglementation a entraîné une réduction soudaine des émissions de PM et/ou de SO2 et de 
sulfate. Une interdiction de vente de charbon à Dublin, en Irlande (Clancy et coll., 2002) a été 
associée à des diminutions importantes des fumées noires et à des réductions significatives du 
taux de mortalité, particulièrement au chapitre des décès attribuables aux maladies 
cardiovasculaires et respiratoires. Ceci porte à croire que la lutte contre la pollution de l’air par 
les particules peut donner lieu à des réductions importantes et immédiates des taux de 
mortalité. La deuxième étude (Hedley et coll., 2002) a permis d’évaluer les répercussions d’une 
mesure réglementaire adoptée à Hong Kong dans le but de limiter la teneur en soufre du 
mazout. Une diminution du taux de mortalité a été observée durant l’année qui a suivi 
l’intervention, une période au cours de laquelle sont survenues des réductions de la présence 
de SO2 et, dans une moindre mesure, de particules de sulfate respirables, bien que l’on n’ait 
observé aucune réduction des niveaux de PM10 dans l’air. 

14.5.6.2 Études d’intervention 

Six études d’intervention ont été recensées dans le cadre de la présente évaluation; la plupart 
ont été réalisées en Europe et aucune n’a été réalisée au Canada. Les études examinées 
comportent quelques situations précises dans lesquelles l’intervention a été soudaine et 
d’autres dans lesquelles l’intervention a été mise en œuvre de façon plus progressive, de même 
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que des études durant lesquelles les résultats sur la santé ont été liés à l’exposition à court 
terme ou chronique aux PM. 

Une importante étude portant sur la réduction de la pollution atmosphérique a été réalisée par 
Laden et coll. (2006), qui ont analysé de nouveau l’étude de Harvard sur six villes (Dockery et 
coll., 1993) en utilisant des données recueillies entre 1979 et 1998. Cette étude des cohortes 
axée sur la mortalité toutes causes confondues et sur celle d’origine cardiovasculaire a été 
décrite dans la section portant sur la mortalité chronique (14.8.1.2). Des diminutions des 
concentrations moyennes annuelles des PM2,5 ont été observées dans toutes les villes durant la 
période visée par l’étude; une diminution du taux global de mortalité a également été observée. 
Une réduction de 10 µg/m3 de la concentration des PM2,5 a été associée à une réduction 
significative (-27% (IC à 95% : -43% à -5%)) de la mortalité totale lorsque les niveaux moyens 
de PM2,5 mesurés entre 1990 et 1998 ont été comparés aux niveaux de 1980 à 1985. Une 
augmentation de 10 µg/m3 de la concentration moyenne annuelle des PM2,5 a également été 
associée à une augmentation de la mortalité toutes causes confondues de 17% (IC à 95% : 
8,0% à 26%) et de 13% (IC à 95%: 1,0% à 27%) pour les périodes de 1974 à 1989 et de 1990 à 
1998, respectivement. Pendant toute la durée de l’étude (de 1974 à 1998), une augmentation 
de 16% (IC à 95% : 7% à 26%) a été signalée; le taux de mortalité a diminué à 14% (IC à 95% : 
6% à 22%) lorsque l’on tenait compte de la concentration moyenne annuelle des PM2,5 (la 
concentration qui prévalait l’année du décès). La mortalité d’origine cardiovasculaire a 
également été associée positivement aux PM2,5 (28% (IC à 95% : 13% à 44%)), tandis qu’une 
association non significative était observée au niveau de la mortalité respiratoire (8% (IC à 
95% : -21% à 49%)) et le cancer du poumon (27% (IC à 95% : -4% à 69%)). Une réduction de 
10 µg/m3 des concentrations de particules PM2,5 a été associée à une réduction non significative 
de la mortalité cardiovasculaire (-31% (IC à 95% : -54% à 10%)) et de la mortalité d’origine 
respiratoire (-57% (IC à 95% : -84% à 13%)) lorsque l’on comparait les niveaux moyens de 
PM2,5 mesurés entre 1990 et 1998 et 1980 et 1985. 

En Suisse, une enquête transversale a été réalisée afin d’étudier l’origine des maladies 
respiratoires au sein de groupes d’écoliers, entre 1992 et 2001 (Bayer-Oglesby et coll., 2005). 
Cette étude a été effectuée afin d’évaluer les effets sur la santé associés à l’implantation de 
mesures d’atténuation de la pollution atmosphérique Les enfants résidant dans neuf villes 
présentant des niveaux de pollution atmosphérique ainsi que des conditions d’urbanisation et  
climatiques variées ont été observés à deux reprises, à intervalle de 6 à 8 ans. Des formulaires 
comportant les questions de base issues de l’Étude internationale de l’asthme et des allergies 
infantiles (l’étude ISAAC) ont été remplis par les parents. Des modèles de régression multi 
logistique ont été utilisés dans l’analyse des changements survenus au niveau de neuf 
paramètres de la santé respiratoire associés aux variations de la pollution atmosphérique. Les 
rapports de cotes ajustés à la diminution des PM10 ont été contrôlés de façon à éliminer les 
facteurs de confusion, y compris les facteurs socioéconomiques (l’âge, le sexe, la nationalité, 
l’éducation parentale, le nombre de frères et/ou de sœurs, le statut agricole), les facteurs de 
santé (faible poids à la naissance, allaitement maternel, le tabagisme durant l’enfance, les 
antécédents familiaux d’asthme et/ou de bronchite), les facteurs liés à l’environnement intérieur 
(une mère qui fume, l’humidité, les modes de chauffage et de cuisson, la présence de tapis, la 
présence d’animaux domestiques dans la chambre à coucher), les facteurs liés au 
questionnaire et le comportement d’évitement des allergènes. Une variable nominale du mois a 
également été ajoutée au modèle pour s’ajuster aux biais de déclaration possibles. 

Une diminution moyenne globale de 9,8 µg/m3 a été observée en ce qui concerne les niveaux 
de PM10 entre 1993 et 2000; une réduction trois fois plus élevée a été signalée dans les régions 
urbaines et suburbaines. Une association entre les niveaux à la baisse de PM10 (à la suite de 
l’implantation des mesures d’atténuation de la pollution atmosphérique) et la réduction de 
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symptômes respiratoires a été observée chez les enfants en santé. La prévalence de 
symptômes liés ou non aux allergies a diminué au fil du temps au fur et à mesure que les 
niveaux de PM10 diminuaient; cependant, seules la réduction des symptômes non liés aux 
allergies (p. ex., la toux chronique (variation de -34,4%), la bronchite (variation de -39.9%), le 
rhume (variation de -25.4%), la toux sèche nocturne (variation de -29,0%) et la conjonctivite 
(variation de -23%)) s’est avérée significative. À l’inverse, la prévalence d’asthme (variation de -
8,7%) et de rhume des foins (variation de -4,6%) a également diminué, mais cette diminution 
n’était pas significative d’un point de vue statistique. Les diminutions  les plus importantes des 
effets ont été observées dans les régions urbaines et suburbaines, là où les niveaux de 
particules PM10 affichaient les baisses les plus marquées (approximativement 12,7%), 
comparativement aux régions rurales et alpines, où les diminutions des niveaux de particules 
PM10 étaient les plus modestes (approximativement 4%). Dans l’ensemble des régions, la 
variation moyenne du niveau moyen annuel de PM10 a été associée à la variation moyenne de 
la prévalence ajustée de toux sèche nocturne, de toux chronique et de conjonctivite. Aucun 
seuil d’effet n’a été observé dans le cadre de cette étude. 

Les résultats des études épidémiologiques donnaient jusqu’ici à penser qu’une fonction 
pulmonaire réduite ou la présence de maladies respiratoires étaient associées à la proximité 
avec les rues et routes principales, à la densité routière ou à l’exposition à la pollution causée 
par les véhicules motorisés. On a construit une voie de contournement pour atténuer la 
congestion routière dans un quartier d’une ville industrielle du nord du Pays de Galles, au RU. 
Une réduction importante du volume de circulation de poids lourds a été observée après la 
construction de cette voie de contournement, de même qu’une réduction de la pollution 
atmosphérique par les PM. Burr et coll. (2004) ont cherché à savoir si les résidents du secteur 
congestionné avaient connu une hausse de la prévalence de symptômes respiratoires et si leur 
santé respiratoire s’était améliorée à la suite d’une réduction de l’exposition à la pollution 
atmosphérique attribuable à la circulation routière, comparativement aux résidents d’un secteur 
environnant non touché par la congestion routière. Au départ, les niveaux de PM10 et de PM2,5 

étaient plus élevés dans le secteur congestionné. Après l’ouverture de la voie de 
contournement, les concentrations ambiantes de particules PM10 ont diminué de 23% (passant 
de 35,2 µg/m3 en 1996-1997 à 27,2 µg/m3 en 1998-1999) dans le secteur des rues 
congestionnées et de 29% (passant de 11,6 µg/m3 en 1996-1997 à 8,2 µg/m3 en 1998-1999) 
dans le secteur des rues moins congestionnées. Les niveaux de PM2,5, qui équivalaient à peu 
près aux deux tiers des niveaux de PM10, ont diminué dans des proportions semblables à celles 
des PM10. Une comparaison a été effectuée en réalisant une enquête auprès de 165 résidents 
des rues congestionnées et de 283 résidents des rues caractérisées par un faible niveau de 
circulation un an avant et après la construction de la voie de contournement. Des mesures du 
DEM ont été effectuées à plusieurs reprises après l’ouverture de la voie de contournement aux 
mêmes périodes de l’année et en employant les mêmes méthodes, afin de permettre la 
comparaison de la situation avant et après l’ouverture de la voie de contournement. Aucune 
différence nette ou constante n’a été observée au départ entre les résidents des deux secteurs 
en termes de symptômes respiratoires ou de variabilité du débit expiratoire maximal. La seule 
différence significative d’un point de vue statistique (p < 0,05) était liée à la rhinite qui a perturbé 
les activités quotidiennes, la prévalence étant plus élevée dans le secteur congestionné (7,6% 
dans le secteur congestionné, comparativement à 4,1% dans le secteur moins congestionné). 
Après avoir répété le questionnaire et avoir effectué les mesures du DEM, le « pourcentage net 
d’amélioration » a été exprimé comme le nombre de personnes qui affichaient une amélioration 
sur le plan de la santé moins le nombre de personnes dont l’état de santé s’était détérioré et il a 
été exprimé comme un pourcentage du total disponible. Une tendance à l’amélioration des 
symptômes a été observée dans les deux secteurs après l’ouverture de la voie de 
contournement. Les cas de respiration sifflante dans le secteur congestionné ont affiché une 
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amélioration nette moins élevée, mais non significative, que chez les résidents des rues moins 
congestionnées (une réduction nette de 6,5% (IC à 95% : -14,9% à 2,0%)) et une amélioration 
marquée a également été observée en ce qui concerne les sujets qui ont consulté un médecin 
en raison de problèmes au niveau de la poitrine (amélioration nette de 5,7% dans le secteur 
congestionné et une amélioration nette de 4,5% dans le secteur moins congestionné, ce qui 
donne une réduction nette de 1,3% (IC à 95% : -8,1% à 10,7%)). Il y a eu amélioration sur le 
plan des cas de rhinite dans les deux secteurs, mais le changement a été plus grand dans le 
secteur congestionné, avec une différence de 10,3% dans les cas de rhinite qui perturbe les 
activités quotidiennes (IC à 95% : 3,1% à 7,5%) et des différences positives mais non 
significatives au chapitre des  cas de rhinite ou de rhinoconjonctivite. Cette nouvelle étude a 
laissé entrevoir qu’une diminution de l’exposition aux PM à la suite d’une réduction de la 
circulation routière pouvait contribuer à alléger davantage les symptômes d’irritation nasale ou 
des yeux que les symptômes liés aux voies respiratoires inférieures caractéristiques à l’asthme; 
l’équipe a suggéré l’idée selon laquelle les projets éventuels d’atténuation de la congestion 
routière devraient incorporer des plans visant à surveiller les changements sur ces effets sur la 
santé. 

Trois études portant sur des quasi-interventions ont été réalisées en Allemagne dans le but 
d’étudier les changements dans la fonction pulmonaire et les symptômes respiratoires au cours 
d’une période de plusieurs années, suite à la chute des concentrations ambiantes de PTS après 
la réunification du pays (Heinrich et coll., 2002; Frye et coll., 2003; Suguri et coll., 2006). 

Dans deux de ces études, les données ont été recueillies à partir de trois enquêtes 
transversales consécutives (réalisées en 1992-1993, 1995-1996 et 1998-1999) réalisées auprès 
des parents d’écoliers de trois villages (Zerbst, Hettsdedt et Bitterfeld). Les mesures des 
polluants atmosphériques (PTS et SO2) ont été effectuées à partir d’appareils d’échantillonnage 
installés à des points fixes. De 1991 à 1998, les concentrations moyennes annuelles de PTS 
ont diminué de 45 à 29 µg/m3 à Zerbst, de 64 à 25 µg/m3 à Bitterfeld et de 79 à 33 µg/m3 à 
Hettsdedt; des diminutions des nombres de PMA et des augmentations des particules en mode 
de nucléation (PMN) ont également été observées. Les sujets qui avaient déménagé de leur 
foyer durant l’une de ces périodes de deux ans ou dont la nouvelle résidence était située à plus 
de 2 km de distance de leur ancienne résidence ont été exclus de l’étude. 

Dans la première étude, Heinrich et coll. (2002) ont examiné la prévalence des maladies 
respiratoires non attribuables aux allergies au sein d’un groupe d’écoliers âgés entre 5 et 14 
ans. Les données ont été traitées en deux étapes; dans un premier temps,  des équations 
d’estimations généralisées (EEG) de Poisson ont été utilisées afin d’étudier l’association entre 
la pollution atmosphérique et les maladies respiratoires. L’âge, le sexe, l’éducation parentale et 
l’atopie des parents, de même que quatre facteurs touchant l’environnement intérieur (présence 
d’humidité et de moisissure à la maison, cuisson d’aliments au gaz, exposition à la fumée de 
tabac ambiante à la maison et contact avec des chats) ont été intégrés dans le modèle à titre de 
facteurs de confusion possibles. Deuxièmement, les logits de prévalence ajustée ont été 
régressés selon une variable de la pollution atmosphérique dans un modèle linéaire mixte. On a 
examiné la modification des effets possibles en ce qui concerne plusieurs combinaisons de 
région, d’étude et de divers agents modificateurs possibles. Des diminutions continues de la 
prévalence des symptômes ont été signalées dans les trois régions; les diminutions les plus 
nettes concernaient la bronchite et les rhumes fréquents. Les analyses ont révélé que les cas 
de bronchite, d’otite moyenne, de sinusite, de rhumes fréquents, de maladies fébriles, de toux 
matinale et d’essoufflement étaient tous positivement liés à l’exposition aux PTS, bien que les 
associations n’aient pas toutes été significatives. Durant une analyse de l’exposition totale, une 
augmentation de 10 µg/m3 des PTS a été associée à un excès de risque de bronchite 
permanente (24% (IC à 95% : 11,5% à 39,5%)), de sinusite permanente (20,9% (IC à 95% : 
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0,0% à 46,1%)) et de rhumes fréquents (13,7% (IC à 95% : 3,2% à 25,3%)). Chez les enfants 
soumis à des facteurs d’exposition à l’intérieur (maisons humides, présence de moisissure, 
émissions de gaz provenant de la cuisson d’aliments, exposition à la fumée de tabac ambiante 
ou contact avec des chats), la même augmentation des PTS a été associée à un risque accru 
de bronchite permanente (21,5% (IC à 95% : 8,2% à 36,7%)), de même que de rhumes 
fréquents, c.-à-d., par définition, plus de deux rhumes au cours des deux derniers mois (12,5% 
(IC à 95% : 2,1% à 23,7%)). Chez les enfants non soumis à des facteurs d’exposition à 
l’intérieur, les mêmes augmentations des PTS ont également été associées à la bronchite 
permanente (40,6% (IC à 95% : 19,5% à 65,5%)) et aux rhumes fréquents (17,5% (IC à 95% : 
0,0% à 37,9%)). Les auteurs ont souligné que le risque bronchite mesuré dans cette étude était 
similaire à celui de l’étude de Harvard sur six villes (Dockery et coll., 1989) et qu’un risque plus 
élevé avait été rapporté par Braun-Fahrländer et coll. (1997) dans l’étude SCARPOL (Étude 
suisse sur les symptômes respiratoires et les allergies chez les enfants relatifs à la pollution 
atmosphérique, au climat et au pollen). 

Dans la deuxième étude, Frye et coll. (2003) se sont intéressés aux écoliers de sixième année 
(âgés entre 11 et 14 ans). La fonction pulmonaire a été évaluée à l’aide de mesures de la CVF 
et du VEMS. Une analyse de régression linéaire des paramètres de la fonction pulmonaire a été 
effectuée en fonction des données sur la pollution atmosphérique, les covariables intégrées à 
cette analyse étant le sexe, la taille, la saison, l’équipement de la fonction pulmonaire, 
l’éducation parentale, l’atopie des parents et l’exposition à la fumée de tabac ambiante. Des 
associations significatives ont été observées entre la réduction de la pollution atmosphérique et 
l’amélioration de la fonction pulmonaire; une diminution de 10 µg/m3 des concentrations 
annuelles de PTS a été associée à une augmentation de 0,94% de la CVF (IC à 95%; 0,04% à 
1,9%). L’effet s’est avéré encore plus marqué lorsque l’analyse était limitée aux femmes, (1,2% 
(IC à 95% : 0,2 à 2,22%)). Aucun changement significatif du VEMS n’a été constaté. Ces deux 
études ont démontré que l’amélioration de la qualité de l’air pouvait  avoir des répercussions 
positives significatives sur la santé respiratoire des enfants. 

La troisième étude (Sugiri et coll., 2006) des effets de la réunification allemande a fait appel à 
des méthodes semblables (des enquêtes transversales consécutives) pour évaluer l’effet de la 
pollution atmosphérique reliée au trafic routier sur la fonction pulmonaire d’enfants âgés entre 5 
et 7 ans entre 1991 et 2000 et résidant dans diverses collectivités rurales et urbaines des 
anciennes Allemagne de l’Est et de l’Ouest. La résistance des voies aériennes (Rva) et la 
capacité pulmonaire totale (CPT) des enfants ont été investiguées. Les valeurs quotidiennes 
(valeurs moyennes de la journée de l’enquête) et moyennes annuelles (valeurs de l’année 
précédant l’enquête) de la CPT et des niveaux de SO2 ont été déterminées; les mesures des 
PTS ont été prises à l’aide d’une technique d’échantillonnage par absorption des rayons β. Les 
valeurs mesurées dans l’air ambiant ont été obtenues à partir de stations de mesure situées loin 
des routes à débit de circulation élevée ou de sources industrielles importantes, afin de refléter 
une exposition urbaine ou rurale à vaste échelle (les auteurs mentionnent que de telles stations 
ne pourraient pas refléter adéquatement les niveaux élevés d’exposition). Des réductions des 
concentrations ambiantes de PTS et de SO2 ont été observées durant la période visée par 
l’étude. La moyenne annuelle de PTS en Allemagne de l’Ouest a varié de 54,35 à 44,20 μg/m3 

entre 1991 et 2000, tandis que la moyenne annuelle de PTS en Allemagne de l’Est a varié de 
74,45 à 51,29 μg/m3 entre 1991 et 1997. Les niveaux moyens de PTS le jour de l’examen ont 
varié de 51,01 à 49,75 μg/m3 entre 1991 et 2000 en Allemagne de l’Ouest et de 127,9 à 49,65 
μg/m3 entre 1991 et 1997 en Allemagne de l’Est. Des analyses ont été effectuées au moyen de 
modèles à effets aléatoires afin de déterminer l’association ajustée entre la fonction pulmonaire 
et l’exposition à court terme et chronique aux particules et son interaction avec le fait de vivre à 
proximité d’une route achalandée. Les enfants qui souffrent d’une infection aiguë des voies 
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respiratoires et d’asthme ont été exclus de l’étude, de même que ceux qui résidaient à l’adresse 
visée  depuis moins de deux ans. Les parents ont répondu à des questionnaires (comportant 
par exemple des questions concernant la distance du foyer par rapport à des routes 
achalandées, l’âge, le sexe, la taille, l’IMC, le poids à la naissance, l’éducation parentale, le 
partage d’une chambre à coucher, le chauffage au moyen de combustibles fossiles, l’utilisation 
du  gaz aux fins de cuisson d’aliments, la présence de fumeurs à la maison, des précisions à 
savoir si la mère fumait durant la grossesse et à savoir si l’enfant avait été exposé à une 
température froide (inférieure à 0o) durant l’étude des effets sur l’appareil respiratoire) et les 
réponses ont été incorporées dans le modèle. Les mesures de la fonction pulmonaire 
transformées en logarithme ont été analysées par régression linéaire. Les différences au niveau 
de la fonction pulmonaire chez les enfants qui vivent dans les pays anciennement connus sous 
les noms d’Allemagne de l’Est et d’Allemagne de l’Ouest sont disparues au fil du temps, au fur 
et à mesure que les niveaux de PTS devenaient semblables. Dans l’analyse stratifiée, une 
augmentation de 10 μg/m3 des niveaux quotidiens de PTS a été associée à une augmentation 
ajustée de 0,6% (IC à 95% : 0,0% à 2,2%) de la Rva chez les enfants est-allemands qui vivaient 
plus loin des routes achalandées (à une distance d’au moins 50 m), tandis qu’aucune 
association n’a été observée chez les enfants vivant en Allemagne de l’Ouest. Aussi, chez les 
enfants qui vivent loin des routes achalandées, une augmentation de 10 μg/m3 du niveau 
moyen annuel de PTS a été associée à une diminution significative de -1,8% (IC à 95% : -3,3% 
à -0,3%) de la CPT. Une diminution significative de -1,6% (IC à 95% : -2,3% à -0,8%) a 
également été observée en Allemagne de l’Est en ce qui concerne la CPT. En Allemagne de 
l’Ouest, chez les enfants qui vivent à proximité (à moins de 50 m) de routes caractérisées par 
un niveau élevé de trafic une augmentation de 10 μg/m3 du niveau moyen quotidien de PTS a 
également été associée à une réduction significative de la CPT (-0,5% (IC à 95% : -0,7% à -
0,2%)); aucune association significative n’a été mesurée chez les enfants d’Allemagne de l’Est. 
Dans l’ensemble, un changement de l’ordre de 10 μg/m3 du niveau annuel de PTS a été 
associé à une diminution de la CPT (-1,55% (IC à 95% : -0,01% à -2,9%); p < 0,1), tandis qu’un 
changement du niveau quotidien de PTS, pour un décalage de 0 jour, a été associé à une 
diminution de la résistance des voies aériennes (-0,8% (IC à 95% : -1,6% à -0,008%); p < 0,1). 
Cette étude a révélé que la CPT présentait de nettes associations avec les niveaux à long 
terme de PTS, tandis que la Rva était influencée par les niveaux à court terme. Cette étude a 
également démontré qu’une amélioration de la fonction pulmonaire était associée aux 
réductions des niveaux de PTS en Allemagne de l’Est. Cependant, étant donné l’impact 
croissant de la pollution liée à la circulation automobile en Allemagne de l’Est, les effets 
favorables ont probablement été neutralisés par le niveau élevé de pollution atmosphérique 
attribuable au niveau accru de la circulation. 

14.5.6.3 Résumé et éléments à prendre en considération : Études d’intervention 

Les études d’intervention tentent d’évaluer les répercussions des mesures (interventions 
fondées sur les politiques, prévues, imprévues ou « naturelles ») prises dans le but d’améliorer 
la qualité de l’air. Il existe un nombre croissant de preuves qui incitent à croire que des bienfaits 
immédiats pour la santé découlent des mesures de lutte contre la pollution atmosphériques. 
Peu d’études d’intervention ont été recensées dans la littérature récente; ces études se sont 
penchées sur les répercussions des diverses mesures prises dans le but de réduire les niveaux 
de pollution atmosphérique (la mise en œuvre de mesures d’atténuation de la pollution 
atmosphérique, la construction d’une voie de contournement pour alléger la congestion routière, 
la réunification de l’Allemagne) sur plusieurs résultats sur la santé. Les études d’intervention ont 
révélé une amélioration de la fonction pulmonaire et des symptômes respiratoires au fur et à 
mesure que les niveaux de pollution diminuaient. Une réduction des taux globaux de mortalité 
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reliés à l’exposition à long terme aux particules PM2,5 a également été mise en évidence dans 
une nouvelle analyse des données issues de l’étude de Harvard sur six villes. 

À l’instar d’autres types d’études épidémiologiques, les études d’intervention demeurent limitées 
dans leurs plans d’étude (de petites réductions des polluants atmosphériques, des 
réductions/changements applicables uniquement à un petit bassin de population qui se 
solderont par une efficacité statistique limitée, la présence de facteurs de confusion). Cela dit, 
les interventions qui ont été étudiées sont tellement variées qu’il n’est pas possible de comparer 
les divers effets observés en raison du nombre limité d’études. Cependant, ces études uniques 
contribuent à la mise en évidence des effets indésirables associés à la pollution atmosphérique, 
étant donné qu’elles peuvent démontrer les améliorations sur le plan de la santé observées à la 
suite de la diminution des niveaux de pollution atmosphérique. Les améliorations de la qualité 
de l’air ont révélé qu’elles impliquaient la réduction du nombre de maladies respiratoires et de 
décès, autant chez les enfants que chez les adultes. 

 

14.5.7 Études de répartition des sources 

L’application de techniques de répartition des effets de la pollution atmosphérique en fonction 
de diverses sources de PM constitue une pratique relativement nouvelle. Cette section met 
l’accent sur les résultats des études dans lesquelles la répartition des sources a été appliquée 
aux analyses des effets sur la santé. Une discussion approfondie sur la question de la 
répartition des sources se trouve dans la Section 14.1.7.3. 

L’US EPA a parrainé un atelier portant sur la répartition des sources en 2003 afin de  
comprendre comment cette approche était appliquée aux analyses des effets sur la santé et 
afin de comparer différentes techniques de répartition des sources. À cette fin, les équipes de 
chercheurs de sept centres urbains (neuf analyses par ville) ont appliqué diverses techniques 
selon des facteurs multidimensionnels à deux ensembles de données sur la spéciation des 
PM2,5 (Washington, DC et Phoenix, AZ). Chaque ensemble de résultats a ensuite été analysé 
au moyen de modèles de mortalité linéaires généralisés de séries chronologiques propres à 
chacune des villes, ajustés en fonction de la température, des tendances 
saisonnières/temporelles et du jour de la semaine et pour divers scénarios décalage. À partir de 
ces résultats, des estimations du risque moyen pondéré en fonction de la variance ont été 
calculées afin de résumer la variabilité entre les chercheurs et/ou les méthodes. 

14.5.7.1 Résultats des études 

Les données disponibles provenant des analyses réalisées à Washington et à Phoenix se sont 
avérées différentes à maints égards, même si les conclusions auxquelles les chercheurs en 
sont arrivés après avoir comparé les résultats de différents modèles et/ou des différents 
chercheurs étaient semblables. Les données quotidiennes sur la spéciation étaient disponibles 
pour l’analyse de Phoenix, alors que les données semblables concernant l’analyse de 
Washington n’ont été obtenues qu’à partir d’appareils de mesure les mercredis et les samedis. 
Les données de Washington couvraient les années 1988 à 1997, tandis que les données de 
Phoenix ont été limitées aux années 1995 à 1997. Les données sur la mortalité de Phoenix 
étaient limitées aux personnes âgées de 65 ans et plus, ce qui n’était pas le cas des données 
de Washington. 

À Washington, toutes les équipes et les méthodes ont identifié des facteurs pour le sol, le trafic 
routier et le SS, tandis que d’autres facteurs n’ont été cernés que par certaines équipes : nitrate 
(n = 7), pétrole résiduaire (n = 6), charbon primaire (n = 3), fumée de bois (n = 5), sel marin (n = 
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5) et incinérateurs (n = 4). Le sol, la circulation routière, le SS et le nitrate ont représenté plus 
de 80% des PM2,5; il a été estimé que le SS constituait jusqu’à 60% de la masse des PM2,5. En 
utilisant les centiles du 5e au 95e percentile des PM2,5 réparties selon la source (les valeurs 
considérées plus pertinentes pour évaluer les risques de niveaux faibles et élevés de pollution 
et tenant compte des biais possibles dans les mesures, comparativement à une approche 
fondée sur une valeur de « x µg/m3 »), peu d’effets significatifs ont été signalés pour la mortalité 
totale avec des décalages variant entre 0 et 4 jours, à l’exception du SS (valeur de décalage de 
3 jours) et du facteur connexe, le charbon primaire (valeur de décalage de 3 jours). Les PM2,5 
totales ont été associées à la mortalité totale de manière semblable au SS. Le facteur relatif au 
sol a été associé à des RR moins élevés, qui ont été constamment positifs, mais non 
significatifs pour tous les décalages. Aucun profil caractéristique des effets n’a été mis en 
évidence pour les autres facteurs répartis selon la source. Les résultats concernant la mortalité 
cardiovasculaire et cardiorespiratoire (les données n’ont pas été présentées dans le cas de la 
mortalité cardiorespiratoire) ont affiché des profils semblables, mais ils comportaient moins 
d’estimations des risques significatifs que ceux touchant la mortalité totale. Le sulfate s’avère 
moins influencé par les erreurs de classification de l’exposition que les autres sources (en 
raison d’une plus grande uniformité d’une région à l’autre, par rapport aux sources comme la 
circulation routière ou les incinérateurs susceptibles d’être plus dispersés localement), ce qui 
peut  expliquer dans une certaine mesure pourquoi seul ce facteur a été significativement 
associé à la mortalité. Des analyses de la sensibilité ont été effectuées à l’aide de divers 
modèles de température et on a conclu que bien que la plupart des estimations ponctuelles 
étaient semblables au modèle de base, différents modèles (définis par différents conditions de 
lissage et niveaux de liberté) ont influencé la structure de décalage des effets (p. ex., en ce qui 
concerne le sulfate) (Ito et coll., 2006). 

Les facteurs identifiés dans les analyses des données de Phoenix étaient les facteurs crustaux / 
liés au sol et liés au SS, à la combustion de biomasse/bois, au sel marin et à la fonderie de 
cuivre. Chez l’ensemble des chercheurs et/ou pour l’ensemble des méthodes, les facteurs reliés 
au sol, à la circulation routière et au SS ont été mieux corrélés que les facteurs liés à la 
combustion de biomasse/bois. Des associations positives constantes (d’une ampleur relative 
décroissante) ont été observées entre la mortalité cardiovasculaire et l’augmentation variant 
entre le 5e et le 95e percentile des PM2,5 réparties selon la source de particules attribuables au 
SS, à la circulation routière et à la fonderie de cuivre, à des valeurs de décalage de 0 et 1 jour 
et de 0 jour, respectivement. Les PM2,5 totales (mesurée par des appareils TEOM ou par 
gravimétrie) ont été associées à la mortalité cardiovasculaire de façon analogue au facteur 
combiné de la circulation routière, ce qui expliquait une fraction importante des PM2,5 totales. Le 
facteur lié au sel marin a présenté une association de plus en plus importante avec la mortalité 
cardiovasculaire avec un RR constamment négatif mais non significatif aux valeurs de décalage 
hâtives (possiblement en raison des effets résiduels de confusion, de la suradaptation ou de 
l’échange des effets par des variables corrélées) et positivement significatif seulement avec un 
décalage de 5 jours. Les facteurs liés aux sols et constitués de particules fines et à la 
combustion de bois/biomasse n’ont pas été associés à la mortalité totale ou cardiovasculaire. 
Contrairement aux analyses de Washington, les effets sur la mortalité totale ont été moins 
prononcés, souvent négatifs et essentiellement non-significatifs, comparativement aux résultats 
liés à la mortalité cardiovasculaire. Par exemple, les associations de la mortalité totale avec la 
fonderie de cuivre ont été moins nombreuses, mais elles sont toujours demeurées significatives, 
alors que la plupart des associations au SS ont perdu du terrain en termes d’importance et de 
sens. Certaines de ces différences peuvent être liées à des niveaux opposés de polluants entre 
les deux villes (p. ex., des niveaux plus élevés de SS à Washington) (Mar et coll., 2006). 
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Plusieurs similitudes ont été observées entre les résultats et les conclusions des analyses des 
données des deux villes. Les structures de décalage se sont avérées semblables pour 
l’ensemble des chercheurs et des méthodes, mais elles ont été différentes pour l’ensemble des 
facteurs liés aux sources. Cette situation a rendu difficile la comparaison des résultats de 
chacun des facteurs liés aux sources. L’idée a été avancée que des valeurs de décalage 
différentes pourraient indiquer des mécanismes d’action distincts pour les  diverses sources et il 
a également été souligné que les études fondées sur une valeur de décalage unique pouvaient 
sous-représenter les effets liés à certains facteurs. Les analyses de Washington ont également 
été limitées à seulement deux collectes par semaine des données sur la spéciation et il a 
conséquemment été difficile d’évaluer les effets sur une période de plusieurs jours consécutifs, 
effets qui peuvent avoir été influencés par les structures de décalage. Dans les deux villes, les 
résultats des tests d’analyse de variance (ANOVA) utilisés pour étudier la variabilité des 
résultats ont donné à penser que le jour de décalage et le facteur lié à la source de pollution 
expliquaient davantage la variabilité des risques que les chercheurs et/ou les méthodes 
utilisées. On a également observé qu’une plus grande partie de la variabilité était attribuable à 
l’écart-type de la régression qu’au chercheur ou à la méthode employée. 

Bien que les résultats obtenus dans les deux villes aient semblé indiquer que la variabilité entre 
les résultats était moins une question de méthodologie qu’une question de facteur lié à la 
source ou à la valeur de décalage, plusieurs pistes ont été formulées pour d’éventuelles 
recherches. Mais d’abord, les auteurs ont laissé entendre que, bien que les résultats aient été 
cohérents, cela n’éliminait pas la nécessité de procéder à d’autres tests pour évaluer 
l’exactitude des résultats en matière de répartition des sources (les concentrations de la masse 
répartie). Ito et coll. (2006) ont particulièrement recommandé la tenue d’autres analyses des 
données sur la spéciation dans de plus grandes villes. Plusieurs autres domaines de 
recherches  ont été identifiés, à savoir l’analyse de sensibilité des résultats à différents 
modèles, la séparation du diesel de la circulation de véhicules à allumage par étincelle 
(seulement deux équipes l’ont fait dans les analyses actuelles), les différentes structures de 
décalage de divers facteurs liés aux sources et la classification erronée de l’exposition 
différentielle pour l’ensemble des types de sources. Les auteurs ont également insisté sur la 
nécessité d’aborder les questions reliées aux variations des corrélations avec les tendances 
temporelles/météorologiques pour l’ensemble des facteurs liés aux sources et à la façon dont 
cette variabilité pouvait influencer la sensibilité du modèle employé aux facteurs particuliers ou 
les structures de décalage de différents facteurs liés aux sources ainsi que la nécessité de 
réaliser des études dans plusieurs villes, particulièrement dans des villes caractérisées par des 
sources dominantes différentes (Mar et coll., 2006; Ito et coll., 2006). 

Quelques autres études de répartition des sources ont examiné les effets sur la santé reliés à la 
pollution atmosphérique. Deux études de panel ont été réalisées sur ces sujets (Lanki et coll., 
2006b; Penttinen et coll., 2006) à Helsinki, en Finlande, afin d’évaluer les effets 
cardiovasculaires et respiratoires des PM2,5  de sources particulières sur des individus déjà aux 
prises avec un problème cardiovasculaire ou respiratoire. 

Durant la première étude, l’analyse en composantes principales a été appliquée à une analyse 
de six mois de l’ischémie provoquée par l’exercice chez des personnes âgées qui ne fumaient 
pas et atteintes d’une MCC stable (n = 45, 21 femmes, âge moyen de 68 ans). Les mesures 
des PM2,5 ont été réparties en plusieurs facteurs crustaux ou liés aux VRI, à la combustion de 
pétrole, au sel et au trafic local. On a conçu des modèles fondés sur des polluants multiples qui 
incluaient des éléments agissant à titre de substituts aux sources plutôt qu’à la masse répartie 
selon la source; pour chacune des sources, l’élément présentant la corrélation la plus élevée 
avec la masse spécifique à la source en question a été choisi comme indicateur source. Les 
jumelages suivants d’indicateurs sources et de facteurs ont été déterminés : Si et facteurs 
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crustaux; S et facteurs liés aux VRI; Ni et facteurs liés à la combustion de pétrole; Cl et facteurs 
liés au sel et à l’absorbance (ABS) et les facteurs liés à la circulation locale. Une augmentation 
de 1 µg/m3 du niveau de PM2,5 attribuées aux VRI et du niveau de PM2,5 attribuées au trafic local 
a été associée aux dépressions du segment ST supérieures à 0,1 mV pour un décalage de 2 
jours. Lorsqu’un critère plus strict a été employé (dépression du segment ST supérieure à 
0,1 mV, avec une pente horizontale ou descendante), ces effets ont persisté; les auteurs ont 
également relevé des éléments de preuve qui indiquent une association probable avec les 
particules PM2,5 attribuables à la combustion de pétrole. Dans les modèles à variables multiples 
comportant des éléments indicateurs pour l’ensemble des facteurs, seule l’ABS (circulation 
locale) a été associée aux dépressions du segment ST (les deux critères à une valeur de 
décalage de 2 jours). Dans les modèles fondés sur un agent polluant unique, les PUF ont été 
associées à des dépressions supérieures à 0,1 mV; cependant, dans un modèle fondé sur deux 
agents polluants, seul l’effet de l’ABS est demeuré significatif. Dans l’ensemble, les résultats de 
cette étude portent à croire que les particules fines causées par la combustion (principalement 
par la circulation routière) pourraient être responsables des dépressions du segment ST 
provoquées par l’exercice chez les personnes âgées atteintes d’une MCC (Lanki et coll., 
2006b). 

Dans la deuxième étude, les relations entre les PM2,5 propres à une source spécifique et les 
composantes élémentaires des PM2,5 et les changements de la valeur ΔDME (écart-type par 
rapport au DME moyen) et des symptômes respiratoires (toux, symptômes d’asthme, 
consommation de médicaments) ont été étudiés chez une cohorte d’adultes asthmatiques (n = 
57, âge moyen de 53 ans, 44 femmes) à l’aide de valeurs de décalage de 0 à 3 jours et d’une 
période moyenne de 5 jours. Au moyen de l’analyse des composantes principales, les auteurs 
ont déterminé les sources suivantes : la combustion locale (Cu, Zn, Mn, Fe), les VRI (S, K, Zn), 
les particules provenant du sol (SiO2, Al, Ca, Mn, Fe), la combustion de pétrole (V, Ni), le sel 
marin (Na, Ca) et des sources indéterminées. L’association la plus constante a été entre les 
PM2,5 attribuées à la combustion locale et aux diminutions de la valeur ΔDME. Des diminutions 
ont été observées le matin et l’après-midi en utilisant une période moyenne de calcul de la 
moyenne de 5 jours, de même que le soir à une valeur de décalage de 1 jour. Les PM2,5 

provenant des VRI n’ont été associées qu’à la diminution de la valeur ΔDME le matin (valeur de 
décalage de 1 jour). Les niveaux de PM2,5 attribuées au sol ont généralement été associés aux 
changements dans le sens contraire à tous les points dans le temps (associations positives et 
significatives pour un décalage de 0 jour, associations généralement positives mais non 
significatives pour des décalages de 1 et 2 jours et selon une moyenne établie sur une période 
de 5 jours) et les facteurs liés au pétrole, au sel et aux sources indéterminées n’ont pas été 
associés aux changements de la valeur ΔDME. Les associations entre les facteurs et la toux, la 
prévalence d’asthme ou l’usage de médicaments étaient généralement faibles ou non 
significatives. Une diminution de la prévalence des symptômes d’asthme a été signalée à une 
valeur de décalage de 3 jours en association avec les PM2,5 attribuables aux VRI. Certaines 
associations négatives mais habituellement non significatives ont été observées entre les 
facteurs liés à la combustion locale, à la combustion de pétrole, au sel marin et à l’usage de 
médicaments. Les composantes élémentaires des PM2,5 n’ont pas été associées aux 
changements de la valeur ΔDME, à l’usage de médicaments, aux symptômes d’asthme, ni à la 
toux. Dans l’ensemble, ces résultats semblent indiquer que les effets négatifs des PM2,5 sur les 
changements de la valeur ΔDME chez les asthmatiques d’âge adulte étaient principalement 
générés par les particules attribuées aux sources de combustion locale (Penttinen et coll., 
2006). 

Riediker et coll. (2004b) ont eu recours à l’analyse des facteurs principaux pour répartir les 
risques estimés à partir d’une petite étude de panel réalisée auprès d’agents appartenant à la 
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sûreté de l’État, selon des sources précises et à l’aide de deux modèles (Riediker et coll., 
2004a). Le premier modèle comprenait des composantes des PM2,5 et des polluants gazeux qui 
ont été mis en corrélation avec les PM2,5. Le deuxième modèle était plus restrictif et excluait les 
composantes associées à de grandes incertitudes. Il a résulté de cette approche  l’identification 
de facteurs reliés aux sols, à l’usure de l’acier des automobiles, à la combustion d’essence et 
aux changements de vitesse de la circulation dans le cas du premier modèle et de facteurs liés 
au sol et aux revêtements des routes, à la combustion d’essence et aux changements de 
vitesse de la circulation dans le cas du deuxième modèle. Les auteurs ont proposé que les 
composantes dominantes du facteur lié aux changements de vitesse de la circulation étaient 
indicatrices d’usure des freins (Cu), d’émissions de moteur (aldéhydes) et possiblement de 
particules urbaines secondaires. Dans les deux modèles, les associations les plus fortes avec 
des effets sur la santé étaient reliées aux changements de vitesse de la circulation. Dans le 
premier modèle, ce facteur a été associé aux augmentations des taux d’azote uréique du sang, 
du volume moyen de globules rouges, du pourcentage de neutrophiles et du FvW, de même 
qu’aux diminutions du pourcentage de lymphocytes et de protéine C, en plus des 
augmentations de la durée moyenne du cycle des intervalles RR normaux, des SDNN, des 
pNN50 et des battements ectopiques supraventriculaires. Le profil des effets associés à un 
facteur qui a le même nom dans le deuxième modèle a été le même que celui du premier 
modèle. Bien qu’ils ne soient pas identiques, les facteurs reliés aux changements de vitesse de 
la circulation de chacun des modèles ont été dominés par le Cu, le S et les aldéhydes et ont été 
fortement corrélés entre eux (r = 0,91). Les associations avec d’autres facteurs ont été limitées 
au premier modèle et comportaient des augmentations de l’acide urique et de la durée 
moyenne du cycle dans le cas du facteur crustal et des augmentations de la durée moyenne du 
cycle dans le cas du facteur lié à l’essence. 

À Spokane, WA, entre 1995 et 2002, Schreuder et coll. (2006) ont examiné l’association des 
PM2,5 et de la spéciation chimique des PM2,5 recueillies à un point de mesure situé en milieu 
résidentiel  en association avec les VRE relatifs aux maladies respiratoires. Trois algorithmes 
fondés sur les récepteurs multidimensionnels ont été appliqués à la spéciation chimique et huit 
sources de particules PM2,5 ont été identifiées, incluant  le brûlage de la végétation, les 
composantes riches en As, les véhicules motorisés, l’aérosol de sulfate, l’aérosol de nitrate, les 
particules de sol en suspension dans l’air, les émissions riches en Cu et les émissions marines. 
Des associations positives mais non significatives ont été constatées entre les PM2,5 et les VRE 
relatifs aux maladies respiratoires à des valeurs de décalage de 0 et 1 jour qui étaient plus 
élevés durant la saison de chauffe. Les résultats de la spéciation chimique des PM2,5 ont révélé 
que les VRE relatifs aux maladies respiratoires étaient significativement associés à un IIQ de 
3,0 µg/m3 des PM2,5 attribuables au brûlage de la végétation (RR = 1,023 (IC à 95% : 1,009 à 
1,088) pour un décalage de 1 jour). Le brûlage de la végétation a constitué un élément 
important dans l’apport de PM2,5 durant la saison hivernale (en raison de l’utilisation de poêles à 
bois) et un RR plus élevé a été observé durant cette période (RR = 1,051 (IC à 95% : 1,010 à 
1,094) à une valeur de décalage de 1 jour). Des résultats positifs mais non significatifs ont 
également été observés en ce qui concerne les composantes riches en As, provenant des 
véhicules motorisés et du sol en suspension dans l’air. 

14.5.7.2 Résumé et éléments à prendre en considération : étude de répartition des 
sources 

Le recours aux techniques de répartition des sources pour l’identification des effets de l’air sur 
la santé s’avère relativement nouveau. Cette approche a été utilisée dans les études de séries 
chronologiques et les études de panel pour l’analyse de divers effets  chez différentes 
catégories de sujets. La validité de ces types d’études a été corroborée par les résultats d’un 
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atelier parrainé par l’EPA au cours duquel plusieurs analyses des données sur la spéciation des 
PM2,5 provenant de deux villes différentes et recueillies par sept équipes ont été combinées aux 
données de mortalité. Les conclusions tirées après avoir comparé ces différents résultats 
donnent à penser que la répartition des sources effectuée dans le cadre des analyses des 
effets sur la santé était assez cohérente Les résultats obtenus par l’ensemble des chercheurs et 
par les diverses méthodes utilisées de même que la variation des résultats d’un chercheur et/ou 
d’une méthode à l’autre se sont avérés moins grands que les variations d’une catégorie de 
source ou d’une valeur de décalage à l’autre. Les plus fortes associations dans ces études ont 
été observées entre la mortalité et le SS, qui, à titre de polluant régional, est associé à moins 
d’erreurs de classification de l’exposition que d’autres paramètres. En général, les associations 
avec la mortalité totale ont été plus marquées qu’avec la mortalité cardiovasculaire dans les 
analyses de Washington et le contraire a été observé dans les analyses de Phoenix. Une plus 
grande variabilité d’un groupe à l’autre a été constatée au niveau de l’attribution des PM2,5 au 
trafic routier en raison d’une plus grande variabilité dans la définition de ce paramètre. En 
revanche, les résultats d’autres études récentes de répartition des sources ont semblé indiquer 
un rôle des facteurs liés à la circulation pour ce qui est des changements de la VFC, des 
paramètres inflammatoires, des dépressions du segment ST provoquées par l’exercice et des 
changements de la valeur ΔDEM, de même qu’un rôle relié au brûlage de la végétation avec les 
VRE relatifs aux maladies respiratoires. 

Bien que les résultats de l’atelier parrainé par l’EPA aient mis en relief la cohérence entre les 
chercheurs et/ou les méthodes, Ito et coll. (2006) ont formulé une mise en garde à l’effet qu’une 
telle situation ne garantissait pas l’exactitude de la répartition; ces chercheurs ont aussi 
souligné que d’autres recherches étaient nécessaires afin de mieux comprendre les sources et 
les facteurs qui contribuent aux effets sur la santé reliés à l’exposition aux PM2,5. Les résultats 
en matière de santé qui ont été étudiés sont tellement variés qu’il est impossible de comparer 
des effets semblables dans l’ensemble des différentes études. De plus, la diversité des cadres 
géographiques et des sources (qui peuvent être plus limités dans les études réalisées dans une 
seule ville) ajoute à la difficulté d’évaluer l’uniformité de l’ensemble du nombre limité d’études 
disponibles. Un intérêt de plus en plus grand pour ce domaine de recherche devrait contribuer à 
combler pareille lacune. 
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14.6 Études épidémiologiques des effets sur le 
développement et la reproduction 
 Les effets  sur le développement et la reproduction attribuables à une exposition aux polluants 
de l'air n’ont été investigués que tout récemment. Plusieurs hypothèses ont été proposées pour 
définir  les mécanismes biologiques susceptibles d’expliquer les changements au niveau des 
naissances en lien avec la pollution. Ces mécanismes peuvent inclure des changements dans 
le système pituitaire-adrénocortico-placentaire,  dans le flot sanguin utérin, des infections 
maternelles, un développement placentaire anormal, une inflammation aigüe ou chronique, des 
réductions dans l'apport en oxygène et en nutriments au placenta, des dommages à l'ADN ainsi 
que le stress oxydatif. Les  mécanismes impliqués peuvent fonctionner en synergie ou être 
interreliés du point de vue causal.  

 

14.6.1 Sommaire des évaluations antérieures  

Les évaluations antérieures effectuées par Santé Canada et par l'Environmental Protection 
Agency (EPA) américaine ont permis d'évaluer, à divers degrés, les effets  d’une exposition aux 
PM sur le développement et la reproduction. Aucune étude sur cette question n’a toutefois été 
recensée dans le RES pour les particules inhalables de 1999. Les études examinées dans l’Air 
Quality Criteria Document (document sur les critères de la qualité de l’air relatifs aux PM) 
(PM AQCD) de 2004 de l'EPA ont quant à elles rapporté des résultats variés au chapitre de  la 
mortalité postnatale, du retard de croissance intra-utérin (RCIU), de l'insuffisance pondérale à la 
naissance (IPN) et des accouchements prématurés. Aucune étude sur la reproduction n'a été 
identifiée. La mise en évidence d’associations positives et parfois significatives entre les PM10 et 
la mortalité respiratoire postnatale ou le syndrome de la mort subite du nourrisson (SMSN) dans 
les villes américaines a été compromise par l'absence de prise en compte des copolluants et 
des interrelations possibles entre les polluants et d'autres facteurs (p. ex. les facteurs 
sociodémographiques). Les particules en suspension ont par ailleurs été associées à la 
mortalité respiratoire dans des modèles à polluant unique et à multiples polluants en 
République tchèque et, à Mexico, l'association la plus forte avec la mortalité infantile dans les 
modèles à multiples polluants a été observée avec les PM2.5. La pertinence de tels résultats en 
regard des conditions prévalant aux États-Unis demeure cependant peu évidente. Les seules 
études portant sur le RCIU ont été menées en République tchèque. L'exposition aux PM2,5 et 
PM10 au cours du premier mois de gestation a été associée au RCIU; dans une étude ultérieure, 
l'exposition aux PM a également été associée au RCIU mais uniquement dans une ville très 
polluée. Dans la seule étude portant sur l'IPN, les auteurs ont conclu qu'il n'existait  pas 
d'association avec les PM10, bien qu'une association significative ait été observée dans la 
population hispanique. Des effets plus prononcés ont cependant été observés pour les 
polluants gazeux (OC et SO2). Peu de poids a été accordé à une association significative 
rapportée entre les particules totales en suspension (PTS)/SO2 et le faible poids à la naissance 
(TFPN) du fait qu’on n’avait effectué aucune  mesure des polluants présents. Enfin, les PM10 
ont été associées à des accouchements prématurés dans une étude, mais aucune association 
n'a été observée dans une autre étude américaine. La nécessité de réaliser des recherches 
additionnelles, incluant des études qui tiennent compte des liens reconnus entre la croissance 
et le développement du fœtus, a de nouveau été évoquée.  
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14.6.2 Résultats en matière de naissances 

La documentation récente (publiée depuis 2002) incluait des études portant sur plusieurs effets 
spécifiques, dont la mortalité infantile, les accouchements prématurés (<37 semaines de 
gestation), l'IPN (<2 500 g), des baisses du poids absolu, l'hypotrophie fœtale (poids à la 
naissance <10e percentile pour l'âge gestationnel) et RCIU (<10e ou <15e percentile du poids à 
la naissance prévu en fonction de l'âge gestationnel et du sexe chez les nourrissons nés à 
terme). Peu d'études sur les anomalies congénitales et les effets sur la reproduction ont été 
recensées.  

14.6.2.1 Mortalité infantile  

Les études de la mortalité infantile publiées depuis 2002 s’avèrent peu nombreuses. Sept 
études ont été identifiées, deux provenant de l'Amérique du Nord, une de l'Europe et trois de 
l'Asie; la dernière étude recensée était une méta-analyse mondiale. 

Dales et coll. (2004) ont mené une étude de séries chronologiques qui visait à comparer les 
concentrations quotidiennes de pollution de l'air avec l'incidence du SMSN dans douze villes 
canadiennes en utilisant les données  de 1984 à 1999. Aucune association significative n'a été 
observée entre l’exposition aux PM10 ou aux PM2,5 (concentrations moyennes sur 24 heures : 
23,43 µg/m3 et 12,27 µg/m3, respectivement) et l'incidence du SMSN (données non présentées), 
bien que des associations positives significatives aient été mesurées pour les polluants gazeux 
(SO2, NO2 et OC).  

Une étude cas témoins (rapport 1 :10) réalisée sur des données entre 1989 et 2000 a quant à 
elle conclu qu'une augmentation des PM10 de 10 µg/m3 deux mois avant le décès était associée 
à la mortalité post néonatale chez les nourrissons de quatre à douze mois dans un modèle à 
polluant unique (RRA = 1,04 [IC à 95 % : 1,01–1,06]). L’association était encore plus marquée 
chez les nourrissons exposés à ≥75e percentile de PM10 (>54,1 µg/m3) (RRA = 1,14 [95 % CI 
1,03–1,27]). Les résultats ont cependant perdu leur niveau de signification statistique tout en 
demeurant positifs dans les modèles à multiples polluants incluant l’OC, le NO2 et l’O3. La 
mortalité attribuable aux maladies respiratoires au cours de la période post néonatale a 
également été associée à un accroissement  de 10 µg/m3 des PM10 deux semaines avant le 
décès chez des nourrissons âgés de 28 jours à un an (RRA = 1,05 [IC à 95 %  : 1,01–1,10]) et 
des nourrissons de quatre à douze mois (RRA = 1,12 [IC à 95 %  : 1,02–1,23]);ces association 
étaient encore  plus marquées  à des concentrations plus élevées de PM10 (>56,0 µg/m3; 
RRA = 1,46 [IC à 95 %  : 1,13–1,88] et RRA = 1,41 [IC à 95 %  : 1,02–1,96] chez les 
nourrissons de 28 jours à un an et de quatre à douze mois, respectivement). Dans les modèles 
à multiples polluants, la seule association  significative du point de vue statistique  a été 
mesurée pour les PM ≥56,0 µg/m3 pour les décès au cours de la période post néonatale chez 
les nourrissons âgés de 28 jours à un an (RRA = 1,40 [IC à 95 %  : 1,03–1,89]). Ces résultats 
sont demeurés cohérents  chez les nourrissons à IPN et/ou les bébés prématurés. En fait, 
l'association avec la mortalité respiratoire s’est avérée plus forte chez ces sous-groupes, bien 
que les échantillons aient été de petit nombre et que les estimations aient été imprécises. Les 
associations entre le SMSN et la mortalité toutes causes confondues ont quant à elles suivi une 
tendance similaire mais n'étaient pas significatives. Des résultats  positifs et significatifs ont 
également été rapportés pour les polluants gazeux OC et NO2, mais non pour O3 (Ritz et coll., 
2006).  

Les autres études qui ont été inventoriées présentent moins d’intérêt, en raison des 
concentrations existantes de PM très élevées, des mesures d'exposition aux particules moins 
pertinentes, ou de limitations de nature statistique. Dans une étude de séries chronologiques 
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relative à la température et à la pollution de l'air à Madrid, en Espagne, les PTS ont été 
associés à la mortalité quotidienne chez les enfants de <10 ans (décalage 0 et 1 jour) dans les 
modèles à polluant unique et  multiples, les associations les plus marquées étant rapportées à 
des concentrations estivales supérieures à 100 µg/m3. Après stratification pour  l'âge, les 
associations plus marquées  ont été obtenues chez les sujets de 1 à 5 ans par comparaison 
aux sujets âgés de 0 à 1 an (Diaz et coll., 2004). Dans une étude réalisée à Taiwan, les PM10 
(concentrations quotidiennes d'environ 20 à 230 µg/m3) ont, dans les analyses de cas croisés, 
été associées de façon positive mais non significative à la mortalité  durant la période post 
néonatale (Tsai et coll., 2006a; Yang et coll., 2006). Les PM10 (concentration moyenne sur 
24 heures : 69,2 ± 31,6 µg/m3) ont également été associées à la mortalité totale et respiratoire 
chez les enfants coréens de 0 à 2 ans dans une analyse de séries chronologiques dont la 
portée était restreinte du fait de l'utilisation de méthodes de modélisation additive généralisée, 
(Ha et coll., 2003). Dans une quasi méta analyse de cinq études effectuées à Mexico, à Séoul, 
en Corée du Sud, en République tchèque et aux États-Unis, les PM10 ont finalement été 
associées à la mortalité post néonatale toutes causes confondues (exposition aigüe et 
chronique) et à la mortalité respiratoire (Lacasana et coll., 2005).  

14.6.2.2 Accouchements prématurés  

Les données sur les effets sur le fœtus d’une exposition aigüe à la pollution de l'air au cours de 
la grossesse demeurent peu nombreuses. En fait, la première étude de séries chronologiques 
sur l'association entre la pollution de l'air et l'accouchement prématuré a été menée par Sagiv et 
coll. (2005) à partir de données provenant de quatre comtés de la Pennsylvanie pour les 
années 1997 à 2001. Contrairement à la plupart des autres études  qui examinaient les effets 
chroniques ainsi que les gradients spatiaux de l'exposition aux polluants de l’air sur le fœtus, 
cette étude portait sur les effets d’une exposition à la pollution de l'air (PM10, OC, NO2 et SO2) 
au cours des six semaines précédant la naissance. La moyenne des PM10 sur six semaines 
était de 27,1 ± 8,3 µg/m3, et la moyenne quotidienne des PM10 était  de 25,3 ± 14,6 µg/m3. 
L’étude en question a révélé des associations marginales entre une augmentation des PM10 de 
50 µg/m3 et l'accouchement prématuré (<36 semaines d'âge gestationnel)  dans les modèles à 
décalage de 6 semaines, 2 jours et 5 jours (RR = 1,07 [IC à 95 %  : 0,98–1,18]; RR = 1,10 
[IC à 95 %  : 1,00–1,21]; et RR = 1,07 [IC à 95 %  : 0,98–1,18], respectivement).  

La majorité des études sur l’accouchement prématuré portaient sur les associations à des 
expositions à plus long terme aux PM. Dans une étude des données de 1985 à 1998 menée à 
Vancouver, il a été rapporté qu'aucune association n'avait été observée entre les PM10 et les 
accouchements prématurés (données non présentées), mais des associations positives 
significatives ont été observées pour les polluants gazeux SO2 et OC. Les données disponibles 
sur les PM10 étaient toutefois limitées à cinq ans; dans un autre ordre d’idées, les auteurs ont 
conclu que  les oxydes de soufre pouvaient constituer un substitut intéressant pour la mesure 
de l'exposition aux  PM inhalables (Liu S et coll., 2003).  

Dans une étude de cohorte rétrospective réalisée à Brisbane, en Australie (2000 à 2003), une 
augmentation  de 4,5 µg/m3 des PM10 établie à partir des valeurs moyennes de cinq stations 
de mesure a été associée aux accouchements prématurés (RRA = 1,15 [IC à 95 % : 1,06–
1,25]) au cours du premier trimestre, mais non au deuxième ou au troisième trimestre, 
(r = 0,80–0,93),. Cette association a été fortement influencée par l'effet du premier mois de la 
grossesse (RRA = 1,19 [IC à 95 %  : 1,13–1,26]), et une tendance croissante significative a été 
observée à l'échelle des quartiles de l'exposition aux PM10 au premier trimestre (p < 0,001) 
(Hansen et coll., 2006). Des résultats  non significatifs et de moindre ampleur  ont été rapportés 
pour la bsp et les PM0,1–2,5. L’hypothèse d’une association protectrice non significative avec la 
bsp au cours des trois mois du dernier trimestre a  été rejetée par les auteurs  comme étant 
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dénuée de fondement au niveau  biologique. Lorsque les PM10 et l'ozone du premier trimestre 
étaient modélisées ensemble, aucun des deux polluants n'a été associé de façon significative 
avec les accouchements prématurés (RRA = 1,09 [IC à 95 %  : 0,98–1,22] et RRA = 1,16 
[IC à 95 %  : 0,98–1,39], respectivement). De tels résultats sont prévisibles, puisque les 
associations mensuelles avec les accouchements prématurés à l'échelle du premier trimestre 
faisaient ressortir une tendance à la hausse pour l'ozone et une tendance à la baisse pour les 
PM10. Cette observation peut également refléter l’existence de  mécanismes d'action 
spécifiques à chaque polluant. La concentration de PM10 quotidienne moyenne pour cette étude 
s'établissait à 19,6 ± 9,4 µg/m3.  

Des associations faibles et inconstantes ont été observées dans le cadre d'autres études de 
cohortes. Dans une étude menée dans le sud de la Californie  et visant à approfondir des 
travaux antérieurs (p. ex. Ritz et Yu, 1999; Ritz et coll., 2000, 2002), les PM10 et PM2,5 n'ont pas 
été associées de façon significative aux accouchements prématurés dans les modèles à 
polluant unique ou  multiples (dans ce dernier cas, avec OC, NO2, et O3). Une association a 
cependant été rapportée avec les PM2,5 six semaines avant la naissance dans un modèle à 
polluant unique utilisant les codes postaux (RRA = 1,19 [IC à 95 %  : 1,02–1,40]). Dans le cas 
présent, les concentrations de PM2,5 étaient ≥24,7 µg/m3. Pour le premier trimestre, le 
troisième trimestre et la période de six semaines précédant la naissance, les moyennes de 
polluants sur 24 heures (avec intervalles) s'établissaient à 42,2 µg/m3 (26,3–77,4 µg/m3), 
41,5 µg/m3 (25,7–74,6 µg/m3) et 39,1 µg/m3 (13,0–103,7 µg/m3), respectivement, pour les PM10, 
et à 21,9 µg/m3 (11,8-38,9 µg/m3), 21,0 µg/m3 (11,8–38,9 µg/m3) et 21,0 µg/m3 (9,9–48,5 µg/m3), 
respectivement, pour les PM2,5. Comme pour les résultats relatifs à l'IPN signalés ailleurs dans 
ce document, la  petite taille des échantillons (environ 100 à 700 cas pour les PM2,5 et 
400 à 3 000 cas pour les PM10) a contribué à l’obtention de larges intervalles de confiance et de 
résultats peu significatifs du point de vue statistique. Des associations positives limites ont aussi 
été observées pour les PM10 (premier trimestre et six semaines avant la naissance), 
associations dont la valeur  diminuait à mesure que la distance par rapport à la station de 
surveillance augmentait. Bien que certaines associations marginales aient également été 
associées aux PM2,5 six semaines avant la naissance, les associations négatives se sont 
avérées plus fréquentes entre l'exposition au premier trimestre et les accouchements 
prématurés. Dans les modèles à multiples polluants, ces associations négatives sont devenues 
positives mais non significatives (données non présentées). La colinéarité entre les polluants et 
les échantillons plus petits en raison d'un nombre moindre de jours de données sur les PM2,5 
ont contribué à l'instabilité des modèles à polluants multiples. Les associations avec l’OC 
étaient plus fortes près des stations où les mesures étaient uniquement restreintes à l’OC 
(Wilhelm et Ritz, 2005).  

Dans une étude cas-témoins antérieure effectuée  à Los Angeles (CA) (1994 à 1996), les 
mêmes auteurs ont mesuré une association entre la densité de la circulation pondérée en 
fonction de la distance (CPFD) et les accouchements prématurés; aucune association n'a 
toutefois été observée entre les concentrations annuelles  de PM10, NO2, ou d'O3 et les 
accouchements prématurés. Une association positive significative a aussi été mesurée  pour 
l’OC. Les valeurs de quartiles de PM10 annuelles s'établissaient à <36,19 µg/m3, 36,19–
41,11 µg/m3, 41,12–42,78 µg/m3 et ≥42,79 µg/m3 (Wilhelm et Ritz, 2003). Dans une autre étude 
californienne utilisant des données de 1998 et 1999 et au cours de laquelle un indice de la 
pollution de l'air a été mis au point en tant que  mesure de l'exposition, les analyses 
préliminaires n'ont révélé aucune association entre les accouchements prématurés ou 
l'hypotrophie néonatale et les polluants individuels (PM10, OC, NO2, SO2, O3). Les auteurs ont 
toutefois signalé qu'une analyse plus approfondie s’imposait; cela dit, les concentrations de 
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pollution et les associations de polluants individuels n'ont pas été présentées (Woodruff et coll., 
2003).  

Dans le cadre d'une étude cas-témoins également réalisée en Californie (1999-2000), chacun 
des accouchements prématurés (<36 semaines) a été apparié à trois accouchements à terme 
de gestation de 39 à 44 semaines (ceux qui se situaient à 37 ou 38 semaines ont été exclus 
afin de créer une zone tampon pour la  distinction entre les accouchements à terme et les 
accouchements prématurés). Une augmentation des PM2,5 de 10 µg/m3 (mesurées à la station 
de mesure la plus proche et située à cinq milles [8 km] de l'adresse de la mère à l'époque de 
l'accouchement) a été associée avec un accouchement prématuré lorsque le quartile le plus 
élevé (>22,1 µg/m3) était comparé au pourcentage le plus bas au total, au premier mois, et aux 
deux dernières semaines de gestation (RRA = 1,15 IC à 95 %  : 1,07–1,23), RRA = 1,21 
(IC à 95 %  : 1,12–1,30) et RRA = 1,17 (IC à 95 %  : 1,08-1,26), respectivement. Des résultats 
similaires ont été observés  au troisième quartile de l'exposition, au deuxième quartile pour le 
premier mois et aux deux dernières semaines de gestation, et lorsque l'exposition a été 
caractérisée comme étant  continue. Les tendances dose-réaction étaient apparentes dans le 
cas de la gestation totale et du premier mois, mais ces tendances n'ont pas fait l'objet d'une 
vérification de la signification. Les résultats se sont avérés très similaires après un rajustement 
pour l’OC (peu de changements, sinon aucun, quant à la magnitude ou la signification). Aucun 
résultat significatif n'a été observé pour l’OC; toutefois, contrairement aux PM2,5, les adresses 
des mères n'ont pas été appariées aux stations de mesure de l’OC en raison de la petite taille 
de l'échantillon (Huynh et coll., 2006).  

Dans une étude cas-témoins, les données de la Georgia Very Low Birth Weight Study 
(1986-1988) ont été comparées à deux mesures des PM10 ambiantes (une mesure à la 
résidence dans un comté comportant ou non une source industrielle ponctuelle de PM10, et une 
concentration de PM10 modélisée au domicile à partir d’un modèle de transport atmosphérique). 
Lorsque les accouchements prématurés/poids approprié à la naissance selon l'âge gestationnel 
(cas, n = 59) ont été comparés aux accouchements à terme/poids approprié à la naissance 
selon l’âge gestationnel (témoins, n = 197), les RRA rajustés en fonction de la résidence de la 
mère dans un comté comportant une source ponctuelle de PM10 et de l'exposition au quartile 
supérieur annuel modélisé (>15,07 µg/m3) par opposition au premier quartile (<1,48 µg/m3) 
les PM10 se sont établis à RRA = 4,31 (IC à 95 %  : 1,88–9,87) et à RRA = 3,68 (IC à 95 %  : 
1,44–9,44), respectivement. Les risques étaient plus élevés chez les bébés nés  prématurément 
avec un très faible poids à la naissance (poids appropriés à la naissance selon l'âge 
gestationnel ou hypotrophie néonatale) (n = 128) chez les enfants nés à terme/avec un poids à 
la naissance approprié selon l'âge gestationnel (n = 197), lorsque les mères résidaient dans des 
comtés comportant une source ponctuelle de PM10 (RRA = 2,54 [IC à 95 %  : 1,46–4,22]). 
Aucun effet significatif n'a été observé par quartile d'exposition aux PM10 (<1,48 µg/m3, 1,48–
3,74 µg/m3, 3,75–15,07 µg/m3 et >15,07 µg/m3), bien que l'association pour le quatrième quartile 
d'exposition ait approché le niveau significatif du point de vue statistique (RRA = 1,94 
[IC à 95 %  : 0,98–3,83]). L'absence de bébés nés à terme/hypotrophie néonatale dans cette 
étude a été désignée comme étant une lacune. Les auteurs ont conclu que l'association entre la 
pollution de l'air et l'IPN pouvait s'expliquer en partie par la durée de la gestation 
(accouchements prématurés par opposition à accouchements à terme) (Rogers et Dunlop, 
2006).  

Dans une étude coréenne menée dans des conditions peu représentatives des conditions qui 
prévalent au Canada (les limites supérieure et inférieure des quartiles de PM10 quotidiennes 
moyennes étaient de 26,99 et 106,39 µg/m3, et de 33,12 et 95,91 µg/m3 pour les premier et 
troisième trimestres, respectivement), les accouchements prématurés ont été associés 
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aux PM10 au cours du premier trimestre; aucune tendance n'a toutefois été observée à l'échelle 
des quartiles (Leem et coll., 2006).  

14.6.2.3 Poids à la naissance  

Seulement deux études épidémiologiques canadiennes portant sur le poids à la naissance ont 
été identifiées pour la période à l'étude. L’une des études traitait des accouchements survenus 
en Nouvelle-Écosse entre 1988 et 2000. L’étude en question a révélé une association entre 
l'IPN et l'exposition aux PM10 (quatrième quartile par opposition au premier; concentration 
moyenne sur 24 heures de 17 µg/m3) au cours du premier trimestre, mais non au cours du 
deuxième ou du troisième trimestre pour les naissances d’enfants uniques de mères résidant à 
moins de 25 km d'une station du Réseau national de surveillance de la pollution atmosphérique 
(RNSPA), après gestation de  ≥37 semaines (RRA = 1,33 [IC à 95 %  : 1,02–1,74]). Après 
ajustement pour tenir compte de l'année de la naissance, l’association est devenue non 
significative du point de vue statistique (RRA = 1,11 [IC à 95 %  : 0,84–1,48]). En ce qui a trait 
aux autres polluants, un rapport proportionnel à la dose a été observé entre le SO2 (un 
indicateur indirect éventuel des PM fines) et l'IPN au cours du premier trimestre (Dugandzic et 
coll., 2006). Dans l'autre étude, les auteurs ont rapporté qu'aucune association n'avait été 
observée entre les PM10 et l'IPN (données non présentées) chez les bébés nés à Vancouver 
entre 1986 et 1998. Les auteurs ont donné à entendre que le petit nombre de mesures 
des PM10 (1994 à 1998 par opposition à 1985 à 1998 pour d'autres polluants) ainsi que le faible 
nombre de naissances au cours de cette période pourraient expliquer cette absence 
d’association. Une association positive significative a cependant été observée avec le SO2 
(peut-être une mesure indirecte des PM fines inhalables) mais non pas avec d'autres polluants 
gazeux (OC, NO2, O3). Mentionnons ici que les naissances vivantes étaient exclues des 
analyses lorsque le poids à la naissance était inférieur à 500 g (Liu S et coll., 2003).  

Dans une étude menée en 2005 par Wilhelm et Ritz et dont l’objectif était d’approfondir des 
travaux antérieurs (Ritz et Yu, 1999; Ritz et coll., 2000, 2002), une augmentation des PM10  
de 10 µg/m3 a été associée à un risque accru d'IPN (RRA = 1,22 [IC à 95 %  : 1,05–1,41]) au 
cours du troisième trimestre lorsque la résidence de la mère était située à ≤1 mille (1,6 km) 
d'une station de mesure. Ce risque était accru dans les modèles à multiples polluants 
comportant l’OC, le NO2 et l’O3 (RRA = 1,36 [IC à 95 %  : 1,12–1,65]) mais diminuait à mesure 
que la distance entre la résidence de la mère et la station de mesure augmentait. Ce risque 
était par ailleurs faiblement significatif dans l'analyse au niveau des codes postaux (RRA = 1,03 
[IC à 95 %  : 0,97-1,09]). Les estimations des risques observées sur la durée complète de la 
grossesse étaient moins élevées que les estimations au troisième trimestre et elles demeuraient 
non significatives dans les modèles à multiples polluants (RRA = 1,24 [IC à 95 %  : 0,91–1,70]; 
résultats relatifs à un polluant unique non présentés). Aucune association n'était observée dans 
le cas des PM2,5; les auteurs ont attribué ce fait au nombre inférieur d'années de surveillance 
des données (1999-2000 par opposition à 1994 à 2000 pour d'autres polluants). Les 
associations significatives les plus marquées ont été observées dans le cas de l’OC, mais 
celles-ci étaient généralement limitées aux résidences de mères situées près de stations qui ne 
mesuraient que l’OC. Les auteurs ont conclu que l'hétérogénéité locale, en particulier en ce qui 
a trait aux polluants liés à la circulation, pouvait avoir influencé les résultats.  

Dans une étude réalisée par Salam et coll. (2005) auprès d’un ensemble de sujets de la CHS 
en Californie, les PM10 n'ont pas été associées de façon significative à l'IPN, bien que les RRA 
aient augmenté de façon non significative au cours des deuxième et troisième trimestres ainsi 
que pour toute la durée de la grossesse. Les valeurs mensuelles moyennes sur 24 heures 
des PM10 étaient de 45,8 ± 12,9 µg/m3, 46,6 ± 15,9 µg/m3, 45,4 ± 14,8 µg/m3 et 
45,4 ± 15,5 µg/m3 pour la durée complète de la grossesse, le premier trimestre, le deuxième 
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trimestre et le troisième trimestre, respectivement. Aucune association significative avec l’O3, le 
NO2 ou l’OC n'a été observée. Les auteurs ont mentionné que l'IPN n'était peut-être pas 
l’élément le plus pertinent à évaluer, du fait de sa rareté dans la population (dans cette étude, 
72 cas parmi 3 901 enfants nés entre 1975 et 1987).  

Dans une méta-analyse qui ne comptait que cinq études provenant de la Chine, de la 
République tchèque et des États-Unis, publiées entre 1994 et 2003, une augmentation de 
10 µg/m3 des PM10 (données sur les PTS convertis en PM10 pour trois études; présentées 
comme représentant une exposition annuelle ou moyenne pour le troisième trimestre) a été 
associée à une augmentation marginale de cas d'IPN (1,6 % [IC à 95 %  : 1,0–2,2 %]). Aucune 
autre donnée n’a été rapportée pour d'autres périodes d'exposition (premier ou deuxième 
trimestre). Une autre association positive similaire mais non significative a été observée dans le 
cas du SO2, tandis qu'une association significative beaucoup plus forte a été observée avec 
l’OC (Lacasana et coll., 2005).  

Seules quelques études récentes ont investigué l'évaluation des baisses de poids à la 
naissance mesurées en tant que changement absolu du poids (par opposition à l'analyse des 
données catégoriques fondée sur la définition de l'IPN). Dans une étude australienne 
(1998 à 2000), les associations significatives les plus fortes ont été observées dans le cas 
du NO2, en particulier lorsque les analyses étaient limitées au deuxième trimestre pour les 
mères résidant à moins de 5 km d'une station de mesure. Les concentrations quotidiennes 
moyennes de PM10 et PM2,5 étaient de 16,8 ± 7,1 µg/m3 et de 9,4 ± 5,1 µg/m3, respectivement. 
L'exposition aux PM2,5 au cours du mois précédant la naissance et au cours du deuxième 
trimestre était plus fortement associée aux baisses de poids à la naissance qu'elle ne l'était 
dans le cas des PM10 (-2,48 g [IC à 95 %  : -4,58 g à -0,38 g] et -4,10 g [IC à 95 %  : -6,79 g à -
1,41 g], respectivement, par opposition à -1,21 g [IC à 95 %  : -2,31 g à -0,11 g] et -2,05 g 
[IC à 95 %  : -3,36 g à -0,74 g], respectivement par 1 µg/m3). Toutefois, dans les analyses 
restreintes aux seuls bébés nés de mères résidant à moins de 5 km d'une station de mesure, 
les baisses significatives du poids à la naissance étaient  plus fortement associées aux PM10 
pour toutes les périodes d'exposition, alors que des associations positives et négatives non 
significatives étaient rapportées dans le cas des PM2,5. Pour ce qui est de ces dernières 
analyses, les associations avec les PM10 et le NO2 sont demeurées significatives dans les 
modèles à deux polluants (avec l’O3, l’OC ou l'un avec l'autre) et après avoir tenu compte des 
expositions au cours d'autres périodes de la grossesse, mais non dans un modèle à quatre 
polluants; l’étude en question a par ailleurs révélé des baisses de poids plus marquées pour 
le NO2 par opposition aux PM10 (Mannes et coll., 2005).  

Dans une autre étude réalisée en Californie, Parker et coll. (2005) ont évalué l’impact de 
l’exposition à la pollution chez des bébés nés après 40 semaines de gestation et pour lesquels 
des données de mesure étaient disponibles (à une distance d'environ 5 milles (8 km) de la 
résidence de la mère). Les mesures des années 1999 et 2000 ont été utilisées à cette fin; 
celles-ci ont révélé une différence de poids moyen à la naissance entre le quartile supérieur et 
le quartile inférieur de l'exposition aux PM2,5  (>18,4 µg/m3 par opposition à <11,9 µg/m3) 
de -36,1 g (IC à 95 %  : -16,5 g à -55,8 g). Des résultats similaires ont été observés après 
ajustement pour l’OC et lorsque les données étaient analysées individuellement par trimestre. 
Aucun changement significatif n'a été observé avec l’OC; la tendance des résultats était 
toutefois variable  après ajustement des données pour les PM2,5. Par contraste, des 
associations plus cohérentes ont été observées pour l'ozone (rapport dose-réaction) et l’OC 
chez un groupe (n = 3,901) d'enfants visés par la CHS et nés entre 37 et 44 semaines d'âge 
gestationnel. Une association significative avec 20 µg/m3 de PM10 a aussi été rapportée pour le 
troisième trimestre (-21,7 g [IC à 95 %  : -42,2 à -1,1 g]), mais elle a été réduite et s’est avérée 
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non significative dans un modèle à multiples polluants incluant l'ozone 

(-10,8 g [IC à 95 %  : -31,8-10,2 g] [Salam et coll., 2005]).  

Contrairement à Mannes et coll. (2005), les analyses de Basu et coll. (2004) qui évaluaient 
l'effet de la distance entre la résidence maternelle et la station d’échantillonnage de la pollution 
ont conclu que les  risques n'augmentaient pas avec le rapprochement des stations de mesure 
des polluants. Cette étude californienne, le voisinage (stations de mesure situées à 5 milles 
(8 km) au maximum par rapport à la résidence maternelle) et le comté (moyenne de toutes les 
stations de mesure dans le comté de la résidence maternelle au moment de la naissance) a 
révélé une certaine corrélation (r2 = 0,77-0,78)mais les associations avec le poids à la 
naissance ont été légèrement plus élevées par rapport aux niveaux de PM à l'échelle du comté 
chez les femmes mariées pour la première fois, âgées de 20 à 30 ans et qui détenaient au 
moins un diplôme d'études secondaires. Les concentrations quotidiennes moyennes de PM2,5 
établies pour des moyennes de gestation de 9 mois se étaient de 15,8 ± 4,9 µg/m3 (stations de 
mesure à une distance de 0-5 milles (0-8 km]), 15,6 ± 3,7 µg/m3 (stations de mesure de comtés) 
et 14,5 ± 5,3 µg/m3 (stations de mesure situées à une distance de 0-1 mille [0-1,6 km]) chez les 
femmes blanches non hispaniques et de 18,2 ± 5,0 µg/m3, 16,9 ± 3,3 µg/m3, et 
16,4 ± 5,4 µg/m3, respectivement, chez les mères hispaniques. 

 En utilisant les données sur l'exposition au niveau des comtés, une augmentation de 1 µg/m3 
des PM2,5 pour l’ensemble de la période de gestation a été associée à des réductions similaires 
du poids à la naissance, à la fois au sein des populations blanches non hispaniques et des 
populations hispaniques (-4,04 g [IC à 95 %  : -6,71 g à -1,37 g], et -4,35 g 
[IC à 95 %  : -7,47 g à -1,23 g], respectivement). Lorsqu'on a utilisé les concentrations de PM2,5 
du voisinage, les résultats significatifs n'ont été observés que pour la population hispanique 
(-2,49 g [IC à 95 %  : -4,53 g à -0,45 g]) mais les différences entre les deux groupes n'étaient 
pas significatives du point de vue statistique. Lorsque les données étaient restreintes aux mères 
vivant à une distance maximale de 1 mille (1,6 km) d'une station de mesure, les estimations des 
risques étaient semblables à celles des concentrations de PM2,5 du  voisinage, mais aucune 
association n'a atteint un niveau significatif, peut-être en raison de la petite taille des 
échantillons (~10 % de la population à l'étude). Les auteurs ont souligné qu’on ne pouvait établir 
si les données de mesure au niveau du voisinage ou des comtés permettaient de mieux prédire 
l'exposition personnelle aux PM2,5. Ils ont ajouté que les données au niveau des comtés, pour 
lesquelles des associations plus fortes avaient été observées chez les deux groupes, pouvaient 
avoir eu une corrélation plus marquée avec l'exposition maternelle personnelle, puisque les 
données au niveau du voisinage supposent que les femmes passent la majeure partie de leur 
temps à la maison ou à proximité, ce qui n'est peut-être pas le cas dans la réalité (Basu et coll., 
2004).  

Plusieurs études identifiées dans la littérature et publiées après 2002 ont été réalisées pour des 
niveaux d’expositions aux PM bien supérieurs à ceux qui sont habituellement observées au 
Canada (PM10 sur 24 heures > 40 µg/m3; exposition personnelle aux PM2,5 = 43,1 µg/m3). Des 
changements dans l'exposition aux PM10 ou dans l'exposition personnelle aux PM2,5 ont été 
associés à une IPN à Sao Paulo, au Brésil, à Cracovie, en Pologne, à Séoul et en Corée du 
Sud. Dans ces trois études, la colinéarité avec l’OC ou avec la fumée de tabac ambiante (FTA) 
rendait l'interprétation des résultats difficile (Lee BE et coll., 2003; Gouveia et coll., 2004; 
Jedrychowski et coll., 2004). À Taïwan, une réduction du poids à la naissance a été reliée de 
façon significative aux PM10 dans une étude de Yang et coll. (2003), tandis que, dans une autre 
étude, l'IPN n'a pas été associée aux PM10 (Lin et coll., 2004). Dans les deux cas, une 
association significative avec SO2, (une mesure indirecte potentielle des PM fines inhalables) a 
été rapportée  et aucune des deux études ne comportait une analyse simultanée des deux 
polluants.  
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14.6.2.4 Hypotrophie néonatale et réduction de la croissance intra-utérine  

Trois études (une cas-témoins, deux cohortes) ont évalué l'effet sur le plan de l'hypotrophie 
néonatale. Cet effet est considéré par certains comme étant moins restrictif que l'IPN,  qui peut 
être difficile à interpréter puisque le poids à la naissance est influencé à la fois par la durée de 
la gestation et par le taux de croissance (Woodruff et coll., 2003). En général, des associations 
entre l'hypotrophie néonatale et les PM ont été observées dans le cadre d’études de 
conceptions très différentes.  

Dans une étude menée en Californie, les analyses ont été limitées aux accouchements après 
40 semaines de gestation chez des mères qui résidaient à une distance maximale de 5 milles 
(8 km) d'une station de mesure. Lorsque les sujets exposés au quartile supérieur d'exposition 
aux PM2,5 sur neuf mois (>18,4 µg/m3) ont été comparés aux sujets exposés au quartile inférieur 
(<11,9 µg/m3), le RRA pour l'hypotrophie néonatale n'a été significatif que lorsqu'après 
ajustement pour tenir compte de l’OC (1,23 [IC à 95 %  : 1,03-1,50]). Cette association a 
diminué en fonction des trimestres tout en demeurant significative pour chacun, mais aucune 
analyse des tendances n’a été présentée. Des résultats similaires ont été observés dans une 
analyse qui tenait compte de la distance entre la résidence de la mère et la station de mesure la 
plus proche (Parker et coll., 2005). Dans la seconde étude, réalisée à Sydney, en Australie, les 
naissances n'ont pas été limitées par l’âge gestationnel; les associations significatives 
rapportées à 1 µg/m3 de PM2,5 (toutes les naissances : RRA = 1,03 [IC à 95 %  : 1,01-1,05]) et à 
1 µg/m3 de PM10 (résidence de la mère située à une distance maximale de 5 km d'une station 
de mesure : RRA = 1,02 [IC à 95 %  : 1,01-1,03]) concernaient le deuxième trimestre. La 
deuxième association n'était plus significative lorsque l'exposition aux PM10 au cours d'autres 
périodes de la grossesse était incluse dans l’analyse. Des associations plus fortes avec NO2 ont 
été observées (Mannes et coll., 2005).  

Au cours d'une étude cas-témoins, les données de la Georgia Very Low Birth Weight Study 
(1986-1988) ont été extraites et comparées à deux mesures de PM10  (en l’occurrence la 
concentration à la résidence dans un comté comportant ou non une source ponctuelle de PM10 
d’origine industrielle, et la concentration modélisée  au domicile au moyen d'un modèle de 
transport atmosphérique). Pour évaluer l'association entre la pollution de l'air et le retard de 
croissance intra-utérine (RCIU), les bébés prématurés/de poids approprié pour l'âge 
gestationnel (n = 59) ont été comparés aux bébés prématurés/démontrant une hypotrophie 
néonatale (n = 69). Il n'y avait pas d'association significative rapportée entre les PM10 et le 
risque d'hypotrophie néonatale chez les bébés prématurés, bien que les résultats relatifs aux 
polluants modélisés aient fait ressortir une association dose-réaction positive à l'échelle des 
quartiles de l'exposition aux PM10. Dans le cas présent, les quartiles d'exposition aux PM10 
variaient de <1,48 µg/m3 à >15,07 µg/m3 (Rogers et Dunlop, 2006).  

L'expression « retard de croissance intra-utérine » (RCIU)implique un taux de croissance fœtale 
réduit  mais cette expression n'est pas synonyme d'hypotrophie néonatale, bien que les deux 
phénomènes soient reliés. Toutefois, compte tenu de cette similarité et du fait que les 
expressions sont parfois utilisées de façon interchangeable, les résultats relatifs au RCIU sont 
présentés ici. De plus, une certaine variation est survenue dans les définitions du RCIU utilisées 
dans les trois études recensées. En effet, les études canadiennes utilisaient un point de 
démarcation au 10e percentile du poids à la naissance prévu, alors qu'une étude américaine 
utilisait le 15e percentile du poids. L’une des études était menée dans trois villes canadiennes 
(Montréal [Qc], Calgary et Edmonton [Alb.]) et visait les naissances vivantes après 
37 et 42 semaines de gestation. Une augmentation des PM2,5 de 10 µg/m3 (moyenne de 
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12,2 µg/m3 sur 24 heures) dans un modèle à polluant unique y a été associée à des 
augmentations significatives similaires du RCIU (RRA ~ 1,06) pour chaque trimestre de la 
grossesse. Toutefois, dans un modèle à trois polluants, des effets significatifs ont été associés 
à l’OC, mais non pas au NO2 ou aux PM2,5 (Liu et coll., 2007). Dans une étude antérieure 
menée à Vancouver (C.-B.) (1985-1998), aucune association n’avait été observée entre le 
RCIU et les PM10 (données non présentées) et les auteurs avaient mentionné que l'absence 
d'association avec le RCIU pouvait avoir été attribuable au nombre restreint de mesures 
des PM10 (moindre nombre de jours d'échantillonnage et cinq années de données seulement) 
(Liu S et coll., 2003). Finalement, dans une étude d'un sous-ensemble de sujets de la CHS 
(585 sur 3 901 accusaient un retard de croissance intra-utérine ) les PM10 (moyenne sur 
24 heures pour la durée entière de la grossesse : 45,8 ± 12,9 µg/m3) n'ont  pas été associées 
au RCIU; les RRA se situaient au niveau de l'unité ou légèrement au-dessus pour tous les 
polluants (O3, NO2, OC et PM10) et aucun des intervalles de confiance n'excluait l'unité (Salam 
et coll., 2005).  

14.6.2.5 Autres issues de la grossesse  

D’autres issues de la grossesse ont été évaluées dans un nombre limité de recherches. Une de 
ces recherches avait été entreprise afin de confirmer les conclusions d'une étude antérieure 
menée en Californie par Ritz et coll. (2002); cette étude de type cas-témoins (ratio de 2 : 1 pour 
le groupe de cas le plus nombreux) avait examiné la relation entre les polluants de l'air 
(PM10, O3, NO2, SO2 et OC) et huit groupes diagnostics cliniques d'anomalies congénitales 
isolées ou multiples survenues dans sept comtés du Texas entre 1997 et 2000. Toutefois, 
comme les deux études utilisaient des périodes d'exposition différentes (moyenne de semaines 
de gestation par opposition à mois de gestation), il se peut que ces caractéristiques aient  
contribué aux différences dans les résultats obtenus. Dans l'étude initiale, les principales 
associations avec les anomalies congénitales étaient attribuées à l'exposition à l'ozone et à 
l’OC, et non pas aux PM10. Dans l'étude plus récente, des niveaux  d'association similaires ont 
été observés, mais les anomalies congénitales (comparaison entre les quartiles supérieurs et le 
premier quartile d'exposition de référence) ont été  liées à l’exposition aux PM10. Une tendance 
accrue en matière de communication inter auriculaire y a aussi été associée aux PM10, tandis 
qu'une atrésie artérielle pulmonaire sans communication inter auriculaire a été observée au 
cours des deuxième et troisième quartiles d'exposition. Une seule association suggestive avec 
un cas isolé de fentes labiales (avec ou sans fentes palatines) a été signalée. Des associations 
ont également été observées avec les polluants gazeux OC (tétralogie de Fallot et 
malformations conotroncales) et SO2 (malformations du septum inter ventriculaire isolées et 
toutes les malformations du septum inter ventriculaire combinées). Des données relatives aux 
polluants ont été recueillies pour les semaines 3 à 8 de la grossesse, et les quartiles 
d'exposition aux PM10 ont été définis comme étant <19,5 µg/m3, 19,5 – <23,8 µg/m3, 
23,8 - <29,0 µg/m3 et ≥29,0 µg/m3 (Gilboa et coll., 2005).  

Finalement, dans une étude qui utilisait la modélisation additive généralisée à des fins 
d'analyses statistiques, des mères de Cracovie, en Pologne, ont été exposées personnellement 
à des concentrations de PM2,5 (mesurées sur deux jours au cours du second trimestre), qui 
allaient de 10 à 147 µg/m3 (moyenne = 43 µg/m3). Les bébés nés de mères exposées à des 
concentrations plus élevées de PM2,5 avaient des tailles moyennes inférieures et des 
circonférences de la tête plus petites que celles des bébés nés de mères exposées à des 
concentrations plus faibles (Jedrychowski et coll., 2004). De telles conclusions sont compatibles 
avec les associations entre l'exposition aux PM et les mesures incluant l'IPN, l'hypotrophie 
néonatale et le RCIU rapportées dans un certain nombre d'études résumées précédemment.  
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14.6.3 Effets sur la reproduction 

Dans la seule étude récente établissant un lien entre l'effet sur la reproduction et les mesures 
de la pollution de l'air, aucune association n'a été observée entre les PM10 (décalages 0-9, 
10-14, ou 70-90 jours) et la qualité du sperme de 5 134 échantillons (provenant de 48 donneurs 
de sperme de Los Angeles, de 1996 à 1998). Les concentrations quotidiennes moyennes 
de PM10 étaient de 35,47 ± 13,83 µg/m3, basées sur un échantillonnage d'un jour sur six. Le 
seul changement significatif dans la concentration en spermatozoïdes était associé à l'ozone; 
aucun effet n'a été observé en lien avec le NO2 ou avec l’OC (Sokol et coll., 2006).  

 

14.6.4 Sommaire et considérations : études épidémiologiques des effets sur le 
développement et la reproduction 

Plusieurs études ont contribué à la documentation relativement nouvelle mais néanmoins 
croissante sur les issues néfastes de la grossesse associées à l'exposition à la pollution de l'air. 
Les études (principalement cas-témoins et cohortes) des effets sur le fœtus et associées à une 
exposition à long terme (p. ex. moyennes calculées sur le trimestre) plutôt qu’à une exposition 
aigüe à la pollution de l'air prévalent  dans la documentation. Les paramètres d'exposition 
utilisés dans ces études incluaient les PM10, les PM2,5 et la proximité de sources industrielles.  

Les études examinées dans le document PM AQCD (document sur les critères de qualité de 
l’air relatifs aux PM) de 2004 de l'EPA des États-Unis ont fait ressortir certaines données 
concluantes parmi un nombre limité d'études des effets des PM sur la mortalité postnatale, les 
accouchements prématurés et l'IPN. La documentation plus récente examinée dans la présente 
évaluation fournit généralement des données additionnelles qui corroborent l'association 
des PM avec ces catégories d'effets. Toutefois, le nombre d'études pertinentes demeure limité, 
les constatations ne sont pas parfaitement cohérentes et il existe des incertitudes importantes 
quant au rôle possible des copolluants, à la mesure appropriée de l'exposition aux PM, et aux 
périodes critiques d'exposition au cours de la grossesse.  

Dans le document PM AQCD de 2004 de l'EPA des États-Unis, des associations positives et 
parfois significatives ont été observées dans les villes américaines entre les PM10 et la mortalité 
respiratoire postnatale ou le SMSN. Ces associations étaient toutefois limitées par l'absence de 
prise en compte des copolluants et des interrelations possibles entre les polluants et d'autres 
facteurs (p. ex. sociodémographiques). Les résultats significatifs d'autres pays étaient par 
ailleurs considérées comme étant peu applicables aux États-Unis. Dans la documentation plus 
récente examinée dans le cadre de la présente évaluation, des associations positives 
relativement constantes ont été rapportées entre la mortalité postnatale totale et la mortalité 
postnatale respiratoire; de plus, ces associations étaient le plus souvent significatives du point 
de vue statistique. Cependant, malgré le fait que ces associations avec les PM aient été 
robustes après ajustement pour tenir compte d'autres polluants et que certains copolluants 
(p. ex. SO2) puissent indirectement refléter une exposition aux PM fines, certaines 
interrogations persistent quant au rôle possible d'autres polluants (qui étaient souvent plus 
constamment et/ou plus fortement liés à la mortalité) dans les effets relatifs aux PM.  

À l'époque du PM AQCD de 2004 de l'EPA, les PM10 avaient été associées à l'accouchement 
prématuré dans une étude réalisée aux États-Unis (sur un total de deux études américaines). 
D’autres études récentes de cohortes et cas-témoins ont approfondi notre compréhension de 
cette association. Dans l'ensemble, la relation avec les accouchements prématurés était 
positive (parfois non significative); les associations positives étaient le plus souvent observées 
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dans les régions à concentrations de PM10 plus élevées (p. ex. aux quatrièmes quartiles plutôt 
que dans les premiers quartiles d'exposition de référence) et au cours du début ou de la fin de 
la grossesse (premier mois ou six dernières semaines de grossesse). Dans certaines études 
qui n'ont révélé aucune association positive significative, la taille des échantillons était petite, 
les données sur les PM étaient limitées ou les études n'étaient pas axées sur des polluants 
évalués séparément. Dans la première étude de séries chronologiques recensée sur les effets 
de l'exposition aigüe à la pollution de l'air, une association limite a été rapportée entre les 
accouchements prématurés et les niveaux de PM10 à deux jours, cinq jours et six semaines 
avant la naissance.  

Dans la seule étude du poids à la naissance examinée dans le cadre du PM AQCD de 2004 de 
l'EPA des États-Unis, les auteurs ont conclu qu'il n'existait pas d'association  avec les PM10, 
bien qu'une association significative ait été observée au sein d'une sous-population hispanique 
et que des effets plus marqués aient été observés au niveau des polluants gazeux (OC et SO2). 
Dans les études plus récentes examinées dans la présente évaluation, l'exposition aux PM10 ou 
aux PM2,5 a été associée à des baisses du poids à la naissance (selon les mesures 
catégoriques, par rapport à l'IPN ou en tant que diminution en poids absolu en grammes) dans 
la majorité des cas. Les associations entre les PM et l'IPN ou les diminutions de poids à la 
naissance ont, dans plusieurs études, semblé plus marquées au cours du troisième trimestre 
qu'au cours des autres périodes de grossesse. Alors que les résultats des analyses basées sur 
la distance par rapport à la station de mesure étaient comparables dans certaines études, une 
variabilité spatiale était observée dans d'autres études. Des associations plus importantes ont 
été observées aux quartiles d'exposition supérieurs dans deux études, des effets dépendants 
des fractions ont parfois été observés lorsque la résidence de la mère était située à moins de 
5 km d'une station de mesure et, dans une étude, les associations se sont avérées  plus 
marquées dans le cas d'expositions au niveau des comtés que du voisinage. Les auteurs de 
cette dernière étude ont fait valoir qu'il n'était pas clair si les niveaux d’expositions à l’échelle 
des comtés ou à celui  du voisinage reflétaient le mieux les expositions personnelles des mères 
(les expositions au niveau des voisinages ne sont plus appropriées que si les femmes passent 
la majeure partie de leur temps à la maison, une hypothèse qui n'a pas été validée). Lorsque 
les polluants gazeux étaient analysés,  les associations étaient plus marquées pour un ou 
plusieurs de ces polluants par comparaison aux PM dans toutes les études sauf une bien que, 
dans plusieurs études, l'association ait été liée au SO2, qui peut constituer un indicateur indirect 
pour les PM fines.  

Le nombre restreint des études qui ont évalué d'autres effets, notamment le RCIU, l'hypotrophie 
néonatale, les anomalies congénitales et les effets sur la reproduction, empêche de tirer des 
conclusions quant à leur association avec l'exposition à la pollution de l'air. À l'époque du PM 
AQCD de 2004 de l'EPA, les seules études sur le  RCIU avaient été menées en République 
tchèque et aucune étude de l'hypotrophie néonatale, des anomalies congénitales ou des effets 
sur la reproduction n'avait été recensée. Les expositions aux PM2,5 et PM10 au cours du premier 
mois de la gestation ont été associées au RCIU et, dans une étude ultérieure, l'exposition aux 
PM a été associée au RCIU, mais uniquement dans une ville très polluée. Dans les études plus 
récentes examinées dans le cadre de la présente évaluation, l'exposition aux PM2,5 a été 
associée au RCIU dans une étude canadienne, mais deux études menées à Vancouver et en 
Californie n'ont pas rapporté une relation similaire avec les PM10. L'absence d'association 
observée à Vancouver peut avoir été en partie attribuable à un manque de données sur 
les PM10, tandis que, dans l'étude menée en Californie, des résultats légèrement positifs mais 
non significatifs ont été observés pour tous les polluants. Les résultats des études des 
associations entre les PM et l'hypotrophie néonatale se sont avéré un peu plus uniformes. 
Les PM2,5 ont été associées à l'hypotrophie néonatale dans deux études et, dans une troisième 
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étude, bien que les PM10 n'aient pas été associées de façon significative avec le RCIU, une 
relation dose-effet apparente a été observée à l'échelle des quartiles d'exposition. Dans l'une de 
ces études, une association significative avec les PM2,5 n'a été observée qu'au cours du 
deuxième trimestre et cette relation était plus faible que l'association avec NO2, tandis que, 
dans la seconde, l'effet était significatif uniquement lorsqu'il était ajusté pour tenir compte 
de l’OC et semblait diminuer au cours des semestres (aucune analyse de tendances 
présentée). L'étude d'autres effets est demeurée marginale dans la littérature récente. Des 
anomalies congénitales particulières ont été associées aux PM10 dans une étude, contrairement 
à une étude similaire plus récente dans laquelle les polluants gazeux (mais non pas les PM10) 
ont été associés aux anomalies congénitales. Dans la seule étude sur la reproduction, la qualité 
des spermatozoïdes n'a pas été associée à une exposition aux PM10.L’incertitude persiste 
encore quant aux conditions  d'exposition spatiale et temporelle les plus propices à la survenue 
des problèmes de santé considérés ici.  En général, très peu d'effets ont été associés à 
l'exposition au cours du deuxième trimestre de la grossesse, alors  que des associations plus 
fortes ont été observées au début du premier trimestre et au cours du troisième trimestre. Au 
chapitre de la croissance fœtale, ces périodes sont corrélées avec l'implantation et la formation 
du placenta, qui a lieu au cours du premier trimestre, et avec le gain de poids, qui se produit 
principalement au cours du troisième trimestre. Ces résultats rétrécissent la durée de la période 
critique attendue, mais d'autres recherches sont encore nécessaires pour être en mesure de 
définir les périodes d'exposition les plus importantes de la grossesse en regard de l’exposition 
aux polluants de l’air.  

Au chapitre de la variabilité spatiale, la majorité des études ont utilisé la résidence de la mère 
au moment de la naissance afin de définir les valeurs des expositions aux polluants de l'air. Cet 
aspect constitue incidemment un point faible de  ce genre d'études, puisqu'il ne peut tenir 
compte des déménagements de résidence au cours de la grossesse ou des éventuels 
déplacements des futures mères à distance de la résidence. Les résultats des analyses de la 
sensibilité  qui visaient à savoir quelle distance par rapport à la station de mesure caractérise le 
mieux l'exposition des mères sont demeurés équivoques. Dans certaines études, des 
associations plus marquées ont été observées lorsque des expositions au niveau des comtés 
étaient utilisées, alors que les résultats d'autres études ont indiqué que les RRA diminuaient à 
mesure que s'accroissait la distance par rapport à la station de mesure.  

Les autres lacunes de ce type d‘études incluent l'absence de prise en compte de l'usage du 
tabac par la mère  ainsi que le petit nombre de mesures de la pollution. Les auteurs ont 
toutefois indiqué plusieurs raisons pour lesquelles l'usage du tabac pouvait ne pas avoir faussé 
les résultats observés parmi lesquelles des doutes quant à la corrélation entre l'usage du tabac 
et les cycles temporels observés pour les associations avec la pollution. Ils ont aussi émis l’idée 
que l'usage du tabac n'influerait pas différemment sur une mesure par rapport à une autre, dans 
les études qui comparaient différentes mesures des PM (p. ex. le voisinage par opposition aux 
mesures dans les comtés).  

Les données actuelles donnent à penser que les PM ainsi que les polluants gazeux tel que le 
CO (monoxyde de carbone  un marqueur pour la circulation) peuvent être liés aux problèmes de 
santé durant la grossesse. Des recherches additionnelles sont toutefois nécessaires pour 
clarifier ces associations. Il existe des explications plausibles du point de vue biologique en ce 
qui touche les effets du CO observés.  Ainsi, dans son examen de l'ozone, l'EPA des États-Unis 
(2006) a donné à entendre que le CO pouvait causer des effets en traversant la barrière 
placentaire et en se liant avec l'hémoglobine fœtale. Dans la littérature récente, des 
associations plus fortes avec le CO  qu'avec les autres polluants ont fréquemment été 
rapportées. Des associations plus robustes avec le CO qu'avec les PM10 ont aussi été 
observées pour le RCIU,  les accouchements prématurés et l'IPN. Les données étaient 
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insuffisantes pour déterminer la force relative de l'association entre les PM2,5 et le CO, si les 
effets du CO observés perdent leur signification statistique après avoir tenu compte des PM2,5, 
ou si les résultats dépendent de la conception de l'étude. Un grand nombre d'études ont 
souligné la pauvreté des  données sur les PM comme faiblesse des recherches à l'appui. Avec 
le temps, davantage de données de mesure des PM2,5 deviendront disponibles à partir des 
réseaux de surveillance nationaux, ce qui devrait atténuer cette lacune et aider à traiter la 
question de l’association entre le CO et les PM2,5. Les variations des associations avec 
différents polluants peuvent également être liées aux différences saisonnières (l'absence 
d’ajustement pour tenir compte de la saison était d’ailleurs une faiblesse relevée dans le 
document AQCD Ozone de 2006 de l'EPA des États-Unis); cependant, la majorité des 
documents publiés récemment tenaient compte de la saison.  

 

14.7 Études épidémiologiques de la génétique  

14.7.1 Sommaire des évaluations antérieures 

Aucune étude sur les effets génétiques des PM fines ou sur la susceptibilité génétique à ces 
particules n'a été identifiée dans le RES pour les particules inhalables de 1999. À l'époque de 
l'étude AQCD PM de 2004 de l'Environmental Protection Agency des États-Unis (USEPA), il 
n'existait que des données limitées sur la susceptibilité génétique ou les dommages à l'ADN; de 
plus, les résultats disponibles provenaient essentiellement  des études toxicologiques. Les 
études relatives aux êtres humains étaient limitées à des analyses de la mutagénicité et à des 
adduits de l'ADN après exposition à la fumée de bois résidentielle ou à l'exposition 
professionnelle à l'échappement des diésels. Dans une des études, on n'avait pas observé 
d'effet différentiel lorsque des polymorphismes génétiques spécifiques (GSTM1 nul et NAT2 
[N-acétyltransférase 2] acétylateurs lents) étaient examinés. L'EPA des États-Unis en avait 
conclu que la mesure dans laquelle la susceptibilité génétique joue un rôle chez les êtres 
humains restait à déterminer.  

L'étude des dommages génétiques pouvant découler d’une exposition à la pollution de l'air a 
depuis connu un intérêt croissant. Des études récentes ont par ailleurs porté sur des 
sous-populations génétiques qui pouvaient être plus susceptibles aux effets de la pollution de 
l'air.  

Toutefois, bien qu'il existe  un corpus de documentation croissant sur susceptibilité génétique 
aux effets liés à l'ozone, il n'y a que peu de données sur la susceptibilité génétique ou les 
dommages à l'ADN reliés aux particules fines  et, encore une fois, ces résultats sont surtout 
limités à des études toxicologiques. L'étude de populations génétiquement prédisposées était 
restreinte à un petit nombre de recherches réalisées auprès des hommes adultes américains 
âgés et des enfants asthmatiques de Mexico.  

Dans le cadre d'une étude transversale, 497 personnes âgées de sexe masculin et participants  
à la Normative Aging Study de Boston (MA) ont été évalués afin de déterminer s'il existait une 
interaction gènes-environnement entre les variantes (C282Y et H63D) du gène de 
l'hémochromatose HFE  responsable de l'absorption du Fe et les changements de la fluctuation 
du rythme cardiaque (FRC) reliés à l'exposition à la pollution de l'air (les moyennes mobiles de 
PM2,5 et de carbone-suie [CS] sur 48 heures étaient de 11,7 ± 7,8 µg/m3 et de 
0,92 ± 0,46 µg/m3, respectivement). Aucun changement de la FRC n'a été observé lorsque la 
variante HFE était considérée comme un facteur binaire (variante HFE présente ou absente). 
Lorsque les PM2,5 et la variante HFE étaient modélisées ensemble en tant que principaux effets, 
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des réductions de l’HF étaient associées à une moyenne mobile des PM2,5 sur 48 heures. Dans 
un modèle subséquent, une interaction entre la variante HFE et les PM2,5 sur le gène HF a été 
rapportée (p = 0,02); l'interaction était encore plus forte dans une analyse de la sensibilité 
limitée à des sujets sans ischémie cardiopathique. Lorsque les variantes HFE étaient stratifiées, 
une association entre l’HF et un changement des PM2,5 de 10 µg/m3 n'étaient observés que 
dans les sujets présentant un gène HFE de type sauvage (-31,7 % [IC à 95 % : -10,3 % 
à -48,1 %]). Des changements dans l’écart type dans les intervalles N-N des battements 
cardiaques (ETNN), basse fréquence/haute fréquence (BF/HF) ont été rapportés comme étant 
similaires, mais aucune donnée n’a été fournie. Une tendance similaire mais non significative 
(effets plus marqués chez les types sauvages) a également été observée après exposition à la 
CS (Park et coll., 2006). Dans une seconde analyse transversale des sujets de la même étude, 
les effets des PM2,5 (moyenne arithmétique mobile sur 48 heures : 11,4 ± 8,0 µg/m3) sur les 
mesures de l’HF se sont avérés plus importants chez les sujets présentant le génotype 
GSTM1 nul (-34 % [IC à 95 % : -9 % à -52 %] par opposition à -27 % [IC à 95 % : -8 % à -42 %] 
chez tous les sujets) pour une augmentation de 10 µg/m3 des PM2,5. Après stratification pour 
l'état GSTM1 et l'utilisation de statine, la réduction de l’HF n'était observée que chez les sujets 
qui n'utilisaient pas de statines et qui présentaient un génotype GSTM1 nul (-34 % 
[IC à 95 % : -53,0 % à -7,20 %]). Des tendances à une plus importante réduction de l’HF non 
significatives mais positives ont été observées chez les sujets obèses et les sujets présentant 
un nombre de neutrophiles élevé n'ayant pas le gène GSTM1, par opposition aux sujets ayant 
le gène GSTM1 (Schwartz et coll., 2005b).  

Dans la seule autre population étudiée sur le plan de la susceptibilité génétique aux effets de la 
pollution de l'air, 151 enfants asthmatiques résidant à Mexico ont été génotypés au regard de 
GSTM1 et GSTP1. En ce qui a trait à la fonction pulmonaire, aucun groupe susceptible n'a été 
identifié, mais l'utilisation d'un bronchodilatateur n'a été associée qu’aux PM10 aux décalages 
1, 2 et 6 jours chez les sujets génotypés GSTP1 Val/Val. La moyenne des PM10 sur 24 heures 
et le maximum de PM10 sur une heure s'établissait à 56,68 ± 27,36 µg/m3 et 
137,42 ± 78,67 µg/m3, respectivement (Romieu et coll., 2006).  

Une série d'études scandinaves ont révélé que l'exposition personnelle aux PM2,5 ou aux 
particules ultrafines (PUF) était associée à des dommages à l'ADN. Chez un nombre égal de 
sujets féminins et masculins en santé, les dommages oxydatifs (8-oxodG) à l'ADN ont été  
associés à l'exposition personnelle aux PM2,5 (moyenne de 16,1 µg/m3) et au noir de carbone 
(8,1 x 10-6/m) (Sørensen et coll., 2003a, 2003b). Dans une étude ultérieure, les dommages à 
l'ADN (8-oxodG) ont également été reliés à l'exposition personnelle aux PM2,5 (moyenne à 
l'automne : 20,7 µg/m3, moyenne en été : 12,6 µg/m3) et à leurs composantes, V et Cr 
(Sørensen et coll., 2005b). Les PUF cumulatives à l'intérieur, cumulatives à l'extérieur et liées à 
des expositions personnelles pendant la pratique de la bicyclette (13,4-32,4 x 10-3 PUF/ml) à 
Copenhague, au Danemark, étaient associés à l'oxydation de la purine, mesurée en fonction 
des sites sensibles à la formamidopyrimidine-ADN glygosylase (Fpg), un marqueur de 
dommages à l'ADN. Cependant, aucune association n'a été observée au niveau  des PUF ou 
des PM10 provenant de stations fixes de mesure (Vinzents et coll., 2005).  

Bien qu'il y ait eu une augmentation considérable des recherches sur les effets de l'exposition à 
la pollution de l'air sur les marqueurs de dommages à l'ADN, plusieurs des travaux menés 
n'étaient pas conçus de manière à inclure des mesures des PM (p. ex. comparer les régions à 
pollution « faible » et « élevée »);  par conséquent, ces recherches ne sont pas incluses dans la 
présente évaluation. Dans le cadre d'une étude pilote, l'association entre l'exposition 
personnelle à la pollution de l'air et les dommages à l'ADN, telle qu'elle a été mesurée au 
moyen de l'essai de Comet, a été comparée entre des groupes de travailleurs dont les activités 
se déroulaient à l'intérieur et des groupes de travailleurs dont les activités se déroulaient à 
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l'extérieur dans deux villes mexicaines. Des résultats positifs n'ont été observés que chez les 
personnes travaillant à l'extérieur à Mexico; chez ce groupe, l'exposition personnelle 
professionnelle aux PM2,5 (133 µg/m3) a été  associée à des dommages importants à l'ADN 
(≥60 % de cellules à queues plus longues) (RRA = 1,02 [IC à 95 % : 1,01-1,04]) (Tovalin et coll., 
2006). Dans une étude cas-témoins intégrée dans l'étude European Prospective Investigation 
into Cancer and Nutrition (EPIC), qui ne semblait pas avoir d’ajustements appropriés pour les 
variables météorologiques, une augmentation de 1 µg/m3 de la moyenne annuelle des PM10 
(1992-1994) n'a pas été corrélée à des adduits de l'ADN (Peluso et coll., 2005).  

 

14.7.2 Résumé des considérations : génétique 

Les données ne sont pas suffisantes pour permettre de tirer des conclusions quant aux 
dommages à l'ADN résultant de l'exposition aux PM. La documentation récente se limitait 
principalement à des études sur des sujets sains chez lesquels des dommages oxydatifs de 
l'ADN étaient associés à des expositions personnelles aux PUF, aux PM2,5 et CS, et associés 
de façon moindre à des mesures provenant de stations fixes. À l'appui des mécanismes 
d'action proposés comportant un stress oxydatif, quelques données probantes limitées 
indiquaient que les sujets génotypés GSTM1 nul connaissaient des réductions plus importantes 
de l’HF après l'exposition à la pollution de l'air, par opposition aux sujets génotypés GSTM1 ts 
(glutathion-S-tranférase de type sauvage). Les autres groupes potentiellement susceptibles qui 
ont été identifiés présentaient les génotypes HFE ts (HFE de type sauvage) et GSTP1Val/Val; 
toutefois, les données à l'appui de ces résultats étaient encore plus limitées.  

Bien qu'il y ait eu certaines indications à l’effet  que des sous-groupes particuliers définis 
génétiquement subissent des effets plus importants en raison de l'exposition à la pollution de 
l'air, davantage de recherches sont nécessaires pour compléter ces études initiales. De même, 
il existe des données probantes récentes qui démontrent  que l'exposition aux PM occasionne 
des dommages oxydatifs à l'ADN, mais ces recherches doivent être corroborées par des 
travaux d'autres groupes dans d'autres environnements, au moyen d'études conçues de 
manière à permettre d'examiner des associations pour des polluants spécifiques.  

Il importe de noter qu'aucune des études mentionnées ne traite de la question de la proportion 
de la population affectée par les polymorphismes génétiques spécifiques. Par exemple, dans 
l'étude des variantes du gène de l’hémochromatose HFE par rapport à l'exposition aux PM, 
seulement 14 sur 518 étaient homozygotes quant aux allèles mineurs et 0,6 % quant à 
l'allèle CC du C282Y. En raison de ces faibles fréquences, combinées aux résultats plutôt 
imprécis, il est difficile de prévoir si ces résultats auront une incidence importante dans les 
populations en général.  
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14.8 Épidémiologie de l'exposition chronique 
 

Bien que divers types d'études aient été utilisés pour évaluer les effets sur la santé liés à 
l'exposition à long terme aux polluants de l'air, la plupart des études récentes sont fondées sur 
des cohortes d'individus inscrits dans une base de données en vue d'étudier leur relation avec 
divers facteurs de risque (p. ex. tabagisme, mode de vie). Ces travaux sont concentrés  sur 
l'individu et sur les facteurs modifiant les risques individuels susceptibles de fournir des 
informations sur les risques au niveau des populations. Dans la plupart des études disponibles, 
l'exposition à la pollution de l'air est estimée en termes de concentrations mesurées à des 
stations d’échantillonnage établies en vue d’assurer leur conformité par rapport aux objectifs de 
qualité de l'air ambiant. Cependant, dans certaines études, les mesures de l'exposition sont un 
peu plus sophistiquées, comme celles qui ont recours à des estimations modélisées de la 
pollution extérieure à la résidence des individus.  

Les études de cohortes sur lesquelles la confirmation des effets chroniques est basée ont 
l'avantage d'intégrer des renseignements exhaustifs sur certains facteurs de risque individuels 
en plus de considérer le risque posé par la pollution de l'air dans le temps. De plus, en raison 
de leur structure à long terme (ou « longitudinale »), ces études permettent d'estimer l'effet de 
raccourcissement de la vie en lien avec un facteur de risque individuel tel que la pollution de 
l'air. Toutefois, les cohortes longitudinales sont relativement rares en raison de leurs contraintes 
financières et logistiques importantes. De plus, compte tenu qu'un grand nombre des résultats 
associés à la pollution de l'air sont également associés à d'autres facteurs de risque (p. ex. la 
maladie cardiovasculaire est associée au tabagisme et au régime alimentaire), des analyses 
exhaustives sont nécessaires pour distinguer les effets liés à la pollution de l'air.  

Les études à court terme ainsi celles réalisées à long terme fournissent des renseignements sur 
l'ampleur du risque découlant d’une exposition aux polluants de l'air. Les résultats sont 
probablement additifs — le nombre de décès observé dans un type d'étude n'est pas pris en 
compte dans l'autre — et peuvent fournir des renseignements sur la susceptibilité en examinant 
les causes dans leur ensemble, les causes respiratoires, cardiovasculaires et les autres causes 
de décès, ainsi qu’au moyen d'analyses par classe d'âge. Toutefois, les études de cohortes à 
long terme sont considérées comme étant plus sérieuses et instructives parce qu'elles peuvent 
tenir compte d'autres facteurs de risque et en raison de leurs périodes de suivi, qui permettent 
d'examiner des questions importantes telles que la durée de vie perdue.  

 

14.8.1 Études de la mortalité 

14.8.1.1 Sommaire des évaluations antérieures  

Une préoccupation importante identifiée dans le RES pour les particules inhalables était que la 
plupart des études antérieures des effets à long terme étaient de type transversal, ce qui ne 
permet pas de conclure à une relation causale puisqu'aucune information n'était disponible sur 
la séquence temporelle entre l'exposition et les problèmes de santé considérés. Toutefois, deux 
études de cohortes ont amélioré considérablement notre connaissance des effets à long terme 
des PM sur la mortalité, en l’occurrence  la Harvard Six Cities Study (Dockery et coll., 1993) et 
l'ACS Study (Pope et coll., 1995). Dans le cadre de la Harvard Six Cities Study, Dockery et 
collaborateurs ont suivi une cohorte de 8 111 sujets adultes du nord-est et du Midwest des 
États-Unis pendant 14 à 16 ans, à compter du milieu des années 1970. Les estimations du 
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risque de mortalité toutes causes confondues comparant la ville la moins polluée à la ville la 
plus polluée ont été associées à des différences dans les particules fines ambiantes et les 
concentrations de SO4

2- de 18,6 µg/m3 et 8,0 µg/m3, respectivement. Les taux plus élevés de 
PM2,5 et SO4

2- se sont révélés être associés à des augmentations de la mortalité toutes causes 
confondues (13 % pour les PM2,5 [IC à 95 % : 4-23 %] et 33 % pour le SO4

2- [IC à 95 % : 
10-61 %] par 10 µg/m3) lorsque l'on comparait la ville la plus polluée à la ville la moins polluée. 
Une augmentation des particules fines a également été reliée à une mortalité accrue associée 
aux maladies cardiopulmonaires et à une augmentation non significative de la mortalité liée au 
cancer du poumon. Dans l'ACS Study, de plus grande envergure, Pope et coll. (1995) ont suivi 
552 138 sujets adultes dans 154 villes américaines de 1982 à 1989. Encore une fois, les 
niveaux plus élevés de particules fines ambiantes étaient associés à un accroissement de la 
mortalité toutes causes confondues et de la mortalité attribuable aux maladies 
cardiopulmonaires dans les 50 villes pour lesquelles des données sur les particules fines étaient 
disponibles (échantillonnées de 1979 à 1983). Les niveaux plus élevés de SO4

2- ambiant étaient 
associés à un accroissement de la mortalité toutes causes confondues, et de la mortalité 
attribuable à des maladies cardiopulmonaires et au cancer du poumon dans les 151 villes pour 
lesquelles des données sur le SO4

2- étaient disponibles (échantillonnés de 1980 à 1982). Les 
différences entre la mortalité toutes causes confondues dans les villes les plus polluées et les 
villes les moins polluées étaient de 7 % (IC à 95 % : 4-10 %) par 10 µg/m3 de PM2,5 et 7 % 
(IC à 95 % : 4-11 %) par 10 µg/m3 de SO4

2-. Aucune de ces études ne comportait de modèles à 
multiples polluants. 

Le cancer du poumon se manifeste uniquement après une longue période de latence et est 
généralement considéré comme le résultat d'un processus impliquant de multiples étapes qui 
mènent à une condition chronique. Dans les deux études prospectives de mortalité des 
cohortes mentionnées ci-dessus (Harvard Six Cities et ACS), les taux de cancer du poumon 
dans les villes à forte pollution de l'air étaient plus élevés que les taux observés dans les villes 
moins polluées, et étaient à peu près les mêmes lorsqu'ils étaient régressés au regard d'une 
augmentation de 10 μg/m3 des PM2,5 (Dockery et coll., 1993) ou du SO4

2- (Pope et coll., 1995). 
Ces résultats ont, dans une certaine mesure, confirmé le rôle des PM dans l’induction du cancer 
du poumon.  

Les nouvelles études examinées dans le PM AQCD de 2004 de l'EPA des États-Unis 
comprenaient une nouvelle analyse exhaustive (Krewski et coll., 2000) des études Harvard Six 
Cities et ACS. L’objectif était de valider les études originales et de mettre à l'épreuve la solidité 
des analyses originales au moyen de modèles de risque de rechange et d'approches 
analytiques, de nouvelles analyses de la cohorte d'AHSMOG (Adventist Health Study on the 
Health Effects of Smog), et de données provenant d'une cohorte d'anciens combattants. Les 
nouvelles analyses des études Harvard Six Cities et ACS ont confirmé les conclusions 
originales des chercheurs quant aux associations entre la mortalité et l'exposition à long terme 
aux PM. Toutefois, cette dernière étude a reconnu qu'une mortalité accrue pouvait être 
attribuable à plus d'une composante de la pollution de l'air ambiant.  

En se fondant sur une évaluation de toutes les études à long terme alors disponibles, la PM 
AQCD de 2004 de l'EPA des États-Unis a attribué le poids le plus important aux résultats des 
études Harvard Six Cities et ACS, résultats corroborés par les conclusions d'autres nouvelles 
études à long terme. Les études de Harvard Six Cities et ACS comportaient des données 
mesurées sur les PM et des populations à l'étude relativement représentatives; en outre, leurs 
résultats ont été évalués au moyen d'une nouvelle analyse exhaustive (Krewski et coll., 2000, 
2005). Un nouvel effet identifié dans l'analyse approfondie de l'ACS Study (Pope et coll., 2002) 
était une association significative du point de vue statistique entre les concentrations de 
particules fines et de SO4

2- (signalée antérieurement uniquement pour le SO4
2-) et la mortalité 
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liée au cancer du poumon (14 % [IC à 95 % : 4-23 %] par augmentation de 10 μg/m3 des PM2,5), 
selon les données sur la qualité de l'air dont la moyenne a été calculée pour toutes les années 
où les données étaient disponibles. Cette estimation des effets est demeurée stable et 
significative après un ajustement pour tenir compte des covariables (âge, sexe, race, 
tabagisme, scolarisation, état matrimonial, masse corporelle, consommation d'alcool, exposition 
professionnelle et régime alimentaire), la modélisation des effets aléatoires et les méthodes de 
lissage spatial. Tel que discuté dans le PM AQCD de 2004 de l'EPA des États-Unis, il existait 
un certain support à ce résultat dans la cohorte d'AHSMOG, dans laquelle la mortalité 
attribuable au cancer du poumon chez les hommes était accrue, quoique de façon non 
significative, par rapport aux PM fines (39 % [-21-146 %] par 10 µg/m3 de PM2.5 et, dans une 
moindre mesure, dans le cas des grosses particules (26 % [IC à 95 % : -38 %-156 %]) 
[McDonnell et coll., 2000]). Selon les nouvelles études de l'ACS, les estimations des effets pour 
les décès toutes causes confondues s'inscrivaient sur une plage de 6 à13 % par 10 µg/m3 de 
PM2,5, tandis que celles pour les décès attribuables à des causes cardiopulmonaires allaient de 
6 % à 19 %. Il a aussi été conclu que les analyses plus approfondies de l'ACS Study ne 
révélaient pas d’association entre l'exposition chronique aux grosses particules thoraciques et 
la mortalité. Pour ce qui est de la forme de la relation entre la mortalité et les PM, le PM AQCD 
de 2004 de l'EPA des États-Unis a rapporté que, en utilisant une modélisation de spline flexible, 
Krewski et coll. (2000) avaient découvert une relation presque linéaire entre les résidus de la 
mortalité cardiopulmonaire et de la mortalité toutes causes confondues et les concentrations 
moyennes de SO4

2-, et entre la mortalité cardiopulmonaire et les concentrations moyennes 
de PM2,5. Toutefois, la courbe entre les résidus de mortalité toutes causes confondues et les 
concentrations moyennes de PM2,5 se stabilisait un peu au-dessus 20 µg/m3.  

Le PM AQCD de 2004 de l'EPA des États-Unis a conclu que les études récentes confirmaient 
les données disponibles dans le PM AQCD de 1996 de l'EPA des États-Unis qui indiquaient 
qu’une exposition à long terme aux PM était reliée à la mortalité. Un certain nombre d'analyses 
utilisant les données de la cohorte de l'ACS ont fait ressortir des associations significatives 
des PM fines et/ou de sulfates et la mortalité totale ainsi que la mortalité cardiopulmonaire; 
certaines d’entre elles ont également rapporté des associations significatives avec la mortalité 
attribuable au cancer du poumon. Toutefois, il était impossible à ce moment de tirer des 
conclusions concernant les effets possibles des expositions à long terme aux PUF, compte tenu 
du manque de données pertinentes.  

14.8.1.2 Mortalité totale  

Au total, dix nouvelles études sur la mortalité chronique publiées entre 2002 et 2006 ont été 
examinées au cours de la présente évaluation. Huit d’entre elles ont été menées en Amérique 
du Nord, tandis que deux autres ont été effectuées en Europe. Ces analyses ont été réalisées 
dans conditions climatiques variées, à partir de modèles statistiques et d’approches différentes. 
Toutes les études sauf une (Lipfert et coll., 2006) n'utilisaient que des modèles à polluant 
unique. Les PM2,5 ont été utilisées dans six études; les autres mesures des PM qui ont été 
utilisées étaient les fumées noires (FN), les PM10 et les particules en suspension totales (PST).  

Deux études axées sur les PST ont été menées à Hamilton, en Ontario. De 1992 à 1999, 
Finkelstein et coll. (2003) ont examiné les associations entre la mortalité non accidentelle, le 
revenu des ménages et la pollution de l'air au sein d'une cohorte de personnes atteintes de 
troubles respiratoires et âgées de plus de 40 ans. Les codes postaux ont été utilisés pour 
évaluer le revenu de ménage (en établissant des liens avec les données de recensement), et 
l'exposition a été estimée au moyen de données de surveillance des PST ambiantes et d'un 
système d'information géographique (SIG) pour estimer les niveaux de pollution de l'air à la 
résidence de chacun des sujets. Des modèles de régression à risques proportionnels de Cox 
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ont été ajustés pour tenir compte de la fonction pulmonaire, de l'indice de masse corporelle 
(IMC) et des diagnostics de maladie chronique. Par comparaison aux personnes appartenant à 
la catégorie la plus favorisée (revenus plus élevés et niveaux de particules moins élevés), les 
niveaux de risque de mortalité les plus élevés ont été observés chez les personnes à faible 
revenu et exposées à des niveaux de pollution plus élevés. Les risques accrus de mortalité 
toutes causes confondues s’établissaient  à 33 % (IC à 95 % : 12-57 %) pour le groupe revenu 
élevé - pollution élevée (revenu de ménage moyen de 64 000 $; moyenne de PST = 46 µg/m3), 
à 82 % (IC à 95 % : 30-155 %) pour le groupe faible revenu - faible pollution (revenu de ménage 
moyen de 34 000 $; moyenne de PST = 37 µg/m3) et à 162 % (IC à 95 % : 67-313 %) pour le 
groupe faible revenu - pollution élevée. Une analyse de l'effet de l'âge effectuée pour les 
données sur les PST a révélé une réduction du risque avec l'accroissement de l'âge pour la 
mortalité toutes causes confondues (-4 % [IC à 95 % : -6 % à -1 %]) avec un paramètre 
d'interaction pour l'âge. Dans chaque groupe, des associations positives et significatives ont 
également été observées entre la mortalité toutes causes confondues et le SO2 (revenu élevé - 
pollution élevée, avec 35 % [IC à 95 % : 5-73 %]), faible revenu - faible pollution, avec 64 % 
(IC à 95 % : 21-124 %) et faible revenu - pollution élevée, avec 140 % (IC à 95 % : 61-258 %).  

L'autre étude canadienne (Jerrett et coll., 2005a) recensée était de type transversal. L’objectif 
visé était d’étudier les effets des PM sur la mortalité de 1985 à 1994 à Hamilton, en  incluant 
dans l’analyse d'autres facteurs de confusion tels que le revenu du ménage, le niveau de 
scolarisation ou l'exposition liée au travail (type de profession). Encore une fois, l'exposition a 
été estimée au moyen de données sur les PST provenant de stations de mesure de l’air 
ambiant interpolées et d’une approche de krigeage (une technique géostatistique). Les données 
sur la pollution de l'air ont été appariées aux données sur la mortalité géocodées pour obtenir 
une unité de risque, et des indices comparatifs de mortalité (ICM) ont ensuite été calculés. 
L’ICM est un outil statistique utilisé pour normaliser les données sur les districts de 
recensement avec les données portant sur des villes entières afin de permettre une 
comparaison entre les deux. Une analyse de la sensibilité a été effectuée au moyen de ratios 
normalisés sur la mortalité (RNM) afin d'évaluer la validité de l'utilisation d'ICM, cet indice est 
reconnu pour être instable lorsque les données numériques à l'intérieur des strates sont faibles. 
Les indices comparatifs de mortalité ont été régressés avec les PST et avec les variables 
sociodémographiques au moyen de moindres carrés pondérés tandis que les variables 
indépendantes ont été régressées avec les ICM. Après avoir converti les PST aux PM2,5 (au 
moyen d'un ratio de 25 % de PM2,5 par rapport aux PST fondé sur une évaluation des données 
de 1999 sur la pollution fournies par le ministère de l'Environnement de l'Ontario), une 
augmentation de 10 µg/m3 de l'équivalent annuel en PM2,5 a été associée à un risque accru de 
59 % (IC à 95 % : 26-101 %) de mortalité non accidentelle chez les femmes; l'augmentation de 
la mortalité pour les hommes atteignait 80 % (aucun IC n'a été rapporté). L'inclusion des 
facteurs de confusion socioéconomiques dans le modèle a réduit les estimations des risques à 
27 % (IC à 95 % : -8-73 %) chez les femmes et à 34 % (IC à 95 % : 14-59 %) chez les hommes. 
Tel que mentionné par les auteurs, ces estimations des risques étaient nettement supérieures à 
celles figurant dans l'ACS Study de Pope et coll. (2002) (6 % [IC à 95 % : 2-11 %]) pour des 
augmentations comparables des PM fines.  

Quatre nouvelles études menées aux États-Unis (Abrahamowicz et coll., 2003; Enstrom, 2005; 
Jerrett et coll., 2005b; Krewski et coll., 2005) ont évalué le risque de mortalité associé à 
l'exposition à long terme aux polluants de l'air. Il s'agissait là de développements ou de 
sous-analyses des études originales ACS ou Harvard Six Cities. Abrahamowicz et coll. (2003) 
ont analysé la forme du rapport exposition-réaction pour les PM fines et les sulfates, au moyen 
de données de l'ACS sur environ 1,2 million d'adultes recueillies entre 1982 et 1989. Selon une 
version plus flexible du modèle de risque proportionnel de Cox dans le cadre de laquelle des 
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splines de régression polynomiales d'ordre inférieur étaient utilisées pour modéliser des 
associations non linéaires, deux approches différentes (cohorte modifiée et résultats groupés de 
dix sous-ensembles aléatoires disjoints) ont été utilisées afin d’estimer les associations entre 
les concentrations moyennes de PM fines (50 villes) et le SO4

2- (151 villes) avec la mortalité, 
des effets dépendants du temps et non linéaires. L'âge, l'exposition à vie au tabagisme, 
l'obésité et la scolarisation ont été prises en compte. Les PM fines et le SO4

2- ont tous deux été 
associés de façon non linéaire à la mortalité. L'association entre la mortalité et les PM2,5 était 
plus forte dans la gamme de concentration inférieure  (~<16 µg/m3) que dans la gamme de 
niveau plus élevé. Le ratio de risque dans l'analyse de cohortes était de 1,4 pour une 
augmentation de 10 à16 µg/m3 de la moyenne des PM2,5 pour la période de 1979 à 1983 avec 
un IC à 95 % : inférieur de 1,2 (aucun IC supérieur donné), sans seuil apparent en-deçà duquel 
des effets n'étaient pas observés. Des analyses similaires du SO4

2- donnent à penser que les 
augmentations des niveaux de sulfate jusqu'à concurrence de 12 µg/m3 avaient peu 
d'incidences, sinon aucune, sur le risque de mortalité toutes causes confondues, mais que des 
concentrations plus élevées étaient liées à une mortalité accrue. Les auteurs ont cependant 
conseillé de ne pas tirer de conclusion quant à l'existence d'un seuil à partir de ce résultat  
préliminaire.  

Krewski et coll. (2005) ont complété une nouvelle analyse approfondie de la cohorte d'ASC en 
ayant recours à des données additionnelles sur la mortalité recueillies sur une période de dix 
ans, de nouvelles à des données sur les polluants, à une prise en compte améliorée de 
l'exposition professionnelle, et en incluant des variables alimentaires. L'analyse a été effectuée 
au moyen des derniers modèles statistiques qui intègrent  des effets aléatoires et un lissage 
spatial non paramétrique dans le modèle à risques proportionnels de Cox. Le nouveau modèle 
comprenait des covariables pour l'état matrimonial, le tabagisme et la scolarisation. Une 
augmentation de 10 µg/m3 des PM2,5 a été associée à un risque accru de 7 % (IC à 95 % : 
4-10 %) de la mortalité toutes causes confondues. La mortalité a également été analysée 
relativement à des tailles de particules plus grosses (p. ex. ≥PM10), ce qui a fait ressortir une 
association plus faible et moins consistante avec la mortalité. Parmi les polluants analysés 
(NO2, O3, SO2 et OC), seul le SO2 a été associé de façon significative à la mortalité, y compris la 
mortalité non liée aux maladies cardiopulmonaires ou au cancer du poumon.  

Deux autres études ont utilisé des données californiennes (Enstrom, 2005; Jerrett et coll., 
2005b) et des modèles de régression à risques proportionnels pour estimer la relation entre 
l'exposition chronique aux PM et la mortalité. Enstrom (2005) a examiné l'effet des PM de 
1973 à 2002 sur les résidents (âge moyen de 65 ans en 1973) de 25 pays. Les sujets ont été 
recrutés en 1959 dans une cohorte à l'échelle de l'État dans le cadre de l'étude de prévention 
du cancer entreprise par l'ACS Study. Les données sur la pollution ont été obtenues de la 
California Environmental Protection Agency pour la période de 1979 à 1983; il n’existait pas en 
Californie de données sur les PM2,5 mesurées régulièrement disponibles avant 1979 ainsi que 
durant la période entre 1984 et 1998. Toutefois, l'État de la Californie a recommencé à effectuer 
des mesures des PM fines en 1999. Il a été supposé que la moyenne des PM fines établie au 
niveau des comtés représentait l'exposition aux PM2,5 durant la période à l'étude au complet 
pour les sujets vivants le 1er janvier 1973. Les données sur la mortalité allant jusqu'en 1972 ont 
été confirmées au moyen de certificats de décès; les données postérieures sur la mortalité ont 
été obtenues de banques de données de registre informatisées. Le suivis de la cohorte a été 
effectué en 1961, 1963, 1965, et en 1972 au moyen de courts questionnaires administrés aux 
survivants, et un questionnaire de deux pages a été utilisé en 1999. Des modèles de régression 
à risques proportionnels ont été utilisés pour l'évaluation des risques de mortalité en fonction du 
comté de résidence. Les facteurs suivants : âge, sexe, tabagisme (selon les réponses aux 
questionnaires de 1959 et 1972), race, scolarisation, état matrimonial, IMC, exposition 
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professionnelle, exercice et régime alimentaire ont été pris en compte dans l’analyse. Dans le 
cas de la mortalité totale, une augmentation de 10  µg/m3 de PM2,5 a été associée à un risque 
accru de 4 % (IC à 95 % : 1-7 %) pour la période de 1973 à 1982, de 0 % (IC à 95 % : -2-2 %) 
pour la période de 1983 à 2002, et de 1 % (IC à 95 % : -1-3 %) pour la période à l'étude au 
complet. Aucun risque de mortalité significatif n'a été révélé lorsque les comtés ayant les 
niveaux de PM2,5 les plus élevés étaient comparés aux comtés aux concentrations  les plus 
faibles. Aucun risque plus élevé n'a été rapporté dans les analyses de sous-groupes particuliers 
à l'exception des fumeurs, chez qui des associations significatives ont été observées. Les 
auteurs ont reconnu certaines incertitudes  au niveau méthodologiques, incluant  l'omission de 
certains facteurs de confusion et l'utilisation de stations de mesure de l'air ambiant pour 
déterminer l'information sur l'exposition;  le manque de réalisme des mesures de l'exposition 
individuelle à long terme a également été souligné.  

À Los Angeles (CA), Jerrett et coll. (2005b) ont étudié les effets de la pollution de l'air intra 
urbaine sur la mortalité au moyen de modèles de régression à risques proportionnels de Cox 
avec regroupement spatial au niveau des codes postaux. L'hypothèse de recherche était que 
l'évaluation de la charge de pollution de l'air à partir d’une moyenne de polluants mesurés au 
sein d’une collectivité pouvait produire une sous-estimation du risque en raison des variations 
des niveaux de pollution à l’intérieur de cette collectivité. La mortalité toutes causes 
confondues, et la mortalité attribuable aux cardiopathies ischémiques (CI), aux maladies 
cardiopulmonaires et au cancer du poumon ont été étudiées au moyen d'un sous-ensemble de 
données d'ACS. Une méthode de krigeage universel utilisant des modèles multi quadratiques a 
été choisie pour interpoler les données relatives aux PM2,5, et une analyse de la sensibilité a été 
effectuée pour mettre ce choix à l'épreuve. Des facteurs de confusion individuels (un ensemble 
normalisé de 44 variables, y compris les facteurs démographiques, professionnels et liés au 
mode de vie, au régime alimentaire et à la scolarisation) ainsi que des variables écologiques 
incluant le niveau de revenu et de scolarisation, la taille de la population et la composition 
raciale, ainsi que la disparité de revenu et la composition raciale ont été prises en compte dans 
l'analyse. Un risque accru de 24 % (IC à 95 % : 11-37 %) a été calculé pour la mortalité toutes 
causes confondues pour une augmentation de 10 µg/m3 des PM2,5; cet effet est demeuré 
significatif après un ajustement pour l'ensemble normalisé des 44 covariables (17 % 
[IC à 95 % : 5-30 %]). Lorsque ces résultats étaient comparés aux analyses antérieures utilisant 
des contrastes entre les collectivités, les effets sur la santé étaient près de trois fois plus élevés 
pour cette analyse utilisant une meilleure mesure de l'exposition (c.-à-d. 16 % par opposition 
à 6 % dans les analyses antérieures qui tenaient compte des mêmes facteurs de conclusion). 
Les effets sont également restés significatifs lorsque certaines variables écologiques utilisées 
pour tenir compte des facteurs de confusion contextuels pour le voisinage (notamment le 
revenu, l'inégalité de revenu, la scolarisation, la taille de la population, la composition raciale et 
le chômage) étaient prises en compte. Cependant, les risques étaient réduits et devenaient 
statistiquement non significatifs après que les huit variables écologiques aient été incluses dans 
le modèle, (risque estimatif de 11 %. IC à 95 % : 1 25 %). Une augmentation de 10 µg/m3 
des PM2,5  ajustée pour tenir compte de facteurs de confusion individuels, y compris la proximité 
d'autoroutes (500 m), a été associée à un risque accru de 17 % (IC à 95 % : 5-31 %) pour la 
mortalité toutes causes confondues. Les estimations de risques correspondantes étaient plus 
élevées pour certaines causes de décès plus spécifiques, notamment la cardiopathie 
ischémique (38 % [IC à 95 % : 11-72 %]), le cancer du poumon (46 % [IC à 95 % : -1-116 %]), 
les maladies endocriniennes (149 % [IC à 95 % : -2-532 %]), le diabète (82 % 
[IC à 95 % : -45-502 %]) et les maladies de l’appareil digestif (120 % [IC à 95 % : 11-337 %]). 
Lorsque les PM2,5 étaient modélisées en tenant compte des variables de confusion individuelles 
et de l'ozone (moyenne des quatre maximums les plus élevés sur huit heures), les associations 
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étaient de magnitude semblable, à savoir une augmentation du risque de mortalité de 18 % 
(IC à 95 % : 6-32 %).  

Le réexamen de la Harvard Six Cities Study de Dockery et coll. (1993) a été effectué par Laden 
et coll. (2006) en ajoutant des données pour la période de 1979 à 1998. Cette étude avait pour 
but de confirmer les conclusions antérieures après l'ajout de nouvelles données, et d'examiner 
l'effet des réductions des concentrations de PM fines à la suite des nouvelles mesures de 
contrôle. Les RR sur la mortalité ont été établis en utilisant des modèles à risques 
proportionnels de Cox, tenant compte de l'usage de tabac, de la scolarisation et de l'IMC; les 
sujets ont été stratifiés selon le sexe et l'âge en considérant un accroissement annuel. Une 
réduction des concentrations moyennes annuelles de PM2,5 à l'échelle de l'ensemble des villes 
et une diminution de la mortalité générale ont été observées au cours de la période à l'étude. 
Une réduction de 10 µg/m3 de PM2,5 a été associée à un risque réduit de 27 % 
(IC à 95 % : -43 % à -5 %) de la mortalité totale par comparaison au niveau moyen de PM2,5 

entre les périodes de 1990 à 1998 et 1980 à 1985; les réductions  correspondantes pour la 
mortalité cardiovasculaire et respiratoire s'établissaient à 31 % (IC à 95 % : -54-10 %) et à 57 % 
(IC à 95 % : -84-13 %), respectivement. Cette étude a aussi révélé qu'une augmentation 
de 10 µg/m3 des PM2,5 annuelles était associée à des risques accrus de 17 % (IC à 95 % : 
8-26 %) et de 13 % (IC à 95 % : 1-27 %) pour les périodes de 1974 à 1989 et 1990 à 1998, 
respectivement. Pour la période entière (1974 à 1998), un risque accru de 16 % (IC à 95 % : 
7-26 %) a été observé; il a diminué lorsque les PM2,5 moyennes annuelles des villes 
(concentration l'année du décès) étaient prises en compte (14 % [IC à 95 % : 6-22 %]). Enfin, la 
mortalité cardiovasculaire a été positivement associée aux PM2,5 au cours de la période à 
l'étude au complet, l'estimation du risque étant plus élevée que celle de la mortalité totale (28 % 
[IC à 95 % : 13-44 %]), tandis qu'une association non significative a été observée quant à la 
mortalité respiratoire (8 % [IC à 95 % : -21-49 %]). Ces nouvelles données touchant la cohorte 
de la Harvard Six Cities Study ont révélé une réduction relativement importante du risque de 
mortalité associée aux réductions de PM2,5.  

Enfin, une étude des données d’une cohorte d'anciens combattants pour la période de 1997 à 
2002 a été menée par Lipfert et coll. (2006). Des données additionnelles sur les PM2,5 ont été 
obtenues de stations de mesure (échantillonnées sur une période de 24 heures aux six jours), 
en utilisant à la fois des mesures par microbalance oscillante à élément conique (TEOM) ainsi 
qu’une méthode gravimétrique. Des modèles de régression proportionnelle des risques ont été 
utilisés pour le traitement des données, en comparant les valeurs des prédicteurs de la qualité 
de l'air/circulation fondés sur la variation maximale de la mortalité qui pourrait résulter d'un 
changement dans la concentration des polluants à la suite de mesures de contrôle des niveaux 
de pollution extrêmes (désignés comme des effets « réalisables »). Cette équipe a également 
examiné l'association entre la mortalité et plusieurs métaux et autres constituants des PM. Des 
associations non significatives statistiquement ont été observées entre la mortalité et les PM2,5 
(période d'échantillonnage de 1999 à 2001) et les PM10 (pour la période allant de 1989 à 1996) 
à partir de mesures TEOM, et avec les PM2,5 (pour la période de 1999 à 2001) à partir de 
mesures gravimétriques. Dans les modèles à polluant unique, les risques de mortalité associés 
à une augmentation de 10 µg/m3 de PM pour les différentes mesures allaient de 3,8 % à 6,3 %. 
Des associations significatives ont également été mesurées pour le carbone élémentaire 
(EC),  le NO3

-, le V  et le Ni. Dans les modèles à deux polluants, l'effet le plus important a été 
observé dans ceux qui combinaient la densité de la circulation avec le NO3

- (réduction 
de 18,0 %) ou l’EC (réduction de 16,6 %), tandis que les valeurs relatives au SO4

2- (pour les 
deux périodes de 1975 à 1981 et 2002) ont montré des effets négatifs lorsqu'elles étaient 
combinées avec la densité de la circulation. Les modèles à trois polluants ont révélé que la 
densité de la circulation était le principal contributeur pour l'effet réalisable, avec une réduction 
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de 18,8 % de la mortalité lorsqu'elle était combinée avec l’EC et le NO3
-. Les auteurs ont conclu 

que la densité du trafic routier était un meilleur prédicteur de la mortalité que les PM2,5 ou leurs 
constituants.  

Deux études sur les effets de l'exposition chronique aux PM ont été menées en Europe. Une 
étude a été effectuée dans sept villes françaises de 1974 à 2001 par Filleul et coll. (2005), qui 
ont utilisé des modèles à risque proportionnel de Cox pour estimer la relation entre l'exposition 
chronique aux PM et la mortalité totale. L'exposition a été évaluée en fonction des niveaux 
ambiants provenant de stations de mesure installées très près des maisons des sujets de 
l’étude afin de réduire les erreurs de mesures de l'exposition. Après avoir exclu les stations de 
mesure influencées par la circulation locale, les PST et les FN ont été associées de façon 
significative avec la mortalité (risques accrus de 5 % [IC à 95 % : 2-8 %] et de 7 % 
[IC à 95 % : 3-10 %] respectivement) pour des augmentations de 10 µg/m3). (Lorsque les 
données provenant de toutes les stations de mesure, incluant celles qui étaient influencées par 
la circulation, ont été incluses dans le modèle, aucune association significative n'a été 
observée, et tous les rapports de taux sont demeurés égaux ou inférieurs à 1,01. Les auteurs 
ont posé comme hypothèse que les données de surveillance provenant des régions influencées 
par le trafic routier n'étaient pas représentatives de l'exposition moyenne de la population  pour 
l’ensemble du territoire, et qu’elles introduisaient des erreurs qui réduisaient l'association avec 
la pollution de l'air.) Des risques plus élevés ont par ailleurs été observés chez les sujets moins 
scolarisés (données non fournies), chez les fumeurs actuels ou les anciens fumeurs ainsi que 
chez les personnes exposés à la poussière, aux gaz et aux vapeurs dans le cadre de leur 
travail. En Allemagne, Gehring et coll. (2006) ont réalisé le suivi d'une série d'études 
transversales sur la mortalité chez les femmes (âgées de 50 à 59 ans) de la région de la 
Rhénanie-du-Nord-Westphalie, entre janvier 2002 et mai 2003. Les auteurs ont comparé une 
population d'une région industrielle très exposée à la pollution de l'air à une population de 
référence vivant dans une région non industrialisée. L’exposition à la pollution des participantes 
a été définie à partir des concentrations de PM10 et de NO2 à leur adresse domiciliaire, mais les 
données provenant d'une station locale de mesure de l'air ambiant ont également été prises en 
compte dans l'évaluation de l'exposition. La proximité à de grandes routes a été mesurée en 
calculant la distance entre l'adresse domiciliaire et les grandes routes au moyen de 
technologies de SIG; des modèles à risques proportionnels de Cox ont finalement été utilisés 
pour l'analyse des données. Selon le scénario moyen sur cinq ans, une augmentation 
de 10 µg/m3 des PM10 a été associée à un risque accru de 19 % (IC à 95 % : -1-45 %) pour la 
mortalité toutes causes confondues, après ajustement pour tenir compte du statut 
socioéconomique (SES) et du tabagisme.  

14.8.1.3 Mortalité respiratoire  

Huit études ont examiné l'incidence des PM sur les problèmes de santé respiratoire; ces études 
ont été menées en Amérique du Nord (cinq), en Europe (deux) et en Asie (une) et, encore une 
fois, les enquêtes ont été réalisées dans diverses conditions environnementales, économiques 
et sociodémographiques. Les effets sur la santé des PM ont été évalués à partir de diverses 
mesures de PM : PM2,5 (trois études), PM2,5 converties (une étude), PM10 (une étude) et PST 
(trois études). Un certain nombre de ces études ont déjà été décrites au chapitre de la mortalité 
totale; par conséquent, cette section se concentre davantage sur leurs résultats plutôt que sur 
les caractéristiques d'études particulières.  

Une étude de cohortes menée à Hamilton, en Ontario, par Finkelstein et coll. (2003) a révélé 
une association positive entre la mortalité cardiopulmonaire et les PST. Lorsque comparé  aux 
personnes appartenant à la catégorie la plus favorisée (revenu le plus élevé et niveau de 
particules le plus faible), les estimations des risques de mortalité cardiopulmonaire ont été 
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accrues de 14 % (IC à 95 % : -14-51 %) pour le groupe revenu élevé - pollution élevée, de 81 % 
(IC à 95 % : 12-192 %) pour le groupe faible revenu - faible pollution, et de 166 % 
(IC à 95 % : 43-397) pour le groupe revenu le plus faible – niveau de particules le plus élevée. 
Tel que mentionné antérieurement, cette étude estimait l'exposition au moyen d'un SIG à la 
résidence de chacun des sujets, ce qui donne une représentation de l'exposition plus exacte 
que les mesures de la pollution de l'air moyennes obtenues à partir de stations centrales de 
mesure de l'air ambiant. Une étude transversale de Jerrett et coll. (2005a) effectuée à Hamilton 
(1985 à 1994) a révélé qu'une augmentation de 10 µg/m3 des PST était associée de façon 
significative à des taux de mortalité cardiorespiratoire plus élevés, tant chez les femmes 
(14 % [IC à 95 % : 3-25 %]) que chez les hommes (17 % [IC à 95 % : 12-21 %]). Encore une 
fois, cette recherche utilisait les techniques de modélisation pour mieux refléter l'exposition 
personnelle. Ces deux études ont fait état d'estimation du risque de mortalité cardiopulmonaire 
plusieurs fois supérieur à  celui mesuré dans l'ACS Study (9 % [IC à 95 % : 3-16 %] pour une 
augmentation comparable des PM2,5) (Pope et coll., 2002). Pope et coll. (2004b) ainsi que 
Krewski et coll. (2005) ont eu recours à un ensemble de données de l’étude ACS afin d’évaluer 
la mortalité respiratoire associée aux PM au cours d'une période de 16 ans au moyen de 
modèles de survie à risques proportionnels de Cox. Ces modèles tenaient compte de l'âge, du 
sexe, de la race, du tabagisme, de la scolarisation, de l'état matrimonial, de l'IMC, de la 
consommation d'alcool, de l'exposition professionnelle et du régime alimentaire. Seuls des 
modèles à polluant unique ont été utilisés pour les deux études. L'équipe de Pope a d'abord 
établi une courbe attendue de mortalité liée aux PM, les causes de décès particulières étant 
fondées sur des voies pathophysiologiques générales posées en hypothèse (p. ex. une 
progression accélérée des maladies pulmonaires obstructives chroniques [MPOC]). Une 
hypothèse concernant la relation entre le tabagisme et la pollution de l'air a également été 
évaluée. Les résultats ont révélé que la mortalité respiratoire n'était pas associée avec les PM 
fines de façon consistante. Une association négative statistiquement significative a aussi été 
observée entre la mortalité attribuable aux MPOC et autres conditions similaires et l'exposition 
aux PM fines (-16 % [IC à 95 % : -23 % à -7 %] par 10 µg/m3 de PM2,5). Le tabagisme a été 
associé avec des estimations des risques de mortalité respiratoire plus élevées que les 
polluants de l'air. Une association statistiquement significative a toutefois été observée entre 
les PM2,5 et les décès attribuables à la pneumonie et à la grippe, mais uniquement chez les 
groupes de personnes qui n'avaient jamais fumé (accroissement de 20 % 
[IC à 95 % : 2 %-41 %] par augmentation de 10 µg/m3 des PM2,5).  

Krewski et coll. (2005) ont quant à eux observé une association entre l'exposition aux PM fines 
et la mortalité cardiopulmonaire, mais non avec la mortalité respiratoire. L’analyse a révélé 
qu'une augmentation de 10 µg/m3 des PM2,5 était associée à des estimations des risques 
de 11 % (IC à 95 % : 7-16 %) et de 0 % (IC à 95 % : -11-12 %) pour la mortalité attribuable à 
des maladies cardiopulmonaires et la mortalité attribuable à des maladies respiratoires, 
respectivement. Des associations similaires ont été observées entre une augmentation 
de 10 µg/m3 des PM2,5 et la mortalité ajustée pour les maladies cardiopulmonaires pour les 
périodes de 1979 à 1983 et de 1999 à 2000 (6 % [IC à 95 % : 2 %-10 %] et 8 % [IC à 95 % : 
2-14 %], respectivement). Un ajustement a été réalisé pour tenir compte de l'âge, du sexe, de la 
race, du tabagisme, de la scolarisation, de l'état matrimonial, de la masse corporelle, de la 
consommation d'alcool, de l'exposition professionnelle et du régime alimentaire. Le tabagisme 
était hautement associé à un risque accru de mortalité cardiopulmonaire et de cancer du 
poumon, et pour la mortalité toutes causes confondues. De tous les polluants gazeux analysés 
(NO2, O3, SO2 et OC), seul le SO2 a fait ressortir une association statistiquement significative 
avec la mortalité respiratoire.  
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Tel que présenté dans la section sur la mortalité totale, à Los Angeles (CA), Jerrett et coll. 
(2005b) ont évalué les effets de la pollution de l'air en milieu urbain sur la mortalité attribuable à 
diverses causes (y compris la mortalité liée au cancer du poumon). L’étude a été réalisée au 
moyen des modèles de régression à risques proportionnels de Cox et d'un regroupement 
spatial au niveau des codes postaux dans un sous-ensemble de données de l'ACS. Une 
augmentation de 10 µg/m3 des PM2,5 ajustée pour tenir compte de facteurs de confusion 
individuelle (un ensemble normalisé de 44 variables, notamment les variables liées au mode de 
vie, au régime alimentaire, à la démographie, à la profession et à la scolarisation) en plus de la 
proximité d'autoroutes (500 m), a été associée à un risque de 17 % (IC à 95 % : 5-31 %) de 
mortalité toutes causes confondues. Les estimations des risques correspondantes étaient plus 
élevées pour certaines causes de décès plus précises, notamment le cancer du poumon (46 % 
[IC à 95 % : -1-116 %]). Lorsque les PM2,5 ont été modélisées en tenant compte de variables de 
confusion individuelles et de l'ozone (moyenne des quatre maximums les plus élevés sur huit 
heures), les associations étaient d'ampleur similaire, avec un accroissement de la mortalité 
attribuable au cancer du poumon de 52 % (IC à 95 % : 2-126 %).  

Deux études menées en Europe ont également révélé des associations significatives entre les 
PM et la mortalité cardiopulmonaire. Les associations entre les PST et la mortalité 
cardiopulmonaire ont été évaluées par Filleul et coll. (2005) dans sept villes françaises. Comme 
il a été mentionné antérieurement, le matériel de surveillance était situé à proximité des sujets à 
l'étude dans des régions aux niveaux de pollution variés. Après avoir exclu les résultats obtenus 
des stations de mesure influencées par le trafic routier local, les augmentations de 10 µg/m3 
des PST et des FN étaient associées de façon significative à la mortalité cardiopulmonaire (5 % 
[IC à 95 % : 2-8 %] et 7 % [IC à 95 % : 3-10 %], respectivement). En Allemagne, Gehring et coll. 
(2006) ont également découvert des associations positives et significatives entre la pollution de 
l'air et la mortalité cardiopulmonaire chez les femmes adultes. L'exposition à la pollution 
particulaire a été définie pour les PM10 à l'adresse domiciliaire de participantes à l’étude; la 
proximité à de grandes routes a été mesurée en calculant la distance entre l'adresse 
domiciliaire et les grandes routes au moyen d'un SIG. Les niveaux de PM10 provenant de la 
station de mesure locale  ont également été retenus pour l'évaluation de l'exposition. Une 
augmentation de 10 µg/m3 des PM10 a été reliée à un risque accru de 42 % (IC à 95 % : 
8-77 %) pour la mortalité cardiopulmonaire dans le scénario d'un an ajusté. Selon le scénario 
moyen sur cinq ans, la même augmentation des PM10 a été associée à un risque accru de 52 % 
(IC à 95 % : 9-115 %) dans le cas de la mortalité cardiopulmonaire, après un ajustement pour 
tenir compte du statut socio-économique (SSE) et du tabagisme. Une association 
statistiquement significative a également été rapportée entre la proximité à de grandes routes et 
la mortalité cardiopulmonaire (94 % [IC à 95 % : 34-177 %] par augmentation de 10 µg/m3 
des PM10).  

Une étude transversale a également été effectuée dans treize grandes villes japonaises par 
Iwai et coll. (2005). Les résultats de cette recherche ont été rapportés pour les matières 
particulaires en suspension (MPS) et ont été convertis en données pour les PM fines (cPM2,5); 
par conséquent, le terme PM/cPM2,5 a été utilisé. Les PM/cPM2,5 ont été corrélées avec 
plusieurs effets de mortalité et morbidité pour des causes spécifiques. Dans une analyse à deux 
variables ajustée pour tenir compte du tabagisme, les PM/cPM2,5 étaient également reliées de 
façon significative aux décès toutes causes confondues chez les femmes (4 % [IC à 95 % : 
1-7 %]), à  des diverses catégories de maladies respiratoires, incluant les maladies 
cardiopulmonaires (5 % [IC à 95 % : 1-9 %]), la pneumonie (11 % [IC à 95 % : 5-17 %]), 
l'asthme bronchique (21 % [IC à 95 % : 6-36 %]), la MPOC (20 % [IC à 95 % : 2-38 %]), et le 
cancer du poumon (10 % [IC à 95 % : 2-18 %]). Une augmentation de certaines catégories de 
maladies cardiovasculaires (cardiopathie ischémique et cardiopathie hypertensive; celles-ci sont 
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présentées à la section suivante), et des cancers du sein, de l'utérus et des ovaires a aussi été 
constatée.  

14.8.1.4 Mortalité cardiovasculaire  

Pour ce qui est de la mortalité cardiovasculaire, treize études épidémiologiques ont été 
identifiées pour la période de 2002 à 2006. La majorité de ces études (n = 7) ont été effectuées 
en Amérique du Nord; cinq ont été menées en Europe, tandis qu'une étude provenait de l'Asie.  

Un nombre important de ces études utilisaient la mortalité cardiopulmonaire comme effet 
critique. Tel que décrit de façon plus détaillée dans la section précédente, des associations 
positives ont été observées dans plusieurs de ces études. Dans deux études canadiennes 
(Finkelstein et coll., 2003; Jerrett et coll., 2005a), les PST étaient davantage associées à la 
mortalité cardiopulmonaire, chez les sujets à faible revenu  exposés à un niveau de pollution de 
l'air élevé. Des augmentations significatives de la mortalité cardiopulmonaire ont également été 
associées avec les PST et les FN dans une étude européenne (Filleul et coll., 2005). D'autres 
associations significatives avec la mortalité cardiopulmonaire ont finalement été rapportées pour 
les PM10 (Gehring et coll., 2006) et les PM2,5 (Krewski et coll., 2005).  

D'autres études incluaient des effets plus précis que la mortalité cardiopulmonaire. 

Une étude importante à ce chapitre est celle de Pope et coll. (2004b), qui a utilisé l'ensemble 
des données de l'ACS pour évaluer les mécanismes  susceptibles d’être impliqués dans la 
relation entre l'exposition aux PM et la mortalité. Trois hypothèses ont été examinées quant aux 
voies pathophysiologiques : le premier scénario associait l'exposition aux PM avec une 
augmentation de la MPOC et de la mortalité; le deuxième scénario impliquait l’augmentation de 
l'inflammation pulmonaire et l'accélération de l'athérosclérose, avec pour conséquence la 
maladie cardiovasculaire et, plus précisément, à un décès accru attribuable à la cardiopathie 
ischémique; finalement, le troisième scénario laissait prévoir une fonction cardiaque autonome 
altérée, avec une association à la dysrythmie et à l'arrêt cardiaque. L’étude en question a révélé 
une importante association avec une augmentation du risques de 18 % (IC à 95 % : 14 23 %) 
de la mortalité totale attribuable à la cardiopathie ischémique l’pour une hausse de 10 µg/m3 
des PM2,5 ,. Des associations significatives ont également été observées pour la mortalité 
attribuable à la dysrythmie, à l'insuffisance cardiaque et à l'arrêt cardiaque (13 % [IC à 95 % : 
5-21 %] par 10 µg/m3 de PM2,5); la relation est demeurée significative après avoir tenu compte 
du tabagisme. Des effets similaires ont été observés pour la mortalité attribuable à toutes les 
maladies cardiovasculaires et au diabète dans le cas des personnes qui n'avaient jamais fumé, 
des anciens fumeurs et des fumeurs actuels, avec des  risques estimés à 11 % (IC à 95 % : 
7-16 %), 9 % (IC à 95 % : 7-16 %) et 16 % (IC à 95 % : 9-23 %), respectivement. L'association 
avec la cardiopathie ischémique était également élevée et significative lorsqu'il était tenu 
compte de l'usage du tabac, les estimations des risques se chiffrant à 22 % (IC à 95 % : 
14-29 %), 15 % (IC à 95 % : 7-23 %) et 16 % (IC à 95 % : 7-27 %) chez les personnes qui 
n'avaient jamais fumé, les anciens fumeurs et chez les fumeurs actuels, respectivement. Des 
estimations des risques plus élevées ont été observées chez les fumeurs actuels, par 
comparaison au groupe des personnes qui n'avaient jamais fumé; des associations ont été 
observées avec d’autres causes de décès, notamment la dysrythmie, l'insuffisance cardiaque, 
l'arrêt cardiaque et les maladies hypertensives.  

Dans le cadre d’une étude menée à Los Angeles (CA), Jerrett et coll. (2005b) ont également 
découvert une association significative entre les PM2,5 et la mortalité attribuable à la 
cardiopathie ischémique. Un risque accru de 49 % de la mortalité (IC à 95 % : 20 85 %) a été 
calculé par augmentation de 10 µg/m3 de PM2,5 après ajustement pour tenir compte de l'âge, du 
sexe et de la race, Ces effets sont demeurés statistiquement significatifs pour la mortalité 
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attribuable à la cardiopathie ischémique et l’exposition aux PM, avec un risque accru de 39 % 
(IC à 95 % : 12-73 %) pour une augmentation de 10 µg/m3 de PM2,5, lorsque les covariables 
individuelles (un ensemble de 44 variables, comprenant le mode de vie, le régime alimentaire et 
les variables démographiques professionnelles et relatives à la scolarisation) étaient prises en 
compte dans le modèle. Cette association est toutefois devenue non significative lorsque les 
huit variables écologiques utilisées pour tenir compte des facteurs de confusion relatifs au 
voisinage (variables qui tenaient compte du revenu, de l'inégalité du revenu, de la scolarisation, 
de la taille de la population, de la composition raciale et du chômage) étaient ajoutées au 
modèle. Une augmentation de 10 µg/m3 des PM2,5 ajustée pour tenir compte des facteurs de 
confusion individuels, y compris la proximité à des autoroutes (500  m), a aussi été associée à 
un risque accru de 42 % (IC à 95 % : 11-72 %) pour la mortalité par cardiopathie ischémique. 
Lorsque les PM2,5  étaient modélisées en incluant des variables de confusion individuelles et 
l'ozone (moyenne des quatre maximums plus élevés sur huit heures), les associations avec la 
mortalité toutes causes confondues et la mortalité attribuable à la cardiopathie ischémique 
présentaient également des valeurs similaires.  

Tel qu'il a été décrit précédemment, Krewski et coll. (2005) ont étudié les effets de la pollution 
de l'air sur la mortalité cardiovasculaire et cardiopulmonaire au moyen de données sur la 
cohorte de l'ACS auxquelles avaient été ajoutées des données recueillies durant dix années, y 
compris une meilleure prise en compte de l'exposition au travail et de certaines variables du 
régime alimentaire. Des associations significatives ont été mesurées entre la pollution de l'air et 
la mortalité. Pour la période complète de la nouvelle analyse (1982 à 1999), une augmentation 
de 10 µg/m3 des PM2,5   été associée à des risques accrus de 13 % (IC à 95 % : 8-19 %) et 
de 11 % (IC à 95 % : 7-16 %), respectivement, pour la mortalité cardiovasculaire et 
cardiopulmonaire. De plus, une augmentation de 10 µg/m3 des PM2,5 a été associée à une 
augmentation des risques de mortalité cardiopulmonaire de 6 % (IC à 95 % : 2-10 %) pour la 
période de 1979 à 1983, et de 8 % (IC à 95 % : 2-14 %) pour la période de 1999-2000. Le 
sulfate (ainsi que le tabagisme) ont également montré des associations significatives avec la 
mortalité cardiopulmonaire.  

Dans le cadre d'une étude qui avait pour objectif un suivi prolongé de la Harvard Six Cities 
Study, Laden et coll. (2006) ont observé qu'une réduction des niveaux de PM2,5 était associée à 
une diminution de la mortalité cardiovasculaire; les estimations du risque étaient de -31 % 
(IC à 95 % : -54-1 %) par 10 µg/m3 de PM2,5, par comparaison aux concentrations moyennes 
de PM2,5 entre 1990 et 1998 et 1980 et 1985. Les associations entre une augmentation 
de 10 µg/m3 de PM2,5 et la mortalité cardiovasculaire sont demeurées significatives, lorsqu'on 
examinait la période complète de l’étude (1974 à 1998) et celle restreinte à la période de 
1974 à 1989 (avec 28 % [IC à 95 % : 13-44 %] et 28 % [IC à 95 % : 14-43 %] d’augmentation, 
respectivement).  

Chen et coll. (2005a) ont publié les résultats d'une étude de cohorte dont les sujets avaient été 
recrutés pour l'étude AHSMOG (menée dans trois grandes régions métropolitaines de la 
Californie de 1977 à 1998), qui a analysé l'association entre les PM fines  et l'insuffisance 
coronaire fatale. Les sujets de la cohorte étaient des adultes non-fumeurs de race blanche qui 
résidaient dans des régions urbaines de la Californie, en plus d'un petit échantillon aléatoire de 
sujets d'autres régions de Californie (une telle mesure visait à accroître la variation des niveaux 
de polluants). L'étude de la population a été  restreinte à neuf régions de bassins 
atmosphériques d'aéroports de la Californie, puisqu'on ne disposait pas de données sur les PM 
fines à l'échelle de l’ensemble de l'État de Californie. Les sujets déjà atteints d'une insuffisance 
coronaire, de diabète ou ayant subi un accident vasculaire cérébral (AVC) ont été exclus de 
l'étude. Des estimations mensuelles de la pollution de l'air ont été interpolées aux centroïdes 
des codes postaux des participants pour le lieu du domicile et le lieu de travail à une distance 



 

348 

Évaluation scientifique canadienne du smog - Volume 2: Effets sur la santé 

maximale de 50 km d'une station de mesure. Les estimations des PM2,5 ont par ailleurs été 
obtenues par régression multiple des valeurs de visibilité quotidiennes des aéroports 
californiens. Les renseignements pris en compte pour les analyses statistiques comprenaient 
les antécédents en matière de tabagisme, la scolarisation, la consommation de viandes, la 
fumée de tabac ambiante, le temps passé à l'extérieur, le niveau d'activité et les habitudes 
alimentaires. L'information a été recueillie dans le questionnaire servant de base de référence 
de l'étude ainsi que dans quatre questionnaires de suivi subséquents. Les associations entre 
les polluants (PM10, PM10–2,5, PM2,5, O3, SO2 et NO2) et la mortalité attribuable à l'insuffisance 
coronaire ont été évaluées au moyen de modèles de régression à risques proportionnels de 
Cox. Dans les modèles à polluant unique, des associations statistiquement significatives ont été 
mesurées chez les femmes entre l'exposition aux PM et l'insuffisance coronaire fatale, après 
ajustement pour tenir compte du tabagisme, de l'IMC, de la consommation de viandes et de la 
période de l’année; une augmentation de 10 µg/m3 des PM2,5 a été associée à des risques 
accrus de l'ordre de 42 % (IC à 95 % : 11-81 %) chez toutes les femmes et de 49 % 
(IC à 95 % : 17-89 %) chez les femmes ménopausées. Dans le cas des PM10, la même 
augmentation a été associée à des risques accrus d'insuffisance coronaire fatale de 22 % 
(IC à 95 % : 6-40 %) et de 30 % (IC à 95 % : 8-57 %) chez toutes les femmes et chez les 
femmes ménopausées, respectivement. Dans les modèles à deux polluants, des associations 
statistiquement significatives ont également été observées pour les PM lorsque l'ozone était 
inclus dans le modèle, mais uniquement chez les femmes. Pour ce qui est de la mortalité 
attribuable à l'insuffisance coronaire; une augmentation de 10 µg/m3 des PM2,5 a été associée à 
une augmentation des risques de 100 % (IC à 95 % : 51-164 %) tandis que la même  
augmentation des PM10 a été associée à un accroissement des risques de 45 % 
(IC à 95 % : 31-61 %). Dans le cas des hommes, toutes les estimations des risques ont diminué 
de façon non significative, tant dans le modèle à polluant unique que dans le modèle à deux 
polluants. Aucune association statistiquement significative n'a été notée entre les polluants 
gazeux et la mortalité cardiovasculaire.  

Dans une étude cas-témoins menée en Suède entre 1992 et 1994, Roselund et coll. (2006) ont 
examiné  l'association entre la mortalité liée à la survenue du premiers cas mortel d’infarctus du 
myocarde (IM) et aux concentrations annuelles de polluants associées à la circulation 
automobile à la résidence de chacun des participants (modélisées au moyen de données sur 
les émissions et de modèles de dispersion). La recherche en question a été réalisée après de la 
population du comté de Stockholm âgée de 45 à 70 ans. Une estimation des risques au niveau 
de signification limite de l'ordre de 238 % (IC à 95 % : 0-1056 %) a été rapportée entre 
l'exposition chronique à une augmentation de 10 µg/m3 des PM10 liées à la circulation et les 
décès attribuables à l’IM à l'extérieur de l'hôpital. Les estimations des risques pour tous les 
décès liés à l’IM et pour les décès survenus à l'hôpital ont augmenté de façon non significative. 
Une association positive mais non significative a été révélée entre l'exposition chronique 
aux PM10 reliées à la circulation et aux cas mortels d’IM, après ajustement pour le chauffage par 
inclusion du SO2 dans le modèle (96 % [IC à 95 % : -26-411 %]) pour une augmentation 
de 10 µg/m3 ; les estimations des risques correspondantes ont augmenté de façon significative 
pour le NO2 ainsi que pour l’OC. Une modification possible des effets a été observée, les 
risques étant plus élevés chez les femmes, les personnes qui n'avaient jamais fumé, les sujets 
possédant un diplôme d'études secondaires et chez les sujets non diabétiques.  

À Sheffield, au Royaume-Uni, deux études de corrélation écologique ont été effectuées par 
Maheswaran et collaborateurs. La première concernait la mortalité et les hospitalisations liées 
aux accidents cardiovasculaires chez les sujets âgés de ≥45 ans de 1994 à 1999 (Maheswaran 
et coll., 2005a). Les PM10, NOx et OC ont été modélisés et interpolés aux districts de 
recensement. Les modèles de régression ont été ajustés pour tenir compte du sexe, de l'âge, 
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de la privation socioéconomique et de la prévalence du tabagisme. Une augmentation de la 
mortalité attribuable aux accidents cardiovasculaires a été rapportée pour le quintile 
d'exposition aux PM10 le plus élevé (moyenne de 23,3 µg/m3) par comparaison au quintile 
inférieur (moyenne de 16,0 µg/m3), avec un rapport de taux ajusté de 1,33 
(IC à 95 % : 1,14-1,56). Dans les modèles ajustés uniquement pour tenir compte du sexe et de 
l'âge, les PM10 ont été associées de façon significative à la mortalité et à l'hospitalisation pour 
accidents cardiovasculaires dans les quatrième et cinquième quintiles. Une tendance à 
l'augmentation de la mortalité a été observée avec l'augmentation des quintiles. Les analyses 
visant à tenir compte du déplacement quotidien de la population, modélisé en tant que 
concentrations de polluants lissées dans un rayon de 1 km (la distance moyenne de 
déplacement à pied, selon les enquêtes et telle que rapportée par les auteurs) ont produit un 
rapport de taux accru de 1,24 (IC à 95 % : 1,05-1,47) dans le quintile de PM10 le plus élevé, par 
rapport au quintile inférieur pour la mortalité attribuable aux accidents cardiovasculaires.  

La deuxième étude avait pour but d'analyser la mortalité et l'hospitalisation reliées à 
l'insuffisance coronaire au moyen des mêmes valeurs modélisées de  pollution de l'air et 
ajustées selon les mêmes paramètres (Maheswaran et coll., 2005b). Une association non 
statistiquement significative a été observée entre la mortalité liée à l'insuffisance coronaire et 
l'exposition aux PM10. Dans le quintile le plus élevé (par comparaison au quintile le moins 
élevé), l'estimation des risques était de 1,08 (IC à 95 % : 0,96-1,20). Des effets statistiquement 
significatifs et similaires ont été observés lorsque les modèles ayant fait ou non l'objet d'un 
lissage spatial ont été ajustés pour tenir compte du sexe et de l'âge; toutefois, ces effets 
disparaissaient lorsque la privation et le tabagisme étaient inclus.  

Enfin, comme il a été mentionné antérieurement, une étude transversale japonaise (Iwai et coll., 
2005) a également fait état d'associations significatives entre la pollution de l'air liée aux PM et 
la mortalité cardiovasculaire, tant chez les hommes que chez les femmes. Les augmentations 
des risques ajustées en fonction de l'âge relativement à la mortalité attribuable aux 
cardiopathies hypertensives et aux cardiopathies ischémiques se chiffraient respectivement 
à 49 % (IC à 95 % : 12-85 %) et 16 % (IC à 95 % : 7-26 %) chez les hommes et à 31 % 
(IC à 95 % : 1-60 %) et 18 % (IC à 95 % : 9-26 %) chez les femmes, par augmentation 
de 10 µg/m3 des cPM2.5.  

14.8.1.5 Sommaire et considérations : études sur la mortalité chronique  

Les principaux efforts visant à examiner les rapports entre l'exposition chronique à la pollution 
de l'air ambiant par les PM et la mortalité ont été consacrés à la nouvelle analyse des résultats 
de plusieurs cohortes, en particulier celles de l'ACS et de la Harvard Six Cities Study. Bien que 
ces études aient été disponibles depuis le milieu des années 1990, certains problèmes liés à 
l'analyse ont soulevé des questions au sujet de l'interprétation de leurs résultats. Des analyses 
subséquentes ont solutionné ces problèmes et ont de plus ajouté un certain nombre d’éléments 
qui ont amélioré  la compréhension générale des effets observés. En outre, plusieurs cohortes 
additionnelles, quoique plus petites, ont également fait l’objet d’analyses.  

Toutes les études sur la mortalité chronique publiées de 2002 à 2006 et examinées dans la 
présente évaluation font état de relations positives, habituellement significatives, entre 
l'exposition à long terme à diverses mesures de polluants particulaires (la plupart du temps 
les PM2, mais aussi les PM10, PST, FN et SO4

2-) et la mortalité cardiovasculaire et 
cardiopulmonaire totale. Par contre, lorsque les décès attribuables à des causes respiratoires 
ont été analysés séparément, les résultats sont demeurés limités et inconsistants quant à l'effet 
des PM sur la mortalité respiratoire. (Tandis que la mortalité cardiopulmonaire inclut les décès 
attribuables à des causes respiratoires, elle est en grande partie influencée par la mortalité 
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cardiovasculaire.) Les données probantes indiquant que les PM sont associées à la mortalité 
attribuable au cancer du poumon, qui sont fondées principalement sur des analyses et des 
révisions des analyses des cohortes de l'ACS et de la Harvard Six Cities, ainsi que de la 
cohorte de l'AHSMOG, sont quant à elles plutôt limitées; les estimations des risques de 
mortalité liée au cancer du poumon sont accrues continuellement, bien que la plupart d'entre 
elles ne soient pas statistiquement significatives.  

Les résultats cardiaques ont également été mieux caractérisés dans la documentation récente; 
lorsque des résultats cardiovasculaires particuliers ont été examinés, la plupart ont été accrus 
de façon significative et, comme on pouvait s'y attendre, les estimations des risques étaient 
supérieures à celles des  catégories générales de mortalité toutes causes confondues, de 
mortalité cardiovasculaire et de mortalité cardiopulmonaire. La mortalité attribuable à la 
cardiopathie ischémique est remarquable à cet égard, tant sur le plan de la constance que sur 
celui de l'ampleur du risque relatif. Dans l'ensemble, il est devenu clair que les effets 
cardiovasculaires des PM sous-tendent la majorité des mortalités liées à la pollution de l'air. 
L'un des résultats les plus importants de ces analyses est que la mortalité est liée 
principalement à la fraction fine des PM, les grosses particules, le NO2 et l’OC affichant peu 
d'effets dans la documentation examinée. Dans certains cas, l'ozone et le SO2 sont liés de 
façon significative à la mortalité, bien que certains soutiennent que le SO2 est un indicateur de 
PM fines provenant de sources précises. De plus, les estimations des risques liés aux PM 
s’avèrent généralement significatives après ajustement pour une vaste gamme d'autres facteurs 
de risque pour les diverses causes de mortalité.  

Bien que d'autres cohortes aient été analysées, les études ACS et Harvard Six Cities 
demeurent les plus importantes et fournissent les estimations des risques les plus fiables, en 
raison principalement de leur conception (p. ex. taille importante, fondée sur la population 
générale). Dans ces études et dans d'autres études également, les nouvelles analyses ont, en 
plus de confirmer les résultats antérieurs, fourni des résultats plus précis sur les incidences des 
PM sur les sous-groupes vulnérables, tels que ceux qui sont atteints de cardiopathie 
ischémique. En raison de sa taille plus importante et du suivi exhaustif dont elle a fait l’objet, la 
cohorte d'ACS est généralement utilisée pour estimer les risques; toutefois, la Harvard Six 
Cities Study est également utilisée et a permis d'observer des estimations des risques encore 
plus élevées que celles de l'ACS Study. Ces deux études ont estimé la durée de vie perdue en 
raison de l'exposition aux polluants de l'air et, bien qu'il y ait certaines variations, les estimations 
sont substantielles, allant de plusieurs mois à deux ans. Quelques études de cohortes 
canadiennes récentes, bien qu'elles aient moins de puissance statistique en raison de la taille 
plus petite de l'échantillon et de problèmes liés à la conception de l'étude, ont également fait 
ressortir des risques de mortalité significatifs, certains résultats indiquant qu'il se peut que des 
facteurs socioéconomiques jouent un rôle dans l'ampleur des effets, les effets les plus 
importants étant liés à un niveau socioéconomique inférieur.  

Un petit nombre de ces études, y compris des analyses de la cohorte d'ACS et de certaines des 
cohortes canadiennes, ont analysé l'association entre la pollution de l'air attribuable aux PM et 
des mesures de l'exposition plus précises (p. ex. PM ambiantes estimées à la résidence de 
chacun des sujets de l'étude). La plupart de ces études ont révélé que le risque relatif pour la 
mesure de l'exposition plus précise était beaucoup plus élevé que celui qui est fondé sur les 
concentrations mesurées à une station de mesure centrale. Cette constatation donne à 
entendre que des erreurs de mesure de l'exposition considérables pourraient résulter de 
l'utilisation conventionnelle des concentrations mesurées aux stations d’échantillonnage dans 
les études des effets sur la santé de l'exposition à long terme à la pollution de l'air, et que les 
estimations des risques, qui représentent déjà des incidences importantes sur la santé 
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publique, pourraient être plusieurs fois plus élevées que les risques estimés dans la plupart des 
études.  

Dans l'ensemble, la base de données sur la mortalité liée à l'exposition chronique à la pollution 
de l'air a été grandement améliorée depuis 1999;  les nouvelles analyses et des réévaluations 
des analyses des données sur les cohortes existantes indiquent clairement que les PM fines ont 
une incidence importante sur la santé publique. En effet, les résultats des études  indiquent 
constamment que la pollution liée aux PM produit un effet significatif sur la mortalité (en 
particulier les causes de décès non accidentelles, cardiopulmonaires et cardiovasculaires 
diverses), et que cette situation survient à des concentrations ambiantes et dans des conditions 
qui existent au Canada. Dans les études examinées, les PM2,5 moyennes allaient de 9 µg/m3 à 
29 µg/m3, tandis que les PM10 variaient entre 19 µg/m3 et 43,7 µg/m3. Les PM fines continuent 
d'être le facteur dominant lorsqu'il s'agit d'expliquer les effets à long terme de la pollution de l'air 
sur la mortalité prématurée et, par conséquent, fournissent une justification scientifique solide 
pour l'établissement d'un objectif de qualité de l'air ambiant à long terme.  

 

14.8.2 Études de la morbidité  

Les effets aigus des variations quotidiennes des PM sur l'inflammation pulmonaire, les 
symptômes respiratoires et la fonction pulmonaire sont généralement considérés comme 
transitoires et réversibles. Les expositions à de très faibles niveaux de PM sur de longues 
périodes pourraient entraîner des effets chroniques et s’avèrent, dans ce contexte, plus 
pertinents pour l'établissement de normes. Contrairement au grand nombre d'études des 
variations quotidiennes de la pollution associées à la mortalité et à la morbidité, relativement 
peu d'études ont examiné les effets de l'exposition à long terme ou chronique aux PM fines sur 
la santé respiratoire ou cardiovasculaire.  

14.8.2.1 Sommaire du RES de 1999 pour les particules inhalables  

Le RES de 1999 pour les particules inhalables a recensé sept études qui évaluaient l'incidence 
de l'exposition chronique aux PM sur les maladies respiratoires. Les augmentations de la 
prévalence et de l'incidence de la bronchite chronique et des réductions de la fonction, de la 
capacité, de la croissance et du développement pulmonaires observées chez les enfants 
partout en Amérique du Nord à la suite d'une exposition chronique ou tout au long de la vie à la 
pollution liée à l'acidité, au sulfate et aux particules fines ont été considérées comme étant des 
effets chroniques réels. Des indications provenant d'une étude à long terme (20 à 25 ans) 
auprès d'une cohorte d'adultes âgés sont à l’effet que l’incidence accrue des maladies 
respiratoires, et probablement également la capacité pulmonaire réduite qui l'accompagne, 
persiste jusqu'à l'âge adulte sous forme de susceptibilité accrue aux effets des polluants de l'air. 
Bien que le développement du cancer du poumon ait également été associé à la pollution de 
l'air liée aux particules fines, les associations étaient faibles par comparaison à d'autres aspects 
du mode de vie tels que le tabagisme.  

14.8.2.2 Sommaire du PMAQCD de 2004 de l'EPA des États-Unis  

Plusieurs nouvelles études épidémiologiques qui portaient sur les effets de l'exposition 
chronique aux PM (symptômes respiratoires, fonction pulmonaire) publiées avant 1997 ont été 
analysées dans le PMAQCD de 2004 de l'EPA des États-Unis. Certaines études ont été 
effectuées aux États-Unis et étaient basées sur les données provenant d'études des cohortes 
de la CHS et de l'AHSMOG. De nombreuses études européennes, asiatiques et australiennes 
récentes ont également été examinées dans le document.  
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L'EPA a conclu que, de façon générale, les études indiquaient que l'exposition à long terme 
aux PM2,5 était associée à une croissance réduite de la fonction pulmonaire et à un risque accru 
de développer une maladie respiratoire chronique. Les résultats des études réalisées à partir de 
sur la cohorte de la CHS qui était composée d'enfants du sud de la Californie ont renforcé les 
conclusions limitées du PM AQCD de 1996, conclusions qui indiquant que l'exposition à long 
terme aux PM2,5 était associée au développement de maladies respiratoires chroniques et à la 
réduction de la croissance de la fonction pulmonaire. Ces nouveaux  constats corroboraient les 
résultats d'une étude transversale antérieure menée dans 24 villes américaines et canadiennes, 
dans laquelle l'exposition à long terme aux PM était associée à certains effets sur la fonction et 
les maladies respiratoires. Le PM AQCD de 2004 de l'EPA des États-Unis a également fait état 
des résultats d'une étude menée par Avol et coll. (2001) auprès des adolescents de la CHS qui 
avaient déménagé ailleurs, étude dans laquelle les sujets qui avaient déménagé dans des 
collectivités moins exposées aux PM10 avaient manifesté un rétablissement de la croissance de 
la fonction pulmonaire, alors que ceux qui avaient déménagé dans des régions davantage 
exposées aux PM10 avaient manifesté une croissance réduite de la fonction pulmonaire. De tels 
résultats donnent à penser que les changements dans la croissance de la fonction pulmonaire 
liés aux PM peuvent être réversibles si l'exposition aux PM est réduite, du moins au cours de la 
période de croissance pulmonaire rapide accompagnant le développement physique durant 
l'adolescence. Tel qu'il a été rapporté dans le PM AQCD de 1996 de l'EPA des États-Unis, il est 
plus difficile d'évaluer la force des données probantes provenant d'études de l'exposition à long 
terme à cause du petit nombre d'études disponibles. En raison du nombre de données 
concluantes toujours faible, l'EPA des États-Unis n'a tiré aucune conclusion relativement à 
l'exposition à long terme aux PM10-2,5 ou aux PUF.  

14.8.2.3 Résultats respiratoires  

La présente recension  comprenait 17 études menées au cours de la période de 2002 à 2006 
qui portaient sur les effets respiratoires de l'exposition aux PM chroniques. Au total, six études 
ont été menées en Amérique du Nord, huit en Europe et trois en Asie. La majorité de ces 
études ne comprenaient que des analyses d'un polluant unique; trois études comportaient à la 
fois des modèles à polluant unique et des modèles à multiples polluants. Les PM10 ont été 
utilisées comme mesure des PM dans onze études, tandis que les PM2,5 ont été analysées dans 
huit études. Les autres indicateurs PM examinés dans certaines études comprenaient les FN, 
l’EC et les matières particulaires en suspension (MPS). Aucune nouvelle étude canadienne n'a 
été identifiée.  

Entreprise en 1992, la CHS était une vaste étude prospective sur dix ans des effets des 
expositions chroniques à la pollution de l'air sur la santé des enfants vivant au sud de la 
Californie. L’objectif de cette étude était de répondre à trois questions : 1) Les enfants qui vivent 
dans des régions à pollution de l'air élevée subissent-ils des effets respiratoires chroniques 
néfastes? 2) Les enfants qui vivent dans des régions à pollution de l'air élevée manifestent-ils 
des taux plus élevés de maladies respiratoires aigües, de maladies respiratoires plus graves 
et/ou une exacerbation d'une maladie sous-jacente (p. ex. davantage d'épisodes d'asthme chez 
les enfants asthmatiques)? 3) Existe-t-il des sous-populations d'enfants plus susceptibles aux 
effets de la pollution de l'air? Les enfants ont été choisis comme sujets d’étude parce qu'ils 
peuvent être davantage affectés par la pollution de l'air, du fait que leurs appareils respiratoires 
et leurs systèmes immunitaires sont encore en développement et qu’ils peuvent subir des 
expositions à la pollution de l'air plus élevés que les adultes. Environ 5 500 enfants de douze 
collectivités exposés à différentes combinaisons de niveaux de divers polluants ont été recrutés 
aux fins de l'étude; les deux tiers de ces enfants étaient des élèves de la quatrième année. 
En 1996, 175 élèves de quatrième année appartenant à chacune des collectivités ont été 
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ajoutés à la cohorte initiale. Des informations sur la santé des enfants, sur leurs expositions aux 
polluants de l'air et sur un grand nombre d'autres facteurs influant sur leurs réactions à la 
pollution de l'air ont été recueillies et regroupées chaque année, jusqu'à l’obtention de leur 
diplôme d'études secondaires. Les niveaux d'O3, de NO2, les vapeurs acides ainsi que les PM2,5 

et PM10 ont été mesurés continuellement dans chaque collectivité tout au long de l'étude, ainsi 
que durant de courtes périodes dans les écoles et dans certaines maisons. La fonction 
pulmonaire de chacun des enfants a été testée chaque printemps. Des questionnaires ont été 
administrés chaque année en vue de recueillir des renseignements sur les symptômes 
respiratoires des enfants et sur d'autres facteurs susceptibles d'influencer leurs réactions à la 
pollution de l'air (respiration sifflante, toux chronique, diagnostic d'asthme ou troubles liés à 
l'asthme, temps passé à l'extérieur, niveau d'activité physique, habitudes tabagiques des 
parents, nombre de frères et sœurs, moisissures et animaux de compagnie dans la maison 
familiale).  

Quatre nouvelles études ont été identifiées (McConnell et coll., 2003, 2006; Gauderman et coll., 
2004; Millstein et coll., 2004), lesquelles utilisaient des données de la cohorte de la CHS pour 
étudier les associations possibles entre les effets sur le plan de la morbidité et l'exposition à 
long terme à des particules.  

McConnell et coll. (2003) ont étudié la relation entre les symptômes bronchiques et la pollution 
de l'air ambiant chez les enfants visés par la CHS ayant des antécédents d'asthme et qui 
avaient rempli deux questionnaires de suivi annuel ou plus après 1996 (n = 475). Un enfant 
était considéré comme présentant des symptômes de bronchite chronique au cours de l'année 
antérieure si la bronchite avait été diagnostiquée ou si une toux quotidienne d'une durée de 
trois mois consécutifs, une congestion ou une mucosité d'une durée de trois mois avait été 
rapportée dans le questionnaire. Les renseignements sur les facteurs de confusion potentiels 
ont été recueillis dans le questionnaire d’enquête (sexe de l'enfant, âge, race et ethnie, 
antécédents en matière d'allergies, antécédents familiaux en matière d'asthme, tabagisme chez 
l'enfant, exposition in utero à la fumée du tabac, souscription à un régime d'assurance-santé et 
SSE fondé sur le revenu familial).  

À partir de modèles de régression à trois étapes, les chercheurs ont examiné les associations 
entre les symptômes bronchitiques et les déviations annuelles des polluants de l'air ambiant par 
rapport à la moyenne sur quatre ans au sein des douze collectivités ainsi qu’avec la moyenne 
sur quatre ans des polluants de l'air à l'échelle des douze collectivités. Des covariables 
individuelles dépendantes du temps (y compris la variabilité au sein de la collectivité, l'âge, les 
antécédents des enfants en matière de tabagisme et l'exposition à la fumée secondaire du 
tabac) ont été évaluées au cours de la première étape au moyen d'une régression logistique; 
des facteurs de confusion individuels dépendant du temps ont été évalués au cours de la 
deuxième étape, au moyen d'un modèle de régression linéaire; les effets de la moyenne de 
polluants de l'air sur quatre ans ont finalement été estimés au cours de la troisième étape. Afin 
de produire un modèle logistique d'effets mixtes plus efficace, les trois modèles de régression 
ont été combinés. Des modèles à polluant unique et à multiples polluants ont été utilisés.  

L’étude a révélé des associations significatives entre les symptômes bronchitiques et les PM2,5, 
l’EC et le NO2 dans l'analyse entre les collectivités; des associations significatives ont 
également été observées relativement aux PM2,5, à l’EC, au NO2 et à l’O3 dans les résultats au 
sein de la collectivité. Dans le cas des PM2,5, une augmentation de 10 µg/m3 dans la collectivité 
a été associée avec une augmentation des symptômes bronchitiques (estimation des risques 
ajustée : 86 %, IC à 95 % : 10-157 %). Une association significative limitrophe a été mesurée 
pour une augmentation de 10 µg/m3 de PM10, à la fois dans les résultats au sein de la 
collectivité et entre les collectivités, avec des augmentations des risques ajustées 
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de 39 % (IC à 95 % : -10-95 %) et de 10 % (IC à 95 % : 0-20 %), respectivement. Dans le cas 
des effets au sein de la collectivité, l'estimation des PM2,5 n'a été atténuée que modestement 
par d'autres polluants et est demeurée significative après ajustement pour tenir compte des 
grosses PM (PM10-2,5), et de l'acide inorganique et organique. L'effet de l’EC est resté significatif 
à l'exception des PM2,5 ou du NO2, tandis que le NO2 a été réduit et n'était plus significatif après 
ajustement pour tenir compte de l'O3 ou des PM2,5 et était réduit de façon marquée après 
ajustement pour tenir compte de l’EC. Les estimations entre les collectivités relatives aux PM10 
et PM2,5 étaient généralement non significatives en présence d'autres polluants. Les résultats de 
cette étude donnent à penser que l'exposition chronique aux polluants joue un rôle dans 
l'exacerbation de l'asthme chez les enfants. Les auteurs ont également conclu que le NO2 et 
l’EC mériteraient une plus grande attention en tant qu'agents susceptibles de causer des 
symptômes bronchitiques chroniques chez les enfants asthmatiques.  

Dans une étude de suivi, McConnell et coll. (2006) ont utilisé la même approche statistique afin 
d’examiner la question de savoir si l'effet de la pollution de l'air sur la prévalence de la bronchite 
dans le même groupe d'enfants asthmatiques était plus important chez les propriétaires de 
chien et de chat. Les auteurs ont également évalué d'autres expositions susceptibles d'interagir 
avec la pollution de l'air attribuable à la présence d'un chien/chat à la maison (p. ex. sexe et 
antécédents parentaux en matière d'asthme). Les estimations des risques entre les symptômes 
bronchitiques chez les enfants asthmatiques possédant des chiens et les polluants de l'air 
étaient positives et significatives pour tous les polluants à l'exception des PM10-2,5 et de l'acide 
organique (tous deux étaient positifs mais non significatifs). Les estimations des risques entre 
les symptômes bronchitiques et la variabilité annuelle des PM10 chez les enfants possédant un 
chien et chez ceux qui n’en possédaient pas se chiffraient à 77 % (IC à 95 % : 19-137 %) 
et -19 % (IC à 95 % : -92-54 %), respectivement, par 10 µg/m3 de PM10 (valeur p pour 
l'interaction entre l'effet de la pollution de l'air et la propriété d'un chien = 0,02). Dans le cas 
des PM2,5, pour la même augmentation, un accroissement des risques de 
131 % (IC à 95 % : 41-221 %) a été mesurée  chez les enfants possédant un chien, par 
comparaison à 9 % (IC à 95 % : -101-117 %) pour les enfants n’en possédant pas (valeur p 
pour l'interaction entre l'effet de la pollution de l'air et la propriété d'un chien = 0,06). Les 
tendances sont demeurées pour l’EC et l’OC. Une interaction plus faible et non significative a 
été mesurée entre la propriété d'un chat et les polluants de l'air, et l'association aux symptômes 
bronchitiques. Les effets les plus importants ont été observés chez les enfants possédant à la 
fois un chat et un chien (risque accru de 104 % [IC à 95 % : 23-185 %] pour une augmentation 
de 10 µg/m3 des PM10, et de 135 % [IC à 95 % : 6-265 %] pour  la même augmentation  
des PM2,5). Des effets encore plus importants ont été observés dans le cas de l’EC, de l’OC et 
de l’EC. L'interaction entre les endotoxines et les polluants de l'air a été suggérée en tant 
qu'explication plausible de ces résultats.  

Dans le cadre d’une recherche d’une durée de huit ans, Gauderman et coll. (2004) ont examiné 
l'incidence de l'exposition chronique à la pollution de l'air sur diverses fonctions pulmonaires, 
notamment la capacité vitale forcée (CVF), le volume expiratoire maximal par seconde (VEMS) 
et le volume expiratoire maximal par seconde (VEMS), dans la CHS. Les facteurs de confusion 
potentiels (notamment la taille, l'IMC, la race, la présence ou l'absence d'antécédents ethniques 
hispaniques, l'asthme diagnostiqué par un médecin, toute consommation de tabac par l'enfant 
au cours de l'année précédente, l'exposition à la fumée de tabac ambiante, l'exercice ou une 
maladie des voies respiratoires le jour du test) ont été intégrés dans le modèle. Pour les filles, le 
VEMS moyen s'est accru, passant de 1 988 ml à l'âge de 10 ans, à 3 332 ml à l'âge de 18 ans, 
et de 2 082 ml à 4 464 ml pour les garçons; des tendances d'augmentation similaires ont 
également été observées relativement à la CVF et au VEMS. Des relations négatives ont 
également été observées entre divers polluants de l'air et l'augmentation du VEMS au cours de 
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la période. Les résultats obtenus dans cette étude étaient fondés sur des augmentations de 
22,8 µg/m3 de PM2,5 et de 1,2 µg/m3 d'EC. Des associations significatives ont été calculées 
entre les réductions des augmentations du VEMS et les PM2,5 (RRA = -79,7 ml; 
IC à 95 % : -153,0 ml à-6,4 ml; p = 0,04), et EC (RRA = -87,9 ml; 
IC à 95 % : -146,4 ml à -29,4 ml; p = 0,007) ainsi qu'entre le VEMS et l’EC (RRA = -165,5 ml; 
IC à 95 % : -323,4 ml à -7,6 ml; p = 0,04). Aucune association statistique n'a été identifiée pour 
l’OC. Des associations significatives avec plusieurs fonctions pulmonaires ont également été 
constatées relativement à NO2 et aux vapeurs acides. Aucune différence significative n'a été 
observée entre les sexes en ce qui a trait aux effets de la pollution de l'air sur la croissance de 
la fonction pulmonaire.  

Tous les polluants ont été associés à des déficits de croissance du VEMS et de la CVF; de 
même, la croissance de la CVF a été associée à tous les polluants à l'exception de l'ozone. En 
général, les modèles à deux polluants n'ont pas fourni de meilleur appariement entre les 
polluants de l'air et les effets sur la santé que les modèles à polluant unique. Des déficits 
statistiquement significatifs ont également été mesurés entre le VEMS atteint à l'âge de 18 ans 
et divers polluants, y compris le NO2 (p = 0,005), les vapeurs acides (p = 0,01), les PM2,5 

(p = 0,002) et l’EC (p = 0,006). Pour ce qui est des PM2,5, la proportion estimée d'enfants à 
faible VEMS (VEMS < 80 % de la valeur prévue) s'établissait à 1,6 % dans la région la moins 
polluée, par comparaison à 7,9 % dans la région la plus polluée, soit 4,9 fois plus élevée. Cette 
étude a démontré qu’une exposition à des niveaux de pollution retrouvés couramment  peut 
produire des effets néfastes chroniques sur le développement pulmonaire des enfants. 

Millstein et coll. (2004) ont quant à eux étudié les effets de la pollution de l'air sur l'utilisation de 
médicaments contre l'asthme et sur la prévalence de la respiration sifflante chez les enfants 
recrutés pour la CHS. Les polluants de l'air impliqués dans l'analyse étaient les PM10, PM2,5, 
PM10-2.5 (calculés en fonction de la différence entre PM10 et PM2,5), O3, NO2, HNO3, acide 
acétique et acide formique. Sur les 2 034 enfants de quatrième année, 14,5 % (n = 294) 
souffraient d'asthme diagnostiqué par un médecin, et 32,3 % (n = 656) avaient des antécédents 
de respiration sifflante au cours de leur vie. Les concentrations des divers polluants de l'air n'ont 
pas été rapportées dans le document; les intervalles interquartiles (IIQ) des PM10, PM2,5 

et PM10-2,5 se chiffraient respectivement à 13,39 µg/m3, 5,24 µg/m3 et 11,44 µg/m3. Les 
concentrations de PM10 et PM10-2,5 étaient fortement corrélées (r = 0,91), tandis que la 
corrélation entre les niveaux de PM10 et PM2,5 était modérée (r = 0,33). Les données ont été 
stratifiées par saison (mars à août [été] et septembre à février [automne/hiver]). Les modèles 
d'effets mixtes à niveaux multiples ont pris en compte l'âge, les allergies, le sexe, la race, le 
système de chauffage de la maison, la présence de chats de compagnie, de tapis, la survenue 
de dégâts d'eau à la maison, le niveau d’éducation du parent/gardien qui a rempli le 
questionnaire, les ETS et l’asthme diagnostiqué par un médecin. Seul le décalage 0 jour a été 
examiné dans l'analyse principale, mais une analyse de la sensibilité a examiné une période de 
décalage de 14 jours. Au cours de la période allant de mars à août, les PM10 ont été associées 
avec une prévalence accrue de respiration sifflante (une augmentation des risques de 80 % 
[IC à 95 % : 28-131 %] pour un accroissement de 10 µg/m3 [p = 0,006]); l'estimation des risques 
liés aux PM2,5 était beaucoup plus faible (18 % [IC à 95 % : -121-156 %]). Aucune association 
significative n'a été relevée pour quelque fraction que ce soit de PM au cours de la période de 
l'automne/hiver ou dans l'analyse annuelle. Également, aucune association n'a été établie entre 
les médicaments contre l'asthme et quelque fraction de taille de particule pour quelque période 
que ce soit. Comme les auteurs l’ont signalé, l'absence d'une association entre les PM10 et la 
respiration sifflante à l'automne pourrait être attribuable aux différences dans la composition des 
PM entre les régions ainsi qu'à des différences entre les saisons.  
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En résumé, toutes les nouvelles études fondées sur des données de la cohorte de CHS ont 
permis d'observer des associations significatives entre les expositions chroniques aux PM et 
divers effets respiratoires, notamment une réduction de la croissance de la fonction pulmonaire 
et des augmentations de la prévalence de symptômes bronchitiques, comme la respiration 
sifflante chez les enfants asthmatiques.  

Une autre étude de cohorte américaine avait pour but d'évaluer les effets de la pollution de l'air 
sur l'exacerbation pulmonaire (EP) et la fonction pulmonaire ainsi que sur la mortalité chez des 
sujets âgés de six ans et plus atteints de fibrose kystique au cours de 2000 (Goss et coll., 
2004). Les modèles ont été ajustés pour tenir compte des facteurs de risque individuels 
suivants : poids, race, colonisation des voies respiratoires, fonction pancréatique et situation en 
matière d'assurance. Aucune donnée n'était disponible pour tenir compte de l'usage du tabac 
ou de l'exposition à la fumée de tabac ambiante. Des analyses de polluants uniques et de 
multiples polluants ont été effectuées. Des augmentations de 10 µg/m3 des PM10

 et des PM2,5 

étaient associées à des augmentations de 8 % (IC à 95 % : 2-15 %) et de 
21 % (IC à 95 % : 7-33 %), respectivement au niveau du risque d'avoir deux embolies 
pulmonaires (EP) ou plus. L'ozone a également été associé de façon significative à l'EP; des 
associations plus faibles ont été rapportées chez les personnes ayant subi deux exacerbations 
par année ou moins. Les estimations de la pollution de l'air liée aux particules n'étaient plus 
significatives lorsque le pourcentage de base du VEMS prévu était ajouté au modèle, tandis que 
les résultats relatifs à l'ozone n'étaient pas modifiés par cet ajout. Une augmentation de 
10 µg/m3 des PM2,5 était associée à une réduction de 24 ml (IC à 95 % : 7-40) du VEMS 
en 2000, après ajustement pour tenir compte de l'âge, du sexe, de la taille et du VEMS moyen 
en 1999, tandis que la même augmentation des PM10 n'était pas associée à un changement 
significatif en matière de VEMS (RRA = -1 ml; IC à 95 % : -7-10-ml).  

Tager et coll. (2005) ont également étudié l'effet d’une exposition chronique à la pollution de l'air 
sur la fonction pulmonaire de jeunes adultes (n = 255 étudiants de Los Angeles et 
San Francisco [CA], âgés de 16 à 19 ans, n'ayant jamais fumé). L'exposition aux polluants 
(O3, NO2 et PM10) a été calculée à partir de stations de mesure et interpolée aux résidences des 
sujets au moyen d'une méthode de géocodage. L'étude était concentrée sur l'exposition à 
l'ozone, mais certains résultats ont été rapportés pour les PM. Pour ce qui est des modèles à 
polluant de l'air unique, les auteurs ont rapporté des associations inverses entre le débit 
respiratoire maximum après expiration de 75 % du volume (DRM75) et l'exposition moyenne aux 
PM10 (diminution de 9 % par 10 µg/m3 chez les hommes, et de 10 %  chez les femmes) au 
cours de la vie, estimée sur huit heures. Des relations similaires ont également été 
observées  pour O3 et leNO2. Dans le modèle à deux polluants, les associations avec O3 étaient 
plus robustes qu'avec les PM10 ou le NO2; les estimations des paramètres de l'effet principal y 
étaient considérablement réduites, à la fois pour les PM10 et le NO2.  

Huit études européennes (Brauer et coll., 2002, 2006; Janssen et coll., 2003; Karakatsani et 
coll., 2003; Solomon et coll., 2003; Penard-Morand et coll., 2005; Schikowski et coll., 2005; 
Pierse et coll., 2006) ont étudié l'incidence de l'exposition chronique aux PM sur la morbidité 
respiratoire et sont résumées dans les paragraphes qui suivent.  

Dans le cadre d'une étude de cohorte prospective effectuée dans les Pays-Bas, Brauer et coll. 
(2002) ont examiné la relation entre les PM et l'occurrence de symptômes d'infection 
respiratoire, d'asthme et d'allergie auprès d'une cohorte d'enfants âgés de deux ans dont les 
mères faisaient partie de la Prevention and Incidence of Asthma and Mite Allergy Study. Les 
concentrations moyennes de PM2,5, NO2, et particules de suie (mesurées en tant que 
réflectance sur les filtres de PM2.5, étroitement liées à l’EC) ont été calculées à l'adresse de 
naissance de chacun des sujets, au moyen de données de mesure  de la pollution de l'air et de 
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variables provenant d'un SIG, à des fins de modélisation. Des ajustements ont été apportés 
pour tenir compte de l'usage de tabac de la mère durant la grossesse, de l'usage de tabac à la 
maison, du genre d'études, du recouvrement du matelas, de la scolarisation des parents, du 
sexe, des sources intérieures de polluants, de l'ethnie, de l'allaitement au sein à trois mois, de 
la présence de moisissures à la maison, des animaux de compagnie, des allergies parentales, 
de la région de résidence et de l'âge de la mère. Une analyse de régression multiple logistique 
a été effectuée en vue d'évaluer l'association entre la pollution de l'air et les problèmes de 
santé. La présence de 10 µg/m3 de PM2,5 a été associée de façon significative à un risque 
estimatif ajusté de 57 % (IC à 95 % : 3-110 %) pour les épisodes d’infections des oreilles, du 
nez et de la gorge. Une association positive non significative à la respiration sifflante a 
également été observée (augmentation du risque ajustée de 41 % [IC à 95 % : -6-91 %]). Une 
analyse de la sensibilité a été effectuée en vue d'évaluer l'incidence de ne tenir compte que des 
enfants qui n'avaient pas déménagé au cours des deux premières années de leur vie, puisque 
l'étude examinait les problèmes de santé chez les enfants âgés de deux ans. L'analyse 
considérait deux scénarios : le premier  excluait les enfants qui avaient déménagé entre les 
âges de trois mois et un an; le deuxième excluait les enfants qui avaient déménagé avant l'âge 
de deux ans. Selon le premier scénario, les résultats relatifs aux PM fines ont fait ressortir un 
accroissement du risque d'asthme, avec une estimation du risque ajustée de 54 %  
(IC à 95 % : -40 %-147) par comparaison à 35 % (IC à 95 % : -54-127 %) dans l'analyse 
principale. Les sujets ont également révélé un risque d'asthme plus élevé, soit une 
augmentation de 16 % (IC à 95 % : -9-41 %) par comparaison à 11 % (IC à 95 % : -13-36 %) 
dans l'analyse principale, pour un intervalle interquartile (IIQ) de 0,54 (10 5/m). Dans le second 
scénario, les risques d'asthme ont été significativement réduits, avec  des risques de 
6 % (IC à 95 % : -98-107 %) et 1 % (IC à 95 % : -27-29 %) respectivement pour les 
augmentations susmentionnées de PM fines et de particules de suie; toutefois, dans ce cas, la 
taille de l'échantillon a été fortement réduite (n = 2 239 par comparaison à n = 3 696 pour 
l'analyse principale).  

Dans une autre étude, Brauer et coll. (2006) ont examiné la relation entre l'otite moyenne et 
l'exposition aux polluants de l'air liés au trafic routier au sein de deux cohortes prospectives, 
l'une aux Pays-Bas et l'autre à Munich, en Allemagne. La cohorte de naissances des Pays-Bas 
a été recrutée au sein de collectivités incluses dans une étude visant la prévention de l'asthme, 
tandis que la cohorte de naissances de Munich était axée sur les facteurs touchant le 
développement du système immunitaire et les allergies en Allemagne de l'Est et de l'Ouest. 
Dans les deux pays, les PM2,5, l’EC (utilisant des mesures de carbone absorbant la lumière) et 
le NO2 ont été mesurées à 40 sites d'échantillonnage conçus pour suivre les variations de la 
pollution de l'air liée au trafic routier au cours de quatre périodes de deux semaines sur une 
année. L'intensité de la circulation routière, les caractéristiques des routes et la population à 
proximité ont également été évaluées pour chaque site d'échantillonnage. L'exposition de la 
cohorte a été calculée aux adresses domiciliaires au moyen d'un SIG et de valeurs relatives à la 
pollution de l'air. Les données sur l'otite moyenne ont été obtenues au moyen d'un 
questionnaire rempli par les parents et portant sur les deux premières années de vie des 
enfants. Des facteurs de confusion éventuels tels que le sexe, l'usage du tabac par la mère 
durant la grossesse, les moisissures et l'humidité intérieures, ainsi que la présence d'animaux 
de compagnie à la maison, ont été pris en compte. L'association entre les problèmes de santé 
et l'exposition des sujets à la pollution de l'air a été évaluée à partir de multiples régressions 
logistiques. Seule l’étude sur la cohorte des Pays-Bas a produit des résultats significatifs du 
point de vue statistique. Dans le cas de l'otite moyenne, un risque ajusté de 
41 % (IC à 95 % : 0-80 %) a été observé relativement à une augmentation de 10 µg/m3 
des PM2,5 pour la période d'âge de deux ans (cumulative). Une association statistiquement 
significative a également été mesurée pour le EC, avec un RRA ajusté 
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de 10 % (IC à 95 % : 0-20 %) par 0,5 µg/m3 pour la même période d'âge. Au sein de la cohorte 
allemande, les RRA sont devenus légèrement plus élevés mais sont demeurés statistiquement 
non significatifs après ajustement pour les facteurs de confusion. Dans tous les cas, les 
associations entre les PM2,5 et l'otite moyenne étaient légèrement plus fortes que les 
associations à l’EC. Aux Pays-Bas, Janssen et coll. (2003) ont étudié la relation entre les PM2,5 
et la conjonctivite, ainsi qu’avec les antécédents de fièvre des foins et les tests cutanés positifs 
de sensibilité aux allergènes extérieurs chez les enfants dont l'école et la maison étaient situées 
près d'autoroutes. Des mesures de la pollution de l'air (PM2,5, benzène et NO2) ont été 
effectuées sur une base hebdomadaire à l'extérieur de chaque école; la réflectance de filtres de 
PM fines a également été mesurée en tant que substitut pour l'EC, lui-même un substitut pour 
la suie de diésel. Une augmentation des suies (EC) de 9,3 µg/m3 a été associée de façon 
significative avec un risque accru de conjonctivite (risque ajusté de 93 %, IC à 95 % : 14–
172 %) et un total d’lgE élevé (risque ajusté de 98 % [IC à 95 % : 15-181 %]); les PM fines ont 
également été associées de façon significative avec la conjonctivite (risque ajusté de 
103 % [IC à 95 % : 22-185 %] par 10 µg/m3 de PM2,5). Dans le premier cas, les associations les 
plus importantes dans le premier cas ont été observées pour déceler les éruptions cutanées 
avec démangeaison (EC et PM2,5) ainsi que la respiration sifflante et la bronchite chronique 
(EC) lorsque les sujets qui avaient un résultats positif pour le test cutané aux allergènes 
extérieurs étaient comparés aux sujets ayant obtenu un résultat positif du même test aux 
allergènes intérieurs,. Les effets étaient également plus importants dans les analyses qui ne 
tenaient compte que des enfants qui avaient vécu à leur adresse actuelle et fréquenté leur 
école actuelle pendant plus d’un an, ou seulement ceux qui vivaient à 500 mètres ou moins 
d'une autoroute. Les effets les plus importants ont été observés pour la circulation des camions 
et  la proximité des voies la circulation de camions, par opposition à la circulation d'automobiles.  

En Grèce, une étude de l'occurrence de maladies respiratoires chroniques a été menée par 
Karakatsani et coll. (2003) de 1991 à 1996. Cette étude cas-témoins a utilisé les données d’une 
cohorte de 400 000 adultes en santé qui avaient auparavant participé à l'étude EPIC entreprise 
au début des années 1990. Tous les participants recrutés pour le projet EPIC et résidant dans 
la région métropolitaine d'Athènes étaient admissibles à cette étude. Les expositions 
personnelles aux fumées noires (FN) et à la pollution résidentielle et professionnelle à long 
terme liées au NO2 ont été évaluées au moyen de données provenant de 14 stations de 
mesure. Les niveaux moyens annuels de FN  de cinq arrondissements à l'extérieur d'Athènes 
ont été examinés. Un groupe de 168 répondants qui ont signalé une maladie pulmonaire 
obstructive chronique (MPOC) ou d'autres symptômes respiratoires pendant au moins trois 
mois par année et pendant au moins deux ans ont été inclus en tant que cas (cas-série 1). Un 
nombre égal de sujets sans maladie respiratoire ou symptômes ont été choisis comme groupe 
témoin. Les participants ayant fait état de maladie cardiaque, d'asthme ou d'autres maladies 
respiratoires ont ensuite été exclus de l'étude. Parmi le groupe de cas, un sous-ensemble de 
84 personnes ont été identifiées comme répondant aux critères de diagnostic clinique de MPOC 
ou de symptômes respiratoires basés sur la spirométrie (cas-série 2). L'exposition personnelle 
rétrospective à la pollution de l'air pour les cinq ou vingt dernières années a été évaluée. Une 
association statistiquement significative avec les maladies respiratoires chroniques a été 
révélée pour les cinq années d'exposition les plus récentes, avec un risque accru de 
70 % (IC à 95 % : 5-135 %) dans le groupe de cas de la série 2. Une association 
statistiquement significative a également été établie au moyen d'une méthode de mesure des 
tendances linéaires (par quartile d'exposition [<13 µg/m3, 13-24 µg/m3, 25-34 µg/m3, et 
34-79 µg/m3]) avec un risque de 31 % (IC à 95 % : 5-58 %), également dans le groupe de cas 
de la série 2. Des associations positives mais non statistiquement significatives ont enfin été 
observées en lien avec l'exposition personnelle mesurée sur une période de 20 ans. 
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Dans le cadre d’une étude réalisée en Angleterre auprès de femmes de ≥45 ans et touchant 
l’exposition à long terme aux FN, Solomon et coll. (2003) n'ont rapporté aucun effet sur la 
morbidité cardiorespiratoire mesurée en fonction de la cardiopathie ischémique, de l'asthme, 
d'une toux grasse, d'une respiration sifflante et de l'utilisation d'un inhalateur contre l'asthme 
auto déclarés chez les femmes qui avaient retourné leur questionnaire par la poste. Seules les 
circonscriptions électorales possédant au moins 30 ans de données sur les FN ont été incluses 
dans l’étude;  de façon similaire, seules les femmes qui avaient vécu à une distance maximale 
de cinq milles de leurs résidences actuelles pendant plus de 30 ans ont été prises en compte. 
Les concentrations moyennes de FN variaient de 40 à 180 µg/m3 au cours de la période de 
1966 à 1969, de 14 à 79 µg/m3 au cours de la période de 1978 à 1981, et de 4 à 14 µg/m3 au 
cours de la période de 1994 à 1997. Après ajustement pour tenir compte des facteurs de 
confusion éventuels (tabagisme, type de tenance, classe sociale, hospitalisation durant 
l'enfance pour des problèmes thoraciques, diabète, et IMC), le rapport de prévalence de chacun 
des effets sanitaires mentionnés ci-dessus dans les circonscriptions électorales à taux de PM 
élevés, par opposition à celles qui avaient des niveaux inférieurs de PM, était de 1,0 ou moins.  

En France, de janvier 1998 à décembre 2000, Penard-Morand et coll. (2005) ont mené une 
étude transversale sur l'effet de la pollution de l'air à long terme sur l'asthme, la rhinite 
allergique et la dermatite atopique chez des écoliers de six villes (n = 4,901). L'exposition à long 
terme a été évaluée à partir de concentrations moyennes des polluants de 29 stations de 
mesure de l'air ambiant extrapolées à l'adresse de l'école au moyen de techniques de SIG. 
Deux niveaux d'exposition ont été examinés, soit la « faible exposition » (PM10 annuelles 
moyennes de 26,9 µg/m3 [plage de 16,3 à 30,0 µg/m3]), et l’« exposition élevée » (PM10 
annuelles moyennes de 40,6 µg/m3 [plage de 30,3 à 48,3 µg/m3]). Les données ont été 
considérées comme étant binaires (groupe de faible exposition par opposition à groupe à 
exposition élevée) ou continues et analysées au moyen de modèles de régression logistique. 
Des ajustements ont été apportés pour tenir compte de l'âge, du sexe, des antécédents 
d'allergies familiaux, du tabagisme passif et du niveau d’éducation  des parents. Une analyse 
de sensibilité a été effectuée au moyen de données provenant de sujets résidents à long terme 
(>8 ans). Les effets des polluants gazeux (O3, NO2 et SO2) ont également été examinés. 
L’augmentation des moyennes de PM10 sur trois ans a été associée à des risques accrus de 
bronchite provoquée par l'exercice (BPE) et de rhinite allergique sur la durée de vie, avec des 
risques de 36 % (IC à 95 % : 2-70 %) et de 28 % (IC à 95 % : 4-52 %), respectivement, pour 
une augmentation de 10 µg/m3 des PM10. Des effets ont également été observés dans les 
modèles à deux polluants : l'association entre les PM10 et la BPE est devenue plus faible et 
n'était plus significative, tandis que l'association avec la dermatite atopique a été accrue et est 
devenue statistiquement significative (estimation du risque de dermatite atopique au cours de 
l'année précédente de 49 % [IC à 95 % : 7-91 %], et de 39 % sur la durée de vie 
[IC à 95 % : 7-69 %]). De plus, les enfants fréquentant les écoles aux niveaux de PM10 plus 
élevés avaient une prévalence significativement plus élevée d’effets cliniques que les enfants 
exposés à de faibles niveaux de PM (pour la BPE, 10,3 %, p < 0,001; dermatite aux plis de 
flexion des membres, 13,2 %, p < 0,001; dermatite atopique au cours de l'année précédente, 
14,0 %, p < 0,001; rhinite allergique sur la durée des vie, 21,1 %, p < 0,05; dermatite atopique 
sur la durée de vie, 27,0 %, p < 0,05; et asthme au cours de l'année précédente, 5,9 %, 
p < 0,05 (aucun IC rapporté). 

Également en Europe, Schikowski et coll. (2005) ont, de 1985 à 1994, mené une étude 
transversale en vue d'examiner les effets de la pollution de l'air sur les femmes âgées de 
54 à 55 ans atteintes de MPOC. Cinq villes du bassin du Rhin/Ruhr ont été définies comme 
région à l'étude; ces villes présentaient des charges de pollution provenant de l'industrie et de la 
circulation importantes. Deux petites villes non industrielles ont quant à elles été identifiées 
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comme région de référence. L'exposition à la pollution de l'air a été évaluée de deux façons,  
premièrement en utilisant les données de stations de mesure et, deuxièmement, en utilisant la 
distance de la résidence par rapport aux routes principales. Des questionnaires auto 
administrés ont été transmis aux participants afin d’évaluer les symptômes, les diagnostics et 
les facteurs de risque des sujets de l’étude. Les facteurs de confusion tels que l'âge, la situation 
socioéconomique et l'usage du tabac, l'exposition à la fumée de tabac ambiante et le chauffage 
au moyen de combustibles fossiles ont été pris en compte; le VEMS et la CVF ont également 
été mesurés et ajustés en fonction de l'IMC et de la taille. Des modèles de régression logistique 
ont été utilisés afin d’évaluer les liens entre la pollution de l'air et les symptômes respiratoires, et 
des modèles de régression linéaire multiple ont été utilisés pour étudier les associations avec le 
VEMS, la CVF et le ratio du VEMS à la CVF. La prévalence de MPOC a été définie au moyen 
de critères GOLD (fonction pulmonaire VEMS/CVF < 0,7), et les femmes souffrant d'asthme ont 
été exclues afin de prévenir la confusion. Une augmentation de 10 µg/m3 de PM10 a été 
associée à des réductions de 7,3 % (IC à 95 % : 3,6-11,0 %) du VEMS et de 
5,3 % (IC à 95 % : 2,6-7,9 %) de la CVF, et à un risque accru de 41 % (IC à 95 % : 4-77 %) 
pour la prévalence des MPOC. La proximité  des routes majeures (c.-à-d. le fait de vivre à 
moins de 100 m) a été associée à un risque accru de 58 % (IC à 95 % : 6-111 %) pour la 
prévalence des MPOC. Aucune association n'a été rapportée entre les PM et les symptômes 
respiratoires; toutefois, des effets significatifs ont été associés au NO2. 

Au Royaume-Uni, une étude menée à Leicestershire a évalué l'effet des PM sur la santé 
respiratoire en établissant un lien entre les données d'une cohorte d’enfants d’un à cinq ans et  
l’exposition modélisée à l'adresse du domicile aux PM10 primaires générées au moyen de 
données sur la circulation routière, ainsi qu’un modèle de dispersion des PM10 générées 
localement (Pierse et coll., 2006). Des renseignements sur les symptômes respiratoires ont été 
recueillis au moyen de questionnaires remplis par les parents des sujets en 1998 et en 2001. 
Des modèles linéaires généralisés (MLG) binomiaux ont été utilisés pour les analyses 
statistiques;  un ajustement a été apporté pour tenir compte des covariables, notamment 
l'asthme parental, le chauffage au charbon à la maison, le tabagisme, le niveau d’éducation  
des parents, les naissances prématurées, l'allaitement, la cuisine au gaz, la présence 
d'animaux domestiques, le tabagisme maternel et le régime alimentaire. D'autres analyses 
stratifiées ont inclus des données sur l'utilisation de garderies par les enfants et l'exposition à la 
fumée de tabac ambiante. La prévalence de la toux sans rhume semblait présenter une relation 
dose-réaction selon les données provenant des deux questionnaires. Une augmentation 
de 10 µg/m3 de PM10 a été associée à la toux sans rhume (risque accru de 
191 % [IC à 95 % : 68–322 %] et de 445 % [IC à 95 % : 278-610 %] pour 1998 et 2001, 
respectivement). Les associations de PM10 avec la toux nocturne et la respiration sifflante 
courante n'étaient significatives qu'en 2001 (223 % [IC à 95 % : 58-365 %] et 
247 % [IC à 95 % : 39-457 %], respectivement). Des résultats similaires ont également été 
obtenus lorsque les données étaient stratifiées en fonction des garderies, de l'exposition à la 
fumée de tabac ambiante ou de l'âge. Les auteurs ont également analysé l'incidence des 
symptômes en 2001 en se fondant sur la situation relative aux symptômes en 1998 
(asymptomatique par opposition à symptomatique); ils n’ont observé aucune association entre 
les PM10 et la persistance des symptômes chez les sujets symptomatiques en 1998 (faible 
capacité de détection statistique).  

Enfin, trois études (Zhang et coll., 2002; Hwang et coll., 2005, 2006) ont été menées en Asie. 
Dans quatre villes chinoises, Zhang et coll. (2002) ont étudié la prévalence des problèmes  
respiratoires chez les enfants au cours d'une période de quatre ans. Des associations 
généralement positives mais en grande partie non significatives ont été constatées entre la 
morbidité respiratoire et les diverses fractions des PM (PM2,5, PM10, PTS et les grosses PM). 
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Des associations significatives ont cependant été mesurées entre au moins une fraction de PM 
non fines avec la bronchite, la toux et la mucosité persistantes. À Taïwan, les résultats d'une 
étude transversale qui avait pour but d'étudier l'incidence de la pollution de l'air liée à la 
circulation routière sur les enfants d'écoles élémentaires et intermédiaires qui avaient fait l'objet 
d'un diagnostic d'asthme ont indiqué que l'exposition aux PM10 n'était pas associée 
positivement à l'asthme dans des modèles à polluant unique ou à multiples polluants (Hwang et 
coll., 2005). Dans une étude taïwanaise ultérieure, aucune association n'a été observée entre 
les PM10 et la rhinite allergique dans des modèles à polluant unique et à deux polluants; 
toutefois, des associations significatives ont été rapportées avec les polluants liés au trafic 
routier (NOx, OC et SO2) (Hwang et coll., 2006).  

14.8.2.4 Résultats cardiovasculaires  

Seulement quatre nouvelles études avaient pour but d'évaluer l'incidence de l'exposition 
chronique aux PM sur les effets cardiovasculaires au cours de la période d'examen de 
2002 à 2006; une étude a été effectuée aux États-Unis (Kunzli et coll., 2005) et les trois autres 
en Europe (Solomon et coll., 2003; Maheswaran et coll., 2005a, 2005b). Aucune étude 
canadienne n'a été recensée.  

Une importante étude américaine de la morbidité cardiovasculaire chronique a fourni des 
données sur l'effet possible d’une exposition à long terme aux PM2,5 sur le développement de 
maladies cardiovasculaires (MCV). Cette étude transversale (Kunzli et coll., 2005) a considéré 
l'association entre les PM fines ambiantes et l'épaisseur médiane de l'intima de l'artère carotide 
(EMIC), une mesure quantitative reconnue de l'athérosclérose. Les participants à l'étude étaient 
des résidents de Los Angeles (CA) (âgés de >40 ans) ayant des indications de risque élevé de 
MCV. Un SIG et des géostatistiques ont été utilisés pour estimer les niveaux à long terme 
des PM2,5 à la résidence de chacun des participants. Des analyses de régression linéaire ont 
été effectuées pour tester l'association entre l'EMIC et les PM fines. Un ajustement a été 
apporté pour neutraliser les facteurs de confusion (âge, sexe masculin, faible niveau de 
scolarité et faible revenu). Après ajustement, l'augmentation des risques en fonction d'une 
augmentation de 10 µg/m3 de PM2,5 était de 4,2 % (IC à 95 % : -0,2-8,9 %) chez l'ensemble de 
la population, et de 13,8 % (IC à 95 % : 4,0-24,5 %) chez les femmes âgées de >60 ans. L'âge 
était la seule covariable qui modifiait de façon significative l'estimation ponctuelle de l'EMIC, 
avec une réduction du pourcentage de risque de 5,9 % (IC à 95 % : 1,0-10,9 %) à 
4,3 % (IC à 95 % : 0,4-9,0 %). Une association positive mais non significative entre l'EMIC et 
l'ozone a été observée; l'inclusion de l'ozone n'a cependant pas eu d'incidence sur le coefficient 
de PM2,5. Cette étude réalisée avec rigueur fournit les premières données probantes indiquant 
qu’une exposition chronique aux PM fines peut mener à des effets sur l'EMIC, un biomarqueur 
de maladie cardiovasculaire, dans un contexte de « situation réelle ». Cette importante 
constatation comble l’insuffisance de données statistiques qui existait entre les études 
épidémiologiques de l'exposition à long terme aux PM,  la mortalité cardiovasculaire et les 
indicateurs des effets cardiovasculaires dans les études toxicologiques humaines et animales.  

Tel que décrit dans la section précédente, une enquête transversale menée dans onze 
circonscriptions électorales anglaises n'a révélé aucune association positive entre le fait de 
vivre dans des régions où la pollution par les FN est élevée (selon les mesures obtenues à 
partir de stations de surveillance de l'air ambiant) et la prévalence de la morbidité 
cardiorespiratoire incluant  les cardiopathies ischémiques autodéclarées chez les femmes 
âgées de 45 ans et plus, par comparaison à celles qui résidaient dans des circonscriptions aux 
niveaux de pollution inférieurs (Solomon et coll., 2003).  
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Les deux études européennes restantes étaient des études écologiques de petit niveau menées 
à Sheffield, au Royaume-Uni. Dans la première étude, Maheswaran et coll. (2005a) ont 
découvert une association positive entre les PM10 et les hospitalisations liées aux accidents 
cardiovasculaires au cours de la période de 1984 à 1999 : un rapport de taux de 
1,13 (IC à 95 % : 0,99-1,29) a été rapporté pour les PM10 du quintile d'exposition supérieur 
(moyenne de 23,3 µg/m3) par comparaison au quintile inférieur (moyenne de 16,0 µg/m3) après 
un ajustement pour l'âge, le sexe, le SSE et le tabagisme. Le même groupe a également étudié 
l’insuffisance coronaire au moyen de la même base de données (Maheswaran et coll., 2005b). 
Aucune association n'a été rapportée entre les PM10 et les hospitalisations liées à l'insuffisance 
coronaire dans le quintile d'exposition le plus élevé par opposition au quintile inférieur, après 
ajustement pour les mêmes facteurs de confusion (rapport de taux de 
1,01 [IC à 95 % : 0,90-1,14]).  

14.8.2.5 Sommaire et considérations : études de la morbidité chronique  

Cet examen des études sur la morbidité chronique associée à l'exposition aux PM publiées de 
2002 à 2006 révèle qu’il existe une forte possibilité  d’association entre les polluants 
particulaires et les problèmes cardiovasculaires et respiratoires. Toutes les études effectuées 
en Amérique du Nord et en Europe, à l'exception d'une seule, ont rapporté des résultats positifs 
entre les PM fines et les problèmes cardiovasculaires et respiratoires; de plus, la plupart des 
résultats se sont avérés statistiquement significatifs. La seule étude qui n'a pas fait état 
d'associations positives a été réalisée en Angleterre; elle n'a révélé aucune association 
consistante entre la résidence dans des régions à pollution par les FN élevée et la morbidité 
cardiorespiratoire, par comparaison à la résidence dans des circonscriptions aux niveaux 
inférieurs de FN. Selon les auteurs, les faiblesses de cette étude incluaient un faible taux de 
réponse des participants au questionnaire, l'utilisation d'un questionnaire auto administré sans 
diagnostic confirmé ainsi que la rareté des données sur la pollution de l'air qui a empêché la 
réalisation d’une analyse à partir d'autres mesures des PM. La durée de cette étude à long 
terme a également pu produire des erreurs de classification de l'exposition; à mesure que les 
rejets de FN liés à l'utilisation du charbon ont été significativement réduits, d'autres sources de 
pollution par les particules (telles que les routes achalandées) ont pu influencer à la fois les 
régions désignées pour avoir  de hauts niveaux de FN et les régions désignées à faibles 
niveaux de FN. Trois autres études asiatiques qui portaient sur la relation entre les PM et 
l'asthme infantile, la rhinite allergique ou les symptômes respiratoires n'ont également révélé 
aucune association avec les PM.  

Les études qui ont rapporté des associations positives entre l'exposition aux PM et la morbidité 
chronique ont été effectuées à partir d’approches méthodologiques variées telles que les études 
de cohortes transversales, prospectives ou rétrospectives. De plus, les concentrations 
ambiantes de PM des études qui ont  signalé des associations significatives étaient souvent 
semblables à celles mesurées au Canada, tout en étant parfois relativement élevées. Les 
valeurs moyennes annuelles des PM2,5 rapportées dans ces études allaient de 13,4 µg/m3 à 
20,3 µg/m3, tandis que les niveaux moyens de PM10 allaient de 17,4 µ0/m3 à 48,0 µg/m3. 
D'autres mesures des PM ont également été utilisées, incluant les MPS, les FN et les MPTS.  

Les conclusions récentes issues de la CHS renforcent les conclusions antérieures selon 
lesquelles l'exposition chronique aux PM fines est associée avec une réduction de la croissance 
de la fonction pulmonaire et une incidence accrue de symptômes respiratoires chez les enfants. 
Les résultats de la cohorte relative à la fibrose kystique ont également fourni des preuves 
additionnelles d’associations à l'embolie pulmonaire dans une sous-population qui est 
probablement plus susceptible aux effets de la pollution de l'air.  
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Encore une fois, il est intéressant de noter que plusieurs chercheurs qui ont amélioré les 
mesures d’'exposition aux PM en utilisant soit des stations de mesures situées près des sujets à 
l'étude (Filleul et coll., 2005) ou des technologies de SIG (Brauer et coll., 2002, 2006; 
Finkelstein et coll., 2003; Jerrett et coll., 2005a, 2005b; Penard-Morand et coll., 2005; Kunzli et 
coll., 2005; Gehring et coll., 2006) ont observé des associations significatives entre les PM et 
divers problèmes de santé. Par contre, la seule étude qui n'a pas fait ressortir d'associations 
significatives (Solomon et coll., 2003) était fondée uniquement sur des données provenant de la 
mesure d'un site central. Même si d'autres facteurs explicatifs pouvaient être identifiés, de tels 
résultats donnent à entendre que les valeurs provenant de stations d’échantillonnage  
centralisées ne révèlent pas pleinement les risques associés à l'exposition aux PM fines.  

Des résultats provenant d'études à long terme récentes renforcent les conclusions selon 
lesquelles une exposition chronique aux particules fines est associée à la morbidité respiratoire. 
De plus en plus, les études ont révélé les effets cardiovasculaires de l'exposition à long terme 
aux PM, y compris des associations constantes avec une gamme de résultats particuliers. Une 
étude spécifique se démarque dans  la littérature récente, étude dans laquelle l'EMIC, une 
mesure quantitative reconnue de l'athérosclérose, a été associée aux PM ambiantes fines; ceci 
a produit des données concluantes reliant les problèmes  cardiovasculaires associés à une 
exposition chronique aux PM fines, à des effets plus subtils sur l’appareil cardiovasculaire 
observés dans le cadre d'études par panel et de modèles expérimentaux.  
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14.9 La caractérisation du risque 
 

14.9.1 Introduction 

La caractérisation du risque possède une fonction d’intégration dans une évaluation; la 
démarche de caractérisation vise à intégrer les données scientifiques sur la nature et la 
concentration du « danger » auquel les récepteurs sont exposés (dans ce cas-ci, la matière 
particulaire PM fine, ou PM2.5), la nature des incidences de cette exposition au danger (les 
effets liés aux PM relevés dans les études épidémiologiques et toxicologiques réalisées sur des 
humains et des mammifères de laboratoire), ainsi que le rapport quantitatif entre l’exposition 
des récepteurs et leurs réponses (c.-à-d. les relations concentration-réponse). Ces données 
servent à estimer l’ampleur des impacts prévisibles associées aux conditions d’exposition 
actuelles et futures.  

La section qui suit porte sur la première partie de l’analyse. Il s’agit d’un résumé des principales 
constatations touchant  l’exposition aux PM2.5, sur ses effets et sur d’autres paramètres 
connexes, lesquelles sont détaillées aux points 14.1 à 14.8. La synthèse des informations 
disponibles est ensuite présentée de façon intégrée et la force de la preuve est évaluée, afin de 
déterminer si les conclusions permettent d’établir un lien causal entre l’exposition aux PM2.5 et 
les divers effets sur la santé. La forme de la courbe concentration-réponse ainsi que des 
populations pour qui l’exposition aux PM2.5 présente plus de risques (en y étant plus sensibles 
ou davantage exposées) est ensuite décrite. Les incertitudes ainsi que leurs conséquences sont 
discutées, ainsi que les conclusions issues des constats et renseignements contenus dans les 
sections antérieures.  

Il est possible d’élaborer et de présenter de façon distincte les évaluations quantitatives des 
liens entre les PM dans l’air ambiant et leurs effets préjudiciables pour la santé, à l’aide de 
l’Outil pour évaluer les avantages d’une meilleure qualité de l’air (OEAQA) de Santé Canada. 
Ces rapports quantitatifs sont issus d’une analyse de la littérature des résultats les plus 
pertinents et s’inspirent des résultats d’études spécifiques et de méta-analyses. L’OEAQA est 
utilisée pour estimer les avantages découlant de la gestion des risques de la qualité de l’air 
dans des études d’impact de la réglementation fédérale et à définir les avantages probables de 
l’élaboration d’un scénario de gestion des risques liés à l’air. L’OEAQA inclut  les paramètres 
pour lesquels on a déterminé l’existence d’un lien étroit entre l’exposition et les effets. Cet outil 
est disponible sur demande au air@hc-sc.gc.ca sous forme de feuille de calcul.  

Bien que sa création s’étende sur de nombreuses années, la base des données de littérature 
sur la santé et les PM s’est grandement enrichie et complexifiée depuis les 10 à 15 dernières 
années. Les études épidémiologiques ont mis en lumière les premiers signes des effets 
significatifs  associés aux PM. Menées en Amérique du Nord et dans le monde entier à des 
concentrations variables de PM, ces études continuent de fournir la preuve principale des effets 
des PM sur les populations. Toutefois, les études toxicologiques (particulièrement celles 
utilisant des modèles animaux de maladies humaines) ont permis d’identifier un grand nombre 
de mécanismes par lesquels les PM pourraient agir sur les systèmes respiratoire et 
cardiovasculaire. Des preuves d’effets systémiques additionnelles sont également constatées.  
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14.9.2 L’exposition et les effets – sommaire 

14.9.2.1 Exposition 

La majorité des études épidémiologiques qui se penchent sur les effets sur la santé des PM 
dans l’air ambiant utilisent des concentrations moyennes mesurées sur une période de 
24 heures. Ces concentrations sont déterminées à des stations d’échantillonnage  et sont 
utilisées comme substituts de la mesure de l’exposition. L’utilisation des données de ces 
stations pour représenter l’exposition de populations données a cependant été régulièrement 
remise en question pour diverses raisons. Par exemple, l’hétérogénéité de la distribution 
spatiale des PM dans l’air ambiant est considérable, alors que les stations de mesure se 
trouvent souvent à bonne distance des individus et des collectivités. De même, la plupart des 
individus  se déplacent dans plusieurs microenvironnements et effectuent diverses activités au 
cours d’une même journée. Les sources et concentrations de PM peuvent ainsi différer  de 
celles des stations fixes. L’exposition des personnes et des populations aux PM peut donc 
s’écarter de l’exposition calculée à partir des concentrations mesurées à une station de 
surveillance. Comprendre l’exposition humaine aux PM de l’air ambiant permet de mieux 
interpréter les résultats des études épidémiologiques des liens entre les concentrations de PM  
et leurs effets sur la santé. 

Les niveaux de PM dans l’air ambiant varient largement au Canada, mais il est possible de 
constater, dans toutes les régions, des épisodes à grande échelle et localisés découlant 
d’émissions de source ponctuelle (voir le point 14.1.4). Les niveaux les plus élevés au Canada 
sont observés dans le sud de l’Ontario et du Québec. Cette région fait partie d’un plus grand 
bassin atmosphérique englobant le nord-est de l’Amérique du Nord, lequel a des effets sur les 
régions du sud des provinces Maritimes. L’ouest du pays connaît parfois des manifestations 
régionales ou localisées, souvent associées aux incendies de forêt et à la combustion. Bien que 
les niveaux les plus élevés soient observés l’été dans la plus grande partie du pays (tant à des 
concentrations moyennes que très élevées), des épisodes de pollution intense peuvent survenir 
n’importe quand à l’intérieur d’une année donnée. 

Tel que mentionné au point 14.1.5, beaucoup d’études se sont penchées sur l’exposition 
personnelle aux PM, et plus spécifiquement sur les relations entre ces expositions et les 
concentrations mesurées à des stations de surveillance centrales de l’air ambiant. Dans la 
plupart de ces études, des adultes et des enfants en bonne santé étaient exposés à des 
concentrations de PM2.5 ou PM10 habituellement plus élevées que celles à l’intérieur de leur 
domicile, lesquelles sont en retour plus élevées ou semblables à celles relevées à l’extérieur. 
Les niveaux de PM des expositions personnelles présentaient généralement une distribution 
asymétrique et étaient plus variables que les niveaux ambiants. Le fait que l’exposition 
personnelle soit souvent plus élevée que les concentrations intérieur/extérieur des domiciles 
serait attribuable au « nuage » formé autour des personnes par la génération et la remise en 
suspension des PM pendant certaines activités telles que  le nettoyage, la cuisson ou l’usage 
du tabac. Certaines études suggèrent aussi que l’exposition personnelle de personnes âgées, 
d’adultes et d’enfants en bonne santé, mais déjà atteints d’une maladie, n’était pas supérieure 
aux concentrations intérieur/extérieur des domiciles (et étaient même parfois plus faibles). Une 
telle situation peut s’expliquer par le fait que ces individus ont un niveau d’activité réduit et qu’ils 
vivent parfois dans des environnements pourvus de systèmes mécaniques de filtration (comme 
des institutions ou des immeubles à logements multiples).  

Les corrélations entre les concentrations de PM dans l’air ambiant stations de mesure centrales  
et celles des expositions personnelles ont fait l’objet de nombreuses études (point 14.1.3). Dans 
les études regroupées (où des données ont été recueillies pour différents sujets à différents 
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jours), on a constaté peu d’association entre l’exposition personnelle quotidienne et les 
concentrations de PM2.5  de l’air ambiant. Toutefois, dans les études longitudinales (où des 
données ont été recueillies pendant plusieurs jours pour chaque sujet), on a observé une forte 
corrélation entre l’exposition personnelle quotidienne totale  et les concentrations de PM2.5 pour 
la majorité des sujets. Les résultats laissent également voir que l’exposition personnelle 
quotidienne moyenne est fortement liée aux niveaux de PM mesurés à partir d’instruments de 
monitorage de l’air ambiant. Il s’agit là d’une information importante pour les études 
chronologiques axées sur les populations où les niveaux mesurés  dans l’air ambiant servent 
d’indicateurs de l’exposition personnelle moyenne de la population, et sont ensuite associés au 
nombre d’effets défavorables dans la population. De telles d’études révèlent également que les 
erreurs dans la mesure de l’exposition résultant de l’utilisation d’instruments fixes de 
surveillance risquent d’amoindrir grandement l’ampleur du risque préliminairement estimée par 
rapport à sa valeur réelle. 

L’exposition personnelle totale aux PM des gens dans des microenvironnements intérieurs ou 
extérieurs (voir le point 14.1.7) peut être classée selon que ces PM proviennent de l’air ambiant 
(notamment lorsqu’on est à l’extérieur, ou lorsqu’on est à l’intérieur et que la PM s’est infiltrée) 
ou d’autres sources (la PM est générée par des sources ou des réactions intérieures, ou par 
des activités personnelles). L’importance de l’exposition personnelle aux PM de l’air ambiant 
par rapport aux PM qui n’en proviennent pas dépend de la concentration dans l’air ambiant, du 
taux d’infiltration des PM extérieures dans les microenvironnements intérieurs ainsi que de la 
quantité de PM générées par des sources intérieures et des activités personnelles. Les taux 
d’infiltration dépendent des taux d’échange d’air, de la taille des particules qui pénètrent dans 
les locaux et du taux d’élimination de ces particules selon leur grosseur. Tous ces facteurs 
varient avec le temps (par exemple, l’air se renouvellera davantage si les portes et les fenêtres 
sont ouvertes, si les ventilateurs de fenêtres et de grenier fonctionnent, et si la température à 
l’intérieur ou à l’extérieur augmente), selon les sujets et selon les types de bâtiments visés. 

Un nombre plus restreint d’études s’est attardé à définir les composantes de l’exposition 
personnelle à la fraction fine des PM (sous forme de PM2.5 ou de sulfate) issue de sources 
ambiantes ou non (point 14.1.7). Selon les résultats de ces études, la corrélation entre les 
concentrations des PM mesurées aux stations d’échantillonnage  centrales et l’exposition 
personnelle aux PM2.5  est très forte, mais elle diminue lorsque l’on compare les concentrations 
des stations de mesure à l’ensemble des expositions à la fraction fine des PM. L’absence 
d’association entre ces concentrations et les estimations des expositions personnelles aux PM 
fines ne provenant pas de l’air ambiant (de même que leur grande variabilité) s’explique 
essentiellement par des différences au niveau des sources intérieures et des activités 
personnelles des sujets à l’étude.  

Le lien étroit entre les concentrations observées aux stations de mesure et l’exposition 
personnelle aux PM2.5  correspond à ce qu’on connaît de ses comportements 
environnementaux. Dans une région métropolitaine, l’homogénéité spatiale des concentrations 
de PM2.5 est généralement élevée en raison de la nature diffuse des sources de précurseurs, 
ainsi que de la formation généralisée et de la longue durée de vie des PM2.5 formées 
secondairement qui atteignent là des concentrations importantes. Par ailleurs, la plupart des 
gens passent la majeure partie de leur temps chaque jour dans des microenvironnements 
intérieurs, et il est clair que la PM2.5 s’infiltre davantage à l’intérieur et se dépose moins sur les 
surfaces intérieures que d’autres types de PM. Comme les quantités de PM2.5  que l’on trouve à 
l’intérieur sont plus élevées, les gens y sont davantage exposés qu’aux autres types de PM de 
l’air ambiant. 
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Dans l’ensemble, les constatations qui précèdent donnent à penser que les concentrations de 
PM2.5 de l’air ambiant retrouvées aux stations de mesure permettent d’évaluer adéquatement 
l’exposition à ces particules fines. Par ailleurs, comme les sources (ambiantes ou non) 
d’exposition personnelle aux  PM fines semblent être indépendantes, une exposition aux PM2.5  
ne provenant pas de l’air ambiant ne devrait pas avoir d’incidences sur les estimations des 
effets des PM de l’air ambiant calculées dans les études épidémiologiques d’observation. 

Ces conclusions s’appliquent moins aux autres groupes de PM, car les concentrations 
observées aux stations de surveillance semblent moins bien refléter  l’exposition personnelle 
aux PM10-2,5 et aux particules ultra-fines (PUF), l’hétérogénéité spatiale de ces groupes étant 
plus élevée à l’échelle urbaine que les PM2.5. En outre, ces groupes de particules pénètrent 
moins facilement les bâtiments que les PM2.5, mais se déposent davantage sur les surfaces 
intérieures. Les études sur les composantes des PM réalisées jusqu’à maintenant demeurent 
insuffisantes pour qu’il soit possible de tirer des conclusions. Il est toutefois évident que la 
contribution à la composante ambiante de l’exposition personnelle varie énormément d’un type 
de particules à l’autre. Les recherches en cours devraient permettre d’en savoir plus à ce sujet. 

14.9.2.2 Effets observés chez les animaux de laboratoire 

Les données sur la toxicité des  PM se sont enrichies considérablement ces dernières années. 
La majorité des recherches ont surtout porté sur les systèmes pulmonaire et cardiovasculaire, 
mais il semble que d’autres systèmes tels que  le système nerveux central puissent être ciblés 
par les effets des PM  ou encore jouer un important rôle d’intermédiaire de ces effets. Les plus 
anciennes études animales  portaient principalement sur l’établissement des relations dose-
réponse alors que les études plus récentes ont cherché à détailler  les paramètres qui 
influencent la toxicité des PM en comparant les sources, les emplacements et les saisons, en 
identifiant quels constituants des PM ont les effets les plus significatifs. De plus en plus d’études 
ont tenté de reproduire et de tester  le mélange complexe des particules présentes dans l’air, 
soit à l’aide de PM de l’air ambiant remise en suspension, soit en utilisant des concentrateurs 
de particules qui génèrent en temps réel des particules ambiantes concentrées  (PAC) 
provenant d’endroits précis. Étant donné que l’extrapolation de données humaines à partir du 
modèle animal crée des incertitudes considérables (notamment en raison des différences au 
chapitre de la dosimétrie, de la sensibilité de la cible, du métabolisme et de la durée de vie), les 
études toxicologiques chez les animaux permettent surtout de comprendre le fondement 
biologique des effets des particules et des mécanismes d’action. 

Il est apparu que l’appareil cardiovasculaire constituait une des principales  cibles de  la toxicité 
des PM. De récentes études toxicologiques ont cherché à élucider les mécanismes en cause 
dans la réponse cardiovasculaire à l’exposition aux PM. L’altération du calibre des vaisseaux 
sanguins semble être une des manières dont les  PM intensifient leurs effets (voir le point 
14.3.2.3). Des cas de vasoconstriction, de régulation à la hausse du système des endothélines 
et de dysfonctionnement de la dilatation des vaisseaux ont été observés chez des animaux 
exposés par inhalation ou instillation à des PAC, aux PM2.5 urbaines ou à des résidus de 
combustion d'huile riches en métaux (ROFA). Ces effets ont été constatés tant lors 
d’expositions aiguë que chronique. Bien que la base de données sur la toxicité des PM évolue 
encore et ne soit pas tout à fait uniforme, elle fournit nombre d’éléments qui supportent l’idée 
que la vasoconstriction constitue un mécanisme clé de la toxicité cardiovasculaire des PM. Un 
autre mécanisme que l’on propose pour expliquer la réponse cardiovasculaire à l’exposition aux 
PM est sa capacité à altérer la coagulabilité du sang et à générer des thromboses. Les modèles 
animaux appuient de façon assez constante le concept d’un état prothrombotique médié par 
l’inflammation causée par les particules. On a observé chez les rongeurs une accumulation de 
plaquettes, une concentration élevée de fibrinogène plasmatique, une formation accrue de 
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thrombus et d’autres effets connexes que l’on a associés à l’exposition aux particules. Les 
données disponibles comportent toutefois des incohérences, notamment des résultats négatifs 
et des questions se posent quant à la pertinence des types de particules et de la voie 
d’exposition employée dans certaines études. 

On a avancé que les PM pourraient avoir une incidence sur la progression de l’athérosclérose. 
Des preuves limitées mais néanmoins convaincantes (voir le point 14.3.2.1) soutiennent qu’une 
exposition subchronique à des concentrations environnementales de PAC pourrait favoriser la 
formation de plaques aortiques chez les souris sujettes au développement de lésions 
athéroscléreuses. Il convient également d’insister sur une étude où l’on a constaté un effet 
marqué de l’exposition à des particules dans le développement de l’athérosclérose chez les 
souris apoE-/- soumises à un régime riche en gras,. Comme l’inflammation et la lésion des 
tissus cardiovasculaires causées par l’exposition aux particules n’ont été observées que dans 
quelques études réalisées sur des animaux de laboratoire, on ne peut tirer de conclusions sur 
les relations dose-réponse et sur le type de particules impliqué dans la survenue de ces effets. 

Un des objets de débats portait sur l’importance des effets directs que peuvent avoir les 
particules sur la fonction cardiaque (par la stimulation des récepteurs nerveux ou à la suite du 
transport vers le cœur) et de leur impact sur le muscle cardiaque ou le réseau vasculaire. Bon 
nombre d’études expérimentales réalisées avec un modèle animal avec  sujets fragilisés ont 
révélé qu’une exposition pulmonaire aux PM pouvait entraîner des tracés 
d’électrocardiogramme anormaux, modifier la fréquence cardiaque et sa variabilité et accroître 
les risques d’arythmie. Ces changements ne sont toutefois pas rapportés dans toutes les 
études (point 14.3.2.4); de telles variations s’expliquent néanmoins (du moins partiellement) par 
la variété des modèles animaux utilisés, par l’emploi de particules artificielles et par le recours 
aux PAC (dont la composition peut grandement varier selon le temps et l’endroit). À la lumière 
des données sur la toxicité, on peut néanmoins supposer  que les PM peuvent occasionner des 
effets directs sur la fonction cardiaque, même si les mécanismes impliqués et la signification 
des effets ne sont pas encore évidents.Les effets et les mécanismes probablement les mieux 
compris concernent le système respiratoire, puisque les lésions pulmonaires causées par les 
particules sont assez bien caractérisées chez les animaux de laboratoire (voir le point 14.3.3). 
Au niveau du poumon, l’exposition aux PM déclenche une série de perturbations histologiques 
et cellulaires interreliées, notamment l’augmentation de la cellularité et de l’inflammation des 
voies respiratoires, l’accroissement de la teneur en protéines ainsi que de l’activité de la 
lactodéshydrogénase dans les cas de lavage broncho-alvéolaire (BAL), de même que des 
changements morphologiques comme l’hyperplasie épithéliale et la fibrose. Ces effets se sont 
avérés particulièrement importants lors d’exposition prolongée et  ont été observés à des 
concentrations en PM de l’ordre de ~0,1–1 mg/m3. De plus en plus de données sur le 
mécanisme d’action révèlent par ailleurs une réaction moléculaire en chaîne impliquant la 
signalisation cellulaire par phosphorylation, ainsi que l’activation de la voie des kinases 
ERK/MAPK et de la cascade régulatrice de la protéine NF-κB. L’induction de cytokines (comme 
les TNF-α, les MIP-2 et les MCP-1) et de diverses interleukines est alors favorisée, ce qui 
entraîne la migration des neutrophiles, des macrophages et des lymphocytes vers le poumon, 
de même que des réponses immunomodulatrices et inflammatoires. Les recherches ont établi 
un lien entre les lésions et l’inflammation pulmonaires et certains types précis de PM tel que  les 
matériaux et métaux complexes de particules liés à la combustion. Les aérosols d’acide 
sulfurique, le carbone recouvert d’acide et les sels de sulfate semblent toutefois causer peu de 
lésions pulmonaires, même à des concentrations élevées. Selon les études où l’on a eu recours 
à des PAC et à des PM remises en suspension, la toxicité des particules peut varier selon le 
jour, l’emplacement et les saisons, et être reliée à des concentrations précises de constituants. 
Les particules issues de la combustion et d’environnements ambiants (associés aux véhicules 
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et aux industries) sont généralement plus toxiques que les particules « complexes ». Cette 
particularité s’explique probablement par le ratio carbone élémentaire/carbone organique 
(EC/OC), les éléments biologiques, les métaux ainsi que les microconstituants qu’elles 
contiennent. Les études comparatives appuient généralement l’idée que la toxicité augmente à 
mesure que la taille des particules diminue et que leur surface s’accroît. 

Dans le modèle animal,  l’exposition aux particules sur le débit ventilatoire se traduit par la 
diminution de la fonction respiratoire, l’altération de la clairance des particules dans les 
poumons ainsi que des changements découlant de l’obstruction des voies aériennes et de 
l’hypersensibilité des bronches. Les recherches s’attardent moins à la mesure de la fonction 
pulmonaire qu’aux paramètres histopathologiques et moléculaires plus sensibles, bien que la 
réactivité des voies aériennes aux PM continue d’être évaluée (voir le point 14.3.5). Les études 
où l’on a eu recours aux PM2.5 d’origine urbaine, aux PAC et aux ROFA appuient généralement 
l’hypothèse à l’effet que les métaux jouent un rôle important dans l’induction de récepteurs 
d’hydrocarbure d’aryle, et que les mécanismes sous-jacents sont différents (à tout le moins 
partiellement) de ceux déclenchés par les effets inflammatoires des PM. Toutefois, les données 
à ce chapitre demeurent limitées.On observe une assez belle cohérence entre les résultats des 
recherches in vivo et des données in vitro de plus en plus nombreuses qui portent sur 
l’inflammation et les lésions cellulaires causées par les PM (point 14.3.3.1 et 14.3.3.2). Les 
particules d’origine urbaine renferment souvent des mélanges chimiques complexes et sont 
apparues plus toxiques que les particules artificielles simples comme le Nb et le TiO2. Parmi les 
métaux de transition associés à des lésions cellulaires, on retrouve le Fe, le V, le Zn, le Cu et le 
Ni; cela dit,  le rôle de chacun de ces métaux dans la toxicité globale des PM  est parfois difficile 
à définir en raison des interactions qu’ils ont entre eux. Le fer est habituellement lié à la 
bioréactivité des PM in vitro, probablement en raison de leur capacité à favoriser la formation de 
dérivés réactifs de l’oxygène. Les recherches in vitro laissent supposer que la toxicité des PM 
dans l’air ambiant pourrait varier selon les saisons, mais il est encore difficile de faire des 
généralisations à partir des résultats des études. Alors que certaines études in vitro confirment 
que les groupes de particules de plus petite taille entraînent des niveaux plus élevés d’oxydo-
réduction et d’apoptose, d’autres suggèrent que les particules de grand diamètre et lesPM10 
sont liées à une production accrue de cytokines, probablement en raison des endotoxines 
qu’elles contiennent. Les recherches in vitro appuient l’hypothèse à l’effet que les particules 
déclenchent une série de réactions immunitaires et inflammatoires qui impliquent l’activation de 
voies de signalisation cellulaire et de facteurs de transcription, de même que l’expression de 
chimiokines et d’autres cytokines. 

L’induction du stress oxydatif semble être le médiateur principal de la toxicité de nombreux 
types de particules, une hypothèse appuyée par un nombre croissant  d’études réalisées sur les 
animaux de laboratoire et de modèles in vitro (voir le point 14.3.3.3). Plusieurs études in vivo 
démontrent par ailleurs qu’il est possible d’associer la présence de marqueurs de stress 
oxydatif avec des lésions tissulaires causées par une exposition pulmonaire aux PM et qu’un 
traitement préalable aux antioxydants permet fréquemment de réduire ou de neutraliser la 
réponse inflammatoire. Les modèles in vitro apportent un support important à la théorie qui veut 
que les dérivés réactifs de l’oxygène et les produits azotés réactifs contribuent à l’activation et à 
la survenue de lésions  cellulaires  suite à une exposition aux particules.  

Comme on l’a vu au point 14.3.7, les recherches réalisées sur le modèle animal révèlent peu à 
peu que l’exposition aux PM peut produire une toxicité systémique qui déclenche des réponses 
hors du système cardiopulmonaire, mais surtout qu’une exposition pulmonaire aux PM peut 
avoir des répercussions sur le système nerveux central. Les effets neuropathologiques 
récemment rapportés chez les rongeurs incluent  une réduction de la densité de neurones 
dopaminergiques, la modification des niveaux de neurotransmetteurs ainsi que la réponse 
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inflammatoire et l’expression des protéines de stress dans le cerveau à la suite d’une exposition 
du poumon à des PAC ou à du Nb ultrafin. On ignore si ces effets sont le résultat direct de la 
migration de particules inhalées vers le cerveau ou s’ils peuvent survenir par des voies 
indirectes. 

Des modèles animaux avec sujets fragilisés ont été développés afin d’examiner comment la 
sensibilité de l’hôte peut modifier la réponse à la pollution de l’air, par rapport aux animaux 
« normaux » ou en santé. Les chercheurs se sont penchés sur le lien entre l’exposition aux PM 
et divers facteurs de susceptibilité, principalement à l’aide de modèles servant à examiner 
l’interaction entre les PM et les réponses allergiques et pulmonaires aux pathogènes, et à l’aide 
de modèles présentant des faiblesses cardiovasculaires telles que l’hypertension, 
l’hypercholestérolémie et une prédisposition à l’athérosclérose (voir les points 14.3.2.1 et 
14.3.6). Parmi les modèles animaux modifiés qui ont été mis au point, les plus connus sont les 
rats prédisposés à l’hypertension (SH) et les souris apoE-/-. Les rats SH (génétiquement 
prédisposés à présenter un niveau plus élevé de stress oxydatif et davantage de réponses 
cardiovasculaires négatives) ont été utilisés comme modèle pour l’hypertension chez les 
humains en raison des similitudes dans les caractéristiques et le processus de développement 
de la maladie. Les recherches menées sur ces animaux donnent à croire que  l’hypertension 
pourrait accroître la sensibilité aux effets inflammatoires et cardiovasculaires des particules, 
mais bon nombre de ces études n’utilisaient pas de rats en santé comme groupe témoin. Les 
souris apoE-/- représentent un modèle murin de plaques aortiques avancées pour mener des 
recherches sur l’athérosclérose. La plupart de ces études ont utilisé des animaux normaux et en 
santé à des fins de comparaison, pour démontrer que l’hypercholestérolémie et la 
prédisposition à l’athérosclérose observées chez les souris apoE-/- accroissent leur sensibilité à 
la toxicité cardiovasculaire des PM. Des cas de développement accéléré de l’athérosclérose, 
d’inflammation vasculaire, de la perturbation de la fréquence cardiaque et de la variabilité de la 
fréquence cardiaque ont été observés chez ces souris dans des concentrations 
environnementales caractéristiques des niveaux ambiants au Canada. 

On a avancé l’hypothèse qu’une exposition aux PM de l’air ambiant pouvait aggraver l’asthme 
allergique (point 14.3.4). Les modèles expérimentaux d’allergie ont démontré que les PM 
pouvaient avoir une incidence sur les réactions allergiques en agissant comme adjuvant. 
Plusieurs recherches ont été réalisées, où l’on a administré à des rongeurs des antigènes 
comme de l’ovalbumine (OVA) et des lipopolysaccharides (LPS) avant de les exposer aux PM, 
y compris à des particules environnementales comme des PAC et aux PM d’origine urbaine. 
Ces données maintiennent que la coexposition des animaux sensibilisés aux PM et aux 
antigènes aggrave l’inflammation de leurs voies respiratoires ainsi que la  réponse immunitaire 
spécifique (en augmentant la production d’immunoglobulines), comparativement aux effets 
causés par ces particules ou ces antigènes utilisés séparément. En général, les particules de 
plus petite dimension semblent aggraver davantage les réponses inflammatoire et immunitaire 
causées par les antigènes que les particules plus grosses. 

Comme on l’a vu au point 14.3.6.1, les PM peuvent réduire la capacité de défense 
antimicrobienne. Bien qu’il existe certaines incohérences dans les résultats de la base de 
données actuelle, plusieurs études qui se sont penchées sur l’interaction entre les PM inhalées 
ou instillées et les pathogènes ont relevé une sensibilité accrue des animaux aux infections 
microbiennes. Cet état de fait peut découler de l’inflammation ou de l’altération de la clairance 
mucociliaire qui augmente alors la charge microbienne dans les poumons. Ces conséquences 
ont été observées tant pour des conditions d’exposition aiguë que chronique. Un nombre limité 
de recherches sur les facteurs génétiques de sensibilité ont indiqué que certaines réponses aux 
PM étaient spécifiques à certaines lignées animales, notamment des différences au niveau de 
l’hyperréactivité bronchique de même qu’au niveau de l’inflammation, de la phagocytose par les 
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macrophages alvéolaires et de la mortalité. Les constats qui précèdent fournissent en retour 
une base explicative au large éventail de réponses aux PM observées chez les humains et les 
animaux.  

L’âge est un autre facteur susceptible d’influer sur la sensibilité aux PM. Bien qu’elles ne soient 
pas exhaustives, les recherches disponibles à ce sujet laissent néanmoins croire que les 
animaux âgés pourraient être plus sensibles aux conséquences de la PM sur les systèmes 
respiratoire et cardiaque. Selon quelques études portant sur le développement et la 
reproduction, l’inhalation de PM aurait des conséquences sur la croissance des poumons des 
nouveaux-nés. De la même façon, ces études démontrent une variabilité au niveau de la 
sensibilité des voies respiratoires des nouveaux-nés à l’inhalation de PM. Ces études n’avaient 
toutefois recours qu’à des particules de métaux ou des cendres volantes, des éléments dont la 
pertinence environnementale n’était pas certaine. 

Tel que souligné au point 14.3.8, les PM se sont avérées cancérogènes chez les rats, mais 
uniquement dans le cas d’expositions prolongées à des concentrations élevées de particules 
qui ne provenaient pas de l’air ambiant. De nombreuses études in vivo sur la génotoxicité ont 
quant à elles  révélé des effets nocifs sur l’ADN de la PM de l’air ambiant et des produits de 
combustion, ce qui renforce  la plausibilité biologique d’un lien entre l’exposition prolongée aux 
particules et le cancer du poumon. 

Contrairement aux études in vivo relativement limitées à ce chapitre, de plus en plus de 
données in vitro (voir le point 14.3.8) ont mis  en lumière le potentiel mutagène de divers types 
de particules en comparant les PM provenant de sources, emplacements et saisons différentes 
et en se penchant sur les mécanismes possibles. On a découvert que plusieurs composants 
chimiques des PM possédaient un pouvoir mutagène, y compris les hydrocarbures aromatiques 
polycycliques (HAP), les semiquinones de la fraction organique, de même que les métaux de 
transition des fractions polaire et hydrosoluble. La mutagénicité s’est généralement avérée plus 
prononcée chez les plus petites particules que chez les plus grosses. Les échantillons de PM 
prélevés en hiver étaient plus mutagènes que ceux des autres saisons, et les PM de régions 
urbaines avaient un pouvoir mutagène plus élevé que les particules artificielles comme le Nb ou 
les PM provenant de sites non affectés par la circulation ou les activités industrielles. 

Pour reprendre le point 14.2, on ne peut extrapoler qu’avec prudence les données humaines 
obtenues à partir de modèles animaux, principalement en raison des différences relevées dans 
la structure et la physiologie de leurs appareils respiratoires respectifs. Ces différences ont 
toutefois été largement caractérisées et de telles études demeurent très utiles. 

Un nombre important de recherches ont été menées dans le but de caractériser le dépôt de 
particules sur les poumons d’humains et d’animaux de laboratoire, afin d’en cibler les 
différences et de pouvoir appliquer aux maladies humaines les conclusions des études 
réalisées sur les animaux (point 14.2.7). Les résultats indiquent qu’en dépit des nombreuses 
similitudes dans les configurations des dépôts, les propriétés de filtration nasale inhérentes aux 
modèles animaux les plus couramment utilisés entraînent davantage de dépôts extra-
thoraciques de particules chez les animaux, mais davantage de dépôts thoraciques et 
alvéolaires chez les humains. En conséquence,  pour une même concentration d’exposition, les 
poumons humains reçoivent une dose plus importante de particules. Bien que ce résultat 
complique l’interprétation de la toxicologie animale, il établit que des effets analogues se 
produiront chez les humains à des niveaux d’exposition inférieurs. 

Comme il est expliqué au point 14.2.4, l’importance et le site de dépôt varient selon divers 
facteurs biologiques (par exemple le sexe, l’âge ou l’état de santé). Chez les femmes, les 
dépôts de particules sont légèrement mais significativement plus élevés dans certaines zones 
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des poumons pour certains types de particules (les PUF et les grosses PM). Dans l’ensemble 
toutefois, la déposition de particule est plus importante chez les hommes en raison du taux de 
ventilation plus élevé. Dans un autre ordre d’idée, l’activité physique agit grandement sur les 
dépôts de particules, alors que  la respiration habituellement réalisée au niveau du nez se fait 
par la bouche.. Les dépôts de particules sont ainsi de 3 à 4 fois plus élevés et les dépôts 
fractionnels des grosses particules augmentent dans les régions trachéo-bronchiques et 
alvéolaires. Comme la structure anatomique des voies respiratoires des enfants est plus petite 
et que le taux de ventilation est plus élevé, on relève davantage de dépôts de particules à la 
surface de leurs poumons de même que des dépôts plus importants dans les régions trachéo-
bronchiques et extra-thoraciques. La différence d’âge pourrait également agir sur l’importance 
des dépôts particulaires chez les personnes âgées, mais les données pour ce groupe d’âge 
sont plutôt rares. Chez les personnes souffrant de maladies respiratoires, l’augmentation des 
dépôts de particules dans les poumons est associée à la maladie pulmonaire obstructive. La 
distribution inégale de l’air dans les voies respiratoires, un phénomène observé chez les 
personnes souffrant de maladies pulmonaires, ainsi que le dépôt concentré de particules qui en 
résulte dans des zones précises des voies respiratoires (représentant les zones de ventilation 
intense), pourraient expliquer cette association. Même chez les sujets en santé, la modélisation 
a démontré des zones de dépôts importants de particules, principalement aux bifurcations des 
voies aériennes à l’emplacement de la carina de la trachée. Ces zones d’accumulation de 
dépôts correspondent souvent aux zones où sont constatés les effets nocifs des particules.  

14.9.2.3 Effets observés dans le cadre d’études d’exposition contrôlée 
chez les humains  

Au moment de la publication du document d’évaluation scientifique de 1999 sur les PM, les 
données provenant d’expositions contrôlées aux PM chez les humains étaient limitées, 
fournissaient peu d’information sur les observations effectuées au cours des études 
épidémiologiques et renseignaient peu sur les effets de la PM sur la santé. Ces résultats étaient 
la conséquence (à tout le moins partielle) de la façon dont ce type d’études étaient conçues; 
pour des raisons pratiques et éthiques, ces études se limitaient à l’examen, au sein de petits 
groupes de personnes en santé d’effets à court terme, relativement mineurs et transitoires. Par 
la suite, de plus en plus d’études d’exposition contrôlée visant à définir les effets sur la santé de 
la PM provenant de la pollution atmosphérique chez l’humain ont utilisé des particules plus 
représentatives de la réalité et des PAC provenant de différents bassins atmosphériques et 
obtenues au moyen de concentrateurs de particules.  

En ce qui concerne les effets de la PM sur la fonction respiratoire (voir le point 14.4.3), 
certaines de ces études contrôlées ont révélé des indices de faible inflammation pulmonaire ou 
nasale (c.-à-d. une augmentation des neutrophiles lors des lavages broncho-alvéolaires). On a 
également observé une légère baisse de la saturation en oxygène des adultes en santé qui ont 
été exposés pendant deux heures à des concentrations de PAC fines de l’ordre de 23 à environ 
300 µg/m3, habituellement en conjonction avec de l’exercice intermittent. Par ailleurs, une faible 
réduction de la fonction pulmonaire associée aux PAC a été constatée dans quelques-unes de 
ces études, mais aucune augmentation significative des symptômes respiratoires n’a été 
observée. Les effets étaient semblables ou moins prononcés chez les asthmatiques, et moins 
prononcés chez les patients atteints de maladies pulmonaires obstructives chroniques (MPOC). 

Les effets au niveau cardiovasculaire ont aussi été analysés dans la majorité des études 
d’exposition contrôlée chez l’humain qui ont été recensées (point 14.4.5). Dans la plupart des 
cas, l’inhalation de PAC fines augmentait la fibrinogénémie, ce qui laisse croire à une 
augmentation possible des risques d’effets prothrombotiques. Il existe peu d’indices d’effets 
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nocifs causés par les PAC sur d’autres biomarqueurs liés à la fonction cardiovasculaire, incluant 
les médiateurs de l’inflammation, les facteurs de coagulation ou  la formule sanguine. En ce qui 
concerne la fonction cardiaque, une diminution de la variabilité de la fréquence cardiaque a été 
signalée chez les personnes âgées qui ont été exposées à des PAC dans deux études 
contrôlées;  cette diminution n’a toutefois pas été observée chez des sujets plus jeunes dans 
une étude plus récente. Ceci concorde avec d’autres résultats qui révèlent une plus grande 
vulnérabilité aux effets des PM chez les personnes âgées. Certains rapports  ont aussi révélé 
que les PACA favorisaient les contractions ectopiques et qu’ils causaient la constriction de 
l’artère brachiale lorsque jumelés à l’ozone. Des répercussions sur la fréquence cardiaque, la 
pression artérielle et les symptômes cardiovasculaires ont été observées dans plusieurs cas, 
mais non dans tous les cas. Les études sur les biomarqueurs ont utilisé un large éventail de 
modèles expérimentaux et de sources de particules. D’autres travaux dans ce domaine seront 
nécessaires afin d’élucider les mécanismes impliqués dans l’apparition des effets nocifs sur la 
santé. 

Un petit nombre d’études récentes d’exposition contrôlée se sont intéressées aux effets sur la 
santé des PUF, une fraction des PM dont la concentration n’est pas augmentée par les 
concentrateurs de particules. Cependant, les PUF utilisées dans ces études étaient de source 
artificielle, produites en laboratoire (des étincelles électriques entre des anodes de graphite), et 
n’étaient pas soumises à d’importants phénomènes (p. ex., le vieillissement dans des mélanges 
complexes de polluants dans des conditions de photoréactivité). Comme la plupart des 
particules artificielles, ces PUF de carbone élémentaire (EC) sont donc considérées moins 
représentatives que les PAC. 

Dans l’ensemble, bien que les données soient limitées et qu’elles manquent quelque peu de 
cohérence, certains effets respiratoires et cardiaques observés pendant les études 
expérimentales réalisées chez les humains corroborent les résultats des études 
épidémiologiques qui ont été réalisées. D’autres travaux sur les particules de l’air ambiant 
seront cependant nécessaires pour mieux comprendre ce domaine de recherche. 

14.9.2.4 Effets observés dans les études épidémiologiques 

14.9.2.4.1 Mortalité causée par une exposition aiguë  

Plusieurs d’études récentes appuient les conclusions causales obtenues antérieurement sur la 
mortalité lors d’exposition aiguë; ces études ont également permis  de mieux comprendre 
certains aspects précis de cette mortalité (point 14.5.1). Des résultats positifs et souvent 
statistiquement significatifs, ont été rapportés pour une grande part de ces études. 
L’augmentation du risque de mortalité totale était de 0,1 % à 3 % par 10 µg/m3 pour les PM10 
dans la majorité des études menées dans la population nord-américaine générale, et 
légèrement plus élevées pour les PM2.5 (de 0,7 % à 5,6 %). Les augmentations associées aux 
mêmes fractions de taille de PM étaient semblables ou plus importantes dans les études 
menées auprès de la population générale et portant sur des catégories précises de mortalité, 
notamment la mortalité de cause respiratoire (de 0,07 % à 0,9 % pour les PM10, et de 1,8 % à 
7,5 % pour les PM2.5) et la mortalité de cause cardiovasculaire (de 0,3 % à 3,6 % pour les PM10, 
et de 0,6 % à 11,4 % pour les PM2.5). Après ajustement  pour tenir compte des effets des co-
polluants, les estimations de risque pour les PM sont demeurées stables et statistiquement 
significatives dans la majorité des cas. 

Un élément important des nouvelles études est l’examen de catégories précises de mortalité 
respiratoire ou cardiovasculaire, comme la pneumonie, les accidents vasculaires cérébraux 
(AVC), l’insuffisance mitrale, les MPOC, la cardiopathie ischémique ou la coronaropathie (voir 
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les points 14.5.1.3 et 14.5.1.4). Il convient de souligner que ces études ont isolé des groupes 
vulnérables au sein de la population générale, notamment les personnes âgées et les 
personnes souffrant de diabète, de problèmes cardiaques ou de complications liées à des 
MPOC. Dans de nombreuses recherches où l’on a observé un rapport positif mais non 
significatif entre les PM et la mortalité totale, les liens sont devenus significatifs (parfois même 
fortement significatifs) lorsque l’étude était limitée à des problèmes de santé respiratoire et 
cardiaque. Un petit nombre de données ont démontré qu’une exposition aiguë aux PM avait des 
conséquences sur des  effets précis (comme la dyspnée ou l’angine de poitrine), même si le 
nombre d’études pour chaque effet est plutôt faible. En ce qui concerne l’âge, plusieurs 
recherches ont établi un lien entre l’exposition aiguë à la pollution atmosphérique (PM2.5, PM10 
et BS) et la mortalité toutes causes confondues, ou la mortalité découlant de maladies 
respiratoires ou cardiovasculaires chez les adultes plus âgés. À la lumière de ces résultats, on 
peut en déduire que les personnes de plus de 45 ou 55 ans (le point où les taux de mortalité 
commencent à augmenter de façon générale) sont les plus sensibles.  

Les autres domaines de recherche incluent l’influence du sexe, de la géographie et de la 
saison. Les femmes sont apparues plus susceptibles à la mortalité causée par les PM dans 
certaines études. Toutefois, comme l’ensemble des résultats demeurent contradictoires, il n’est 
pas encore possible de tirer de conclusions générales. La variation géographique a fait l’objet 
d’études multi-villes au Canada, aux États-Unis et en Europe, études qui ont produit des 
résultats plutôt hétérogènes. Ces résultats devront être expliqués, mais l’hétérogénéité des 
constituants des PM ainsi que le mélange et les sources de polluants sont des points importants 
à évaluer, tout comme la variation des facteurs socioéconomiques et la prévalence différentielle 
de la climatisation.  

Très peu d’études récentes se sont intéressées à la mortalité au Canada. Des résultats positifs 
et significatifs ont été observés pour diverses fractions de taille des PM, mais ces liens 
devenaient toutefois moins évidents lorsqu’on tenait compte de la présence des co-polluants. 
La plupart des études  portaient sur une seule ville, ce qui en limitait la pertinence. Toutefois, 
une étude multi-villes où l’on a eu recours à des modèles à un seul polluant a permis de relever 
des liens importants entre les PM et d’autres polluants, l’ozone et le NO2. On a cependant 
constaté que les résultats étaient bien moins élevés pour le NO2 dans les modélisations 
contenant des PM2.5 (mais non le contraire). On a aussi observé un rapport étroit entre les 
PM2.5, la mortalité causée par le diabète et la mortalité toutes causes confondues chez les 
diabétiques (à Montréal), de même qu’entre les PM et la pollution atmosphérique modifiée par 
les caractéristiques socioéconomiques de la population (à Hamilton). 

La « National Morbidity and Mortality Air Pollution Study » (NMMAPS) réalisée aux États-Unis a 
permis d’obtenir une mine de renseignements sur des effets précis de l’exposition aux polluants 
atmosphériques. Dans la littérature plus récente, les chercheurs se sont penchés sur de 
nouveaux résultats de la base de données. Deux projets de la NMMAPS ont rapporté un lien 
entre les PM10 et l’augmentation du taux de mortalité cardiovasculaire ou respiratoire; cette 
association était plus étroite qu’avec la mortalité totale ou pour les autres causes de mortalité. 
Cette association était généralement observée après une journée et était plus importante dans 
le nord-est et en Californie que dans les autres régions du pays. Par ailleurs, lorsque les 
données de la NMMAPS étaient analysées afin de déceler la présence éventuelle de biais par 
rapport au traitement des données à partir du modèle additif généralisé,  les différents 
traitements utilisés (p. ex., modèles additifs généralisés ou modèles linéaires généraux) n’ont 
pas révélé d’effet important sur les résultats obtenus. Diverses études se sont intéressées à 
cette vaste base de données afin d’évaluer différents facteurs liés aux PM. Ces études ont 
révélé que les effets des PM sur la mortalité étaient significatifs durant toute l’année, qu’aucune 
variable relative aux conditions météorologiques ne pouvait expliquer les associations 
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observées, et que les résultats demeuraient inchangés une fois les erreurs de fréquence 
d’échantillonnage (les PM n’étaient mesurées qu’aux six jours dans certaines villes) et de 
mauvaise classification de l’exposition corrigées. 

Bien que la grande majorité des études recensées aient utilisé les données des stations de 
mesures de l’air ambiant pour évaluer les effets sur la santé de l’exposition aux PM,  quelques 
recherches ont réalisé des analyses à l’aide d’estimés d’exposition plus précis. Les variations 

du niveau d’exposition à l’intérieur d’une même ville, de la proximité à la station de mesure, de 
la distribution de l’exposition et des sources ont été évaluées afin de vérifier si une façon plus 
précise d’évaluer les données des stations de mesure  produisait des résultats différents. Dans 
la plupart des cas, les risques sont demeurés semblables; dans quelques cas toutefois, ces 
risques se sont révélés plus élevés, avec de moindres valeurs des intervalles de confiance.  

Bien que difficile à investiguer, l’effet du déplacement potentiel de la mortalité a néanmoins 
retenu l’intérêt de certains groupes. Comme on a très peu de preuves de l’existence réelle de 
cet effet, on suppose que  l’exposition aux PM ne fait que devancer  de quelques jours le décès 
de personnes déjà fragiles. Certains indices révèlent toutefois que les effets des PM s’étalent 
sur plusieurs jours, voire sur plusieurs mois, et que les risques cumulatifs s’avèrent bien 
supérieurs à  ceux mesurés après une seule journée, quelle que soit la période de décalage 
examinée.  

De nombreuses études se sont penchées sur la présence d’un seuil, à l’échelle d’une 
population, pour la mortalité attribuable à une exposition à court terme aux PM. On a 
notamment eu recours à des modèles alternatifs pour décrire les relations concentration-
réponse; on a aussi établi une distinction entre les jours où le niveau de pollution était élevé et 
ceux où il était faible afin de vérifier si les estimations des risques différaient. Ces analyses ont 
été appliquées aux résultats d’un grand nombre d’études multi-villes menées aux États-Unis et 
en Europe, y compris à celles revues dans le document de 2004 de l’Environmental Protection 
Agency des États-Unis sur les critères de qualité d’air ambiant (EPA 2004 AQCD) et dans la 
présente évaluation (point 14.5.1.2). Aucun seuil manifeste n’a pu être identifié pour la mortalité 
aiguë,  mais on a observé que l’augmentation de la mortalité totale et de la mortalité 
cardiorespiratoire était proportionnelle à l’augmentation des concentrations de PM, même à des 
niveaux relativement faibles. Cela dit, la capacité des méthodes utilisées à détecter des seuils à 
de très faibles concentrations demeure limitée, en raison d’erreurs de classification des 
expositions, du nombre relativement peu élevé de données et des spécifications du modèle. 
Dans certains cas, leur efficacité statistique est insuffisante pour établir une distinction entre les 
représentations linéaires et non linéaires des données. Selon ces données, la relation linéaire 
est néanmoins celle représentant le mieux le lien entre les concentrations de PM observées et 
la mortalité.  

14.9.2.4.2 Admissions à l’hôpital  

À l’instar des études qui se sont intéressées à la mortalité aiguë, plus de 75 % des recherches 
sur les admissions à l’hôpital à la suite d’une exposition aiguë (point 14.5.2) ont révélé des liens 
positifs et significatifs avec les PM. Dans les études multi-villes qui ont porté sur les PM10, les 
effets estimés pour un seul polluant variaient (dans le cas d’une augmentation de 10 μg/m3) de 
0,3 % à 2,54 % pour divers effets respiratoires et de -0,25 % à 4,56 % pour les hospitalisations 
de cause cardiovasculaire; pour les PM2.5, les valeurs étaient respectivement de l’ordre de 
0,91 % à 6,44 %, et de 1,28 % à 9,75 %. De façon générale, les liens entre les PM et les 
admissions à l’hôpital ne variaient pas selon les saisons. Ces liens ont été observés dans 
plusieurs conditions environnementales, peu importe le type des traitements de données utilisés 
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(études temporelles et de cas croisées) et pour diverses mesures de PM. Les deux principaux 
groupes à avoir été examinés étaient toutefois les PM10 et les PM2.5.  

Comme c’était le cas pour la mortalité, beaucoup d’études récentes se sont concentrées sur les 
causes et catégories plus précises d’admission à l’hôpital (points 14.5.2.2 et 14.5.2.3). Les 
effets nocifs de l’exposition aiguë aux PM ont souvent été plus significativement associés aux 
adultes plus âgés (p. ex., admissions à l’hôpital pour des causes cardiovasculaires, des AVC, 
une insuffisance cardiaque congestive et une insuffisance mitrale). En ce qui concerne les 
maladies respiratoires, les populations vulnérables incluent les personnes souffrant d’asthme 
(surtout les enfants) ou de MPOC. Contrairement aux recherches plus anciennes, les récentes 
études cherchent à mieux définir les raisons spécifiques d’admission à l’hôpital (p. ex., accident 
ischémique cérébral ou attaque d’apoplexie hémorragique, insuffisance mitrale fatale ou non, 
insuffisance cardiaque congestive ou cardiopathie ischémique, avec ou sans diagnostic 
antérieur). Certaines de ces recherches ont également permis de connaître les effets 
présentant les risques les plus élevés. Quelques études se sont attardées sur de plus récentes 
données sur les PM (p. ex., la masse de particules ultra-fines, le dénombrement des particules), 
mais elles ont donné des résultats équivoques.  

Une certaine hétérogénéité géographique (surtout Est–Ouest) des effets globaux a été 
observée dans l’étude américaine NMMAPS, les résultats cardiaques et respiratoires individuels 
eux-mêmes variant géographiquement de plusieurs degrés. Ce phénomène était cependant 
difficile à observer et des tests statistiques formels n’ont produit  que très peu de preuves. Bien 
que l’étude ait démontré un lien significatif avec les admissions à l’hôpital, les auteurs ont émis 
l’hypothèse que des variations géographiques dans la composition des PM, le mélange et les 
sources de polluants ainsi que la variation des facteurs socioéconomiques avaient pu entraîner 
ces différences dans les résultats. De rares études se sont intéressées au rôle possible des 
copolluants  dans les admissions à l’hôpital. Dans la plupart d’entre elles, soit dans les analyses 
de polluants multiples qui se sont attardées au SO2, au NO2, au CO ou à l’O3, le lien avec les 
PM est resté positif et statistiquement significatif. Il semblerait que les effets reliés aux PM 
soient plus évidents dans les modèles du O3 (avec lequel les PM est souvent mise en faible 
corrélation), et un peu moins dans ceux du NO2 (où la corrélation avec la PM est souvent forte).  

Seules quelques études canadiennes ont été réalisées ces dernières années, et la plupart ne 
portaient que sur une seule ville. Des liens avec les PM ont été établis, mais les associations 
étaient souvent sensibles à l’inclusion de co-polluants. Des résultats positifs et significatifs ont 
été obtenus dans le cadre d’une étude d’enfants et d’adultes plus âgés, surtout au chapitre des 
admissions à l’hôpital pour asthme et MPOC.  

Le type de relation réponse-exposition entre les PM et les admissions à l’hôpital pour des 
problèmes cardiovasculaires a fait l’objet d’un nombre limité d’études. Les résultats obtenus 
indiquent néanmoins que la corrélation suivrait un modèle linéaire ou quasi linéaire. Par ailleurs, 
aucun seuil n’a été établi, ce qui va dans le sens des conclusions des évaluations précédentes.  

14.9.2.4.3 Visites à l’urgence et autres consultations médicales 

Les données récentes sur les visites à l’urgence corroborent généralement les constats des 
études sur les admissions à l’hôpital pour des problèmes respiratoire. Un lien a effectivement 
été établi entre l’augmentation des niveaux de PM de l’air ambiant et un nombre 
significativement plus élevé de visites à l’urgence pour des raisons respiratoires, tant pour 
l’ensemble de la catégorie plus larges que pour des problèmes respiratoires spécifiques (point 
14.5.3). Comme les visites à l’urgence pour des crises d’asthme et des maladies respiratoires 
sont plus fréquentes que les hospitalisations, les données à  ce chapitre sont habituellement 
plus étoffées. Il est alors plus facile d’investiguer des maladies précises (comme l’asthme et les 
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MPOC) que des catégories plus larges (comme les « maladies respiratoires »). Les nouvelles 
études confirment les résultats des recherches antérieures, en démontrant une étroite 
corrélation entre les PM et les visites à l’urgence ou à des cliniques médicales pour des 
problèmes respiratoires précis. Le lien entre les effets des PM et les visites à l’urgence 
associées à l’asthme est le plus évident à avoir été observé, suivi par les visites associées aux 
MPOC. 

Selon les études sur les effets de la pollution sur la santé et les milieux de soins primaires (voir 
le point 14.5.3.4), le fait de mesurer l’accès au réseau de soins de santé autre que les visites à 
l’urgence apporterait des preuves additionnelles plus convaincantes de l’existence de ces 
effets. Dans les rares études de ce type, on a associé les PM aux problèmes respiratoires 
diagnostiqués pendant une visite à domicile du médecin, dans le cadre d’une consultation 
auprès d’un médecin de famille ou dans un contexte de soins primaires ambulatoires.  

Physiologiquement, les enfants risquent d’être davantage affectés par une exposition aux PM, 
puisque leurs poumons sont encore en développement, que leurs défenses immunologiques ne 
sont pas pleinement matures et qu’ils sont davantage sujets aux infections respiratoires. De 
plus, comme ils restent à l’extérieur pendant des périodes généralement plus longues et sont 
habituellement plus actifs que les adultes, les enfants peuvent être plus sensibles aux effets des 
PM de l’air ambiant. Dans les quelques études qui ont directement porté sur les enfants, les 
résultats ont révélé que les enfants avaient davantage souffert des impacts des PM que les 
adultes. Une étude a notamment révélé une association significative entre les visites des 
enfants dans des milieux de soins ambulatoires pour différentes maladies respiratoires (comme 
l’asthme ou l’infection des voies respiratoires supérieures ou inférieures) et divers éléments des 
PM (l’EC, l’OC, la PM10, la PM10–2.5, la PM2.5, les PUF). Pour les adultes, des relations positives 
et significatives n’ont été constatées qu’entre les PUF et les visites à l’urgence pour des raisons 
liées à l’asthme.  

Une seule étude publiée avant 2002 s’était intéressée aux liens entre les PM et les visites à 
l’urgence pour  maladies cardiovasculaires. Depuis, huit autres études ont relevé des 
corrélations positives et souvent significatives entre les PM et les visites à l’urgence pour des 
raisons liées aux affections cardiovasculaires, aux accidents ischémiques cérébraux, aux 
attaques d’apoplexie hémorragique, à l’insuffisance cardiaque congestive, à la dysrythmie et 
aux maladies cérébrovasculaires. Les recherches qui ont eu recours à la  stratification par 
groupes d’âge des résultats liés aux maladies cardiovasculaires ont produit des résultats 
équivoques. En effet, alors qu’on se serait attendu à observer des effets cardiovasculaires plus 
prononcés chez les sujets plus âgés; or, à ce jour, toutes les études n’ont pas 
systématiquement validé cette hypothèse. 

Comme on a utilisé différents éléments des PM (PM1, PM2.5, PM10–2.5, PM10, particules BS et les 
matières particulaires totales en suspension) dans les études portant sur les visites à l’urgence 
et autres études médicales, il est impossible de tirer des conclusions précises en ce qui 
concerne la taille des particules. On y a toutefois observé une relation cohérente entre les PM 
et les maladies respiratoires sévères, surtout l’asthme. Des recherches antérieures qui avaient 
donné à croire à l’existence de liens entre l’exposition aux PM et la consommation de 
médicaments n’ont pas été reproduites dans les études récentes. 

14.9.2.4.4 Études de panel  

Comme on l’a vu au point 14.5.5.2, les effets des PM sur la fonction respiratoire des 
asthmatiques ont fait l’objet de nombreuses études de panel; celles-ci ont révélé des rapports 
positifs et souvent statistiquement significatifs entre les concentrations ambiantes de PM10 ou 
de PM2.5 et la diminution du débit expiratoire de pointe ou du volume expiratoire maximal par 
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seconde, ou encore avec l’augmentation des symptômes respiratoires tels que la toux, les 
mucosités, les difficultés respiratoires et l’utilisation de bronchodilatateurs. Ces effets étaient 
plus prononcés chez les enfants asthmatiques, quoique les recherches se soient moins 
attardées aux adultes asthmatiques. Selon plusieurs études récentes, l’exposition personnelle 
d’enfants asthmatiques aux PM2.5 a entraîné la réduction de la fonction pulmonaire, parfois de 
façon plus importante qu’en présence de concentrations similaires de PM. Trois de ces quatre 
études ont révélé que les personnes asthmatiques qui prenaient des médicaments d’entretien 
étaient plus sujettes à une diminution de la fonction pulmonaire ou à une augmentation des 
symptômes respiratoires que celles qui n’en prenaient pas, possiblement en raison de la gravité 
de cette affection respiratoire chez ces personnes. Des liens entre les PM10 ou les PM2.5 et la 
consommation accrue de médicaments contre l’asthme ont également été observés, mais pas 
dans toutes les études. Celles qui ont porté sur les personnes non asthmatiques ont révélé que 
les effets observés sur les symptômes respiratoires étaient semblables à ceux rapportés chez 
les asthmatiques, mais que la diminution de la fonction pulmonaire n’était pas aussi constante. 
Plusieurs études suggèrent que les sujets atteints de MPOC pourraient être plus à risque de 
subir une diminution de la fonction pulmonaire causée par les PM, mais pas de consommer 
davantage de médicaments ou d’expérimenter des symptômes respiratoires. 

Les arythmies et autres variations du rythme cardiaque ont depuis peu fait l’objet d’un nombre 
croissant d’études de panel; ces études sont abordées au point 14.5.5.4. Quoiqu’il soit difficile 
de tirer des conclusions générales en raison des nombreux paramètres et des diverses 
populations qui ont été évalués dans ces études, plusieurs d’entre elles ont tout de même établi 
un lien entre les PM2.5 de l’air ambiant et les arythmies/ectopies ventriculaires ou 
supraventriculaires et les cas d’électrocardiogrammes anormaux (dépression du segment ST, 
dépression de l’amplitude de l’onde T), chez des sujets avec ou sans maladies 
cardiopulmonaires. Dans la plupart des études qui ont porté sur des personnes âgées ayant 
une affection cardiovasculaire préexistante ainsi que dans quelques études qui ont évalué 
d’autres catégories de sujets (patients atteints de MPOC, jeunes ou adultes âgés en santé), les 
diminutions de la variabilité de la fréquence cardiaque qui ont été observées (une variable 
prédictive de l’augmentation de la morbidité et de la mortalité de cause cardiovasculaire) ont été 
attribuées aux concentrations accrues de PM2.5 ou de PM10. Les études sur des groupes de 
personnes âgées souffrant ou non de maladies cardiaques ont aussi permis d’établir un lien (la 
plupart du temps positif) entre la fréquence cardiaque et les PM de l’air ambiant. La réactivité 
vasculaire, un important indicateur des risques vasculaires, a récemment retenu l’attention de 
quelques chercheurs dont les résultats ont démontré la possibilité d’un effet important des PM. 
D’autres recherches seront nécessaires, mais il semblerait que ces effets se manifestent chez 
les personnes souffrant de diabète de type 2 (mais pas de type 1) ou ayant une prédisposition 
aux effets cardiovasculaires. En contrepartie, certaines études de panel n’ont pas démontré de 
liens cohérents entre les PM de l’air ambiant et la pression artérielle de sujets atteints de 
diverses maladies cardiopulmonaires. 

De plus en plus d’études de panel prouvent que les PM influent sur les niveaux de certains 
biomarqueurs (voir le point 14.5.5.3), surtout ceux en lien avec l’inflammation ou la coagulabilité 
du sang. La littérature récente fait état d’un rapport consistant  entre le monoxyde d’azote 
exhalé fractionné (FeNO), un marqueur de l’inflammation des voies respiratoires, et l’exposition 
de sujets asthmatiques à la pollution atmosphérique particulaire. Les augmentations de FeNO 
causées par l’exposition aux PM chez les enfants asthmatiques (le groupe le plus souvent 
étudié), surviennent très tôt et sont plus prononcées que celles observées chez les adultes, y 
compris ceux atteints de MPOC, d’asthme ou des deux. Les recherches récentes réalisées 
auprès de divers groupes continuent de démontrer une association entre  les augmentations 
significatives observées dans les niveaux de protéine C réactive (CRP), un marqueur 
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d’inflammation d’infection et de lésion des tissus associé à des risques accrus d’événements 
coronariens et l’exposition aux PM (plus souvent aux PM2.5). On parle notamment des jeunes 
hommes en santé, des personnes âgées en santé et des personnes âgées souffrant de diabète, 
d’obésité ou d’hypertension. Dans une récente étude européenne menée auprès de sujets plus 
âgés atteints de coronaropathie, des changements attribuables aux PM ont été observés pour 
plusieurs biomarqueurs ayant un lien avec les événements coronaires, notamment des 
augmentations des niveaux de CRP (inflammation), des prothrombines (cascade de la 
coagulation) et du facteur Willebrand (adhésion des plaquettes). Ces résultats font suite à des 
recherches antérieures où l’on supposait que les PM contribuaient à l’augmentation de la CRP, 
des niveaux de fibrinogénémie et de la viscosité du sang. Ils renforcent également quelque peu 
l’hypothèse des études épidémiologiques de populations à l’effet que les PM aient des effets 
cardiaques. 

La plupart des études de panel ne se sont pas attardées au rôle des polluants co-occurrents. 
Toutefois, dans les quelques études qui s’en sont préoccupées, les liens entre la fonction 
pulmonaire et les symptômes de l’asthme étaient toujours présents  après ajustement pour tenir 
compte des autres polluants. 

Quelques études de panel ont examiné séparément les composantes ambiantes et non 
ambiantes de l’exposition personnelle aux PM. On a constaté une corrélation entre les PM de 
l’air ambiant et les effets sur la santé (sur la fonction pulmonaire, la pression artérielle, la 
fréquence cardiaque, la tachycardie ectopique supraventriculaire et le monoxyde d’azote 
expiré); cependant,  ni les PM totales, ni les PM ne provenant pas de l’air ambiant n’ont été 
reliées à ces effets. Ces études attestent donc la pertinence d’utiliser des concentrations 
ambiantes de PM pour estimer les expositions aux PM. Elles confirment aussi l’utilité de séparer 
l’exposition personnelle en composantes ambiantes et non ambiante. Enfin, elles démontrent 
que les expositions aux PM ne provenant pas de l’air ambiant n’agissent pas comme facteur de 
confusion au niveau du  lien entre les PM de l’air ambiant et les effets sur la santé qui y sont 
associés. 

14.9.2.4.5 Mortalité causée par une exposition chronique  

À quelques exceptions près, l’examen des récentes études chroniques sur la mortalité a révélé 
une corrélation constante entre l’exposition chronique à diverses composantes de particules 
polluantes et la mortalité totale, celle associée à des causes cardiopulmonaires ou 
cardiovasculaires et celle reliée au cancer du poumon. Les nouvelles recherches 
épidémiologiques renforcent  de façon significative la preuve du rapport entre l’exposition à long 
terme aux PM et la mortalité. Ces résultats sont tirés de réévaluations des analyses ou 
d’analyses plus poussées réalisées sur des cohortes existantes ainsi que de nouvelles séries 
de données. Ces réanalyses ont confirmé les résultats obtenus à l’origine auprès des cohortes 
de l’étude de Harvard menée sur six villes et de l’étude de la société américaine du cancer 
(ACS), en plus de fournir d’autres résultats importants, puisqu’on avait alors accès à de 
nouvelles données et méthodes d’analyse. L’analyse des données à partir de nouveaux 
modèles révèle des estimations de risque pour les PM fines et le sulfate similaires ou plus 
élevées que ceux rapportés précédemment. Une des données les plus importantes de ces 
analyses est le lien prédominant entre la mortalité et la fraction fine des PM, les grosses 
particules et les polluants gazeux n’ayant que peu d’effets sur la mortalité. Une analyse de la 
section portant sur Los Angeles (CA) dans l’étude de l’ACS a examiné plus en détail les PM de 
l’air ambiant, ce qui a permis d’augmenter significativement les estimations de risque, 
probablement en raison de la meilleure classification de l’exposition des sujets. Cette étude a 
conclu que les risques de mortalité associée à la cardiopathie ischémique étaient plus élevés 
que pour la mortalité associée à des causes cardiopulmonaires ou pour la mortalité toutes 
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causes confondues. Les données des analyses originales suggéraient un lien entre la mortalité 
associée au cancer du poumon et l’exposition à les PM2.5 et au sulfate. Une nouvelle analyse a 
confirmé ces résultats, qui se sont aussi avérés robustes face aux spécifications du modèle et 
aux ajustements pour plusieurs covariables pouvant représenter des facteurs de confusion (p. 
ex., l’usage du tabac, l’alimentation, l’emploi). Les données sur une cohorte californienne sur la 
prévention du cancer ont été analysées afin de déterminer la présence de liens entre le cancer 
et la pollution atmosphérique. Bien que l’on ait constaté une diminution des risques dans les 
dernières années de l’étude, le risque global engendré par les PM demeurait significatif. Par 
ailleurs, l’incertitude liée à la classification des expositions limite l’interprétation de l’étude. Une 
cohorte de vétérans a aussi été analysée pour déterminer la présence de liens avec la pollution 
atmosphérique. Des risques globaux et significatifs ont été démontrés, mais on a établi un lien 
encore plus étroit avec l’exposition à la pollution routière. 

Deux petites études canadiennes sur la mortalité attribuable à l’exposition chronique aux PM 
ont été réalisées à Hamilton (Ontario). Bien qu’elles aient été limitées par la taille de leurs 
populations, ces études ont tenté d’améliorer les estimations relatives à l’exposition et de 
caractériser les aspects socioéconomiques du risque. Les estimations des risques associées 
aux PM se sont avérées positives et significatives dans les deux études, et plus importantes 
que celles définies dans d’autres recherches. Les facteurs socioéconomiques ont grandement 
influé sur les liens observés dans une des études, révélant des risques de mortalité 
significativement plus élevés dans les strates de population les moins favorisées. Ces résultats 
ont aussi été observés dans d’autres recherches, mais la base de données n’est pas 
suffisamment étoffée pour que l’on puisse tirer des conclusions fermes à cet égard. 

Un grand nombre de cohortes européennes ont aussi été analysées afin d’examiner les 
associations possibles  entre l’exposition chronique aux PM et la mortalité prématurée. On a 
ainsi rapporté des associations avec la mortalité toutes causes confondues, associations qui se 
sont intensifiées et qui sont devenus beaucoup plus significatives pour la mortalité associée à 
des causes cardiopulmonaires. Incidemment,  les risques se sont avérés encore plus élevés 
dans le cas de la cardiopathie ischémique et de la coronaropathie. 

De façon générale, des liens évidents et cohérents ont été observés entre la mortalité 
prématurée et les indicateurs d’exposition chronique aux PM. Bien que la plupart des études 
aient plutôt établi une corrélation avec la mortalité toutes causes confondues et celle associée à 
des causes cardiopulmonaires, les recherches qui ont examiné de façon plus précise les types 
de mortalité ont rapporté des risques plus élevés pour certaines maladies cardiovasculaires 
telles que la cardiopathie ischémique. De plus, les concentrations ambiantes de PM  utilisées 
dans les études qui révélaient des associations statistiquement significatives étaient 
comparables à celles rencontrées au Canada. Par ailleurs, la mortalité associée à des causes 
respiratoires (à l’exception du cancer du poumon) n’a pas souvent été examinée de façon 
distincte. Ainsi, à la lumière de la littérature revue dans la présente évaluation, même s’ils sont 
positifs et significatifs, les quelques résultats obtenus demeurent insuffisants pour pouvoir tirer 
des conclusions à ce chapitre. 

14.9.2.4.6 Morbidité causée par une exposition chronique 

D’après de récentes études portant sur la morbidité chronique attribuable à l’exposition aux PM, 
les polluants atmosphériques particulaires auraient des effets nocifs sur les systèmes 
cardiovasculaire et respiratoire. En effet, à une exception près, toutes les études réalisées en 
Amérique du Nord et en Europe ont révélé une corrélation entre la PM fine et les effets nocifs 
sur les systèmes cardiovasculaire et respiratoire, la plupart des résultats étant même 
statistiquement significatifs. 
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Les études dans lesquelles on a établi des liens entre l’exposition aux PM et la morbidité 
chronique ont été réalisées à l’aide de différentes méthodes. Les cohortes ont été soumises à 
des analyses transversales, prospectives ou rétrospectives. Par ailleurs, ici encore, les 
concentrations PM utilisées dans les études qui ont révélé des associations significatives  
étaient comparables à celles observées au Canada.  

Les conclusions  des études antérieures soutenaient l’hypothèse de l’existence d’un lien entre 
les PM fines, les maladies respiratoires chroniques et la fonction pulmonaire. Les études plus 
récentes sont venues corroborer ces constatations et apportent un éclairage particulier sur 
l’association entre les PM et la santé respiratoire chez les enfants. Ainsi, des observations de la 
California Children’s Health Study confirment l’association entre l’exposition chronique aux 
PM2.5  et une diminution de l’accroissement de la fonction pulmonaire. Bien qu’elle implique 
plusieurs polluants (incluant les PM), il a été démontré que la diminution de la fonction 
pulmonaire se poursuivait à l’âge adulte et entraînait des effets à long terme. L’étude a aussi 
révélé que les enfants qui vivaient dans une région où la pollution est élevée et qui 
déménageaient avant la fin de leur adolescence dans une région où la pollution était plus faible 
pouvaient constater un accroissement de la fonction pulmonaire. Par ailleurs, la diminution de la 
fonction pulmonaire semblait liée à une exposition à long terme aux PM, même si la seule étude 
révélant ce lien démontre des rapports semblables plusieurs autres polluants. Une corrélation 
positive et significative a été observée entre la bronchite infantile et la PM dans toutes les 
études portant sur cette maladie;  de plus, lorsque d’autres constituants des PM étaient 
examinés de façon distincte, les PM restaient un bon indicateur de ces effets. Il s’est toutefois 
avéré que l’exposition à l’EC et à au trafic routier étaient aussi bons, sinon meilleurs indicateurs 
de risques. La California Children’s Health Study a aussi révélé  des indices évidents d’une 
synergie entre les PM et les endotoxines (caractéristique de la présence d’animaux de 
compagnie) pour  la prévalence de cas de bronchite. Outre la bronchite, de nombreuses autres 
études se sont intéressées au lien entre l’exposition chronique aux PM et plusieurs symptômes 
respiratoires. Une relation significative a été établie entre les PM2.5 et les inconforts ressentis au 
niveau des oreilles, du nez et de la gorge; une association encore plus marquée a été rapportée 
avec les otites moyennes, une maladie infantile courante. Les cas d’allergies et de respiration 
sifflante ont également été significativement associés à l’exposition aux PM, bien que ce lien 
soit apparu plus évident avec l’exposition à l’EC et au trafic routier qu’avec les PM.  

Les adultes ont également fait l’objet d’études, mais moins fréquemment que les enfants. Les 
patients atteints de MPOC semblent subir une diminution de la fonction pulmonaire lors 
d’exposition aux PM, mais aucune augmentation des symptômes respiratoires n’a été 
rapportée. Chez les adultes en santé, les associations rapportées  étaient reliées de façon 
significative à d’autres polluants ou étaient inexistantes. 

De plus en plus attention est accordée  aux effets nocifs des PM sur le système 
cardiovasculaire. Une étude a observé un lien entre la PM fine et l’épaisseur médiane intime de 
la carotide (CIMT), une mesure quantitative reconnue de l’athérosclérose. Il s’agit là d’une des 
plus importantes constatations récemment tirées. Cette étude a démontré qu’une exposition 
chronique  aux PM2.5 avait des effets nocifs sur l’appareil cardiovasculaire. Elle a aussi révélé 
l’existence d’un lien subclinique plus sérieux avec la morbidité et de mortalité dont on a déjà fait 
état.  

Enfin, les effets nocifs sur la reproduction suscitent également de plus en plus l’intérêt des 
chercheurs. À ce chapitre, des indices laissent entrevoir un lien entre la pollution atmosphérique 
et la réduction de la croissance fœtale, le faible poids des bébés à la naissance et, dans 
quelques cas, la mortalité infantile. Ces résultats pourraient s’avérer d’une très grande 
importance, mais d’autres recherches s’imposent, compte tenu qu’il existe des indications de la 
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présence d’un seuil, que des corrélations avec plusieurs autres polluants ont été signalées et 
que les enjeux liés au statut socioéconomique doivent être investigués de façon plus 
approfondie.  

 

14.9.3 Force de la preuve pour diverses catégories d’effets 

14.9.3.1 Introduction et critères de causalité 

Les études épidémiologiques sur la pollution atmosphérique ont produit des preuves 
convaincantes des effets nocifs des PM sur la santé puisqu’elles se sont intéressées aux effets 
dans la population générale (y compris chez les groupes vulnérables) dans un contexte « réel ». 
Ces études évaluent également des effets plus sérieux ou impliquent un très grand nombre de 
personnes. Ces études ont été utilisées pour établir les liens causaux par le passé, même s’il 
s’agit d’études d’observation et non expérimentales, et même si les données d’expositions et 
les effets portaient la plupart du temps sur les populations et non sur les individus. Néanmoins, 
l’analyse de l’exposition a révélé une corrélation élevée entre la moyenne quotidienne de 
l’exposition personnelle aux PM  et la concentration de PM mesurée dans l’air ambiant; il s’agit 
là d’une observation importante pour les études chronologiques où un lien a été établi entre les 
concentrations ambiantes moyennes et le nombre de cas d’effets indésirables rapportés dans la 
population. 

La pertinence des études toxicologiques et des études d’exposition contrôlée chez les humains 
était jusqu’à tout récemment limitée pour diverses raisons. Par exemple, l’utilisation de 
particules artificielles ne fournissait pas de renseignements exhaustifs sur la toxicité des 
particules de l’air ambiant; ces dernières s’avèrent hétérogènes, elles présentent une surface 
complexe  et possèdent une composition chimique active. Or, il existe maintenant des 
concentrateurs de particules capables de reproduire en laboratoire l’atmosphère extérieure, ce 
qui rendant plus pertinentes les données des études toxicologiques réalisées auprès d’animaux 
et chez l’humain. Des questions pratiques et éthiques continuent toutefois de limiter les 
scénarios pouvant être examinés. Les études de panel, qui comprennent notamment l’analyse 
des réponses d’un petit groupe de personnes réalisant des activités relativement normales, ont 
quant à elles fourni une abondance de preuves de la façon dont les humains réagissent 
lorsqu’ils sont exposés aux PM de l’air ambiant. 

Pour évaluer la force de la causalité entre les effets sur la santé et les PM2.5, il est nécessaire 
d’examiner plusieurs sources de résultats et d’évaluer les données recueillies à l’aide de 
critères prédéfinis. Dans cette section, la démonstration des divers effets nocifs sur la santé est 
réévaluée de façon intégrée en faisant rapport des conclusions issues d’études 
épidémiologiques, d’études d’exposition contrôlée chez les humains et d’études toxicologiques 
chez les animaux. Toutes ces données sont ensuite évaluées afin de déterminer les différents 
types d’effets nocifs, à la lumière de considérations traditionnellement utilisées pour déterminer 
si les liens observés sont causaux.  

Ces considérations sont les suivantes :  

 la force des associations, y compris l’ampleur et la précision des estimations de risques et de 
leur signification statistique;  

 la robustesse des associations par rapport aux spécifications des modèles et aux 
ajustements pour les variables de confusion telles que les conditions météorologiques, les 
tendances temporelles et les co-polluants;  
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 la constance des liens établis dans diverses études aux approches variées, réalisées par 
des chercheurs différents, à des endroits et à des périodes distinctes;  

 la plausibilité biologique des liens établis à la lumière de ce que l’on sait sur l’exposition aux 
PM et à leur dosimétrie, sur les types d’effets observés et sur les mécanismes d’action 
associés;  

 la cohérence du lien entre l’exposition aux PM et les résultats d’études toxicologiques 
réalisées sur des animaux, ceux d’études d’exposition contrôlée chez les humains et ceux 
provenant de divers types d’études épidémiologiques.  

Ces considérations sont ensuite utilisées pour vérifier si les données permettent d’établir 
l’existence d’un lien causal assuré, probable ou possible entre les PM et un effet ou une série 
d’effets sur la santé, ou encore si elles confirment l’absence d’un tel lien. 

La preuve attestant que des sous-groupes précis de la population générale sont plus sujets aux 
effets sur la santé, soit parce qu’ils sont davantage exposés aux PM ou qu’ils y sont plus 
sensibles, est également abordée dans cette sous-section. La forme de la courbe 
concentration-réponse entre la PM et les effets sur la santé est traitée au point 14.9.4. Ces deux 
derniers éléments ont des conséquences sur la force de la preuve et sur l’importance des effets 
de la PM sur la santé publique. 

14.9.3.2 Morbidité et mortalité respiratoires associées à une exposition aiguë 

14.9.3.2.1 Fonction pulmonaire 

La preuve la plus évidente des effets des PM sur la fonction pulmonaire provient des études 
épidémiologiques qui ont examiné le lien entre les paramètres pulmonaires et les niveaux de 
PM dans des groupes d’individus réalisant des activités normales. De telles études ont été 
menées auprès de différents groupes, mais surtout auprès de groupes d’enfants asthmatiques. 
Des recherches additionnelles sur les adultes plus âgés atteints de MPOC ont été réalisées par 
la suite. Chez les enfants asthmatiques, les mesures des PM ambiantes (composées 
principalement de PM10 et de PM2.5) ont pour la plupart révélé des rapports concluants. Les 
études qui ont eu recours à des mesures d’exposition personnelle plutôt qu’à des données 
d’instruments de mesure fixes ont révélé des effets nettement plus élevés. Des effets plus 
prononcés ont aussi été observés chez les enfants dont l’asthme avait été qualifié de plus grave 
(habituellement selon la médication prise). Certaines études ont également révélé que la 
présence d’une infection préalable des voies respiratoires supérieures rendait les sujets plus 
vulnérables aux effets des PM sur la fonction pulmonaire. Dans les quelques analyses portant 
sur plusieurs polluants, le lien entre les PM et les effets nocifs sur la fonction pulmonaire est 
demeuré hautement significatif, même s’il était parfois plus prononcé pour d’autres polluants 
(notamment l’ozone et le NO2). Chez les adultes plus âgés atteints de MPOC, on a rapporté des 
effets nocifs sur la fonction pulmonaire; ces effets semblaient toutefois moindres que ceux 
observés chez les enfants asthmatiques. La fonction pulmonaire des enfants et celle des 
adultes ne souffrant pas d’asthme a aussi démontré une certaine réactivité aux PM, mais très 
peu d’études s’y sont attardées et les réactions observées se sont avérées variables. Certaines 
études d’exposition contrôlée aux PAC chez les humains corroborent les résultats rapportés ci-
dessus, mais le nombre de ces études est limité, les niveaux d’exposition sont relativement 
élevés et les résultats obtenus demeurent variables. Les études menées auprès d’animaux de 
laboratoire ont quant à elles révélé certains effets attribuables aux PM, dont une diminution de 
la fonction pulmonaire,  un dysfonctionnement des mécanismes de clairance ainsi qu’une 
hyperactivité des voies respiratoires.  
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14.9.3.2.2 Symptômes respiratoires 

À l’instar de la fonction pulmonaire, la preuve la plus évidente des effets des PM sur les 
symptômes respiratoires provient des études de panel. Ces- dernières se sont surtout 
concentrées sur les enfants, particulièrement ceux souffrant d’asthme, mais certaines 
recherches ont porté sur les adultes atteints de MPOC et quelques-unes se sont intéressées 
aux adultes souffrant d’autres maladies chroniques. Chez les enfants asthmatiques, un rapport 
positif et significatif a été établi entre des symptômes respiratoires tels que la toux, le serrement 
de poitrine, la rhinite, l’essoufflement et certains symptômes généraux de l’asthme et 
l’exposition aux PM. Comme dans le cas des études sur la fonction pulmonaire, les études qui 
ont eu recours aux données d’exposition personnelle ont habituellement révélé des effets plus 
marqués que celles utilisant les données provenant de station de mesures de l’air ambiant. Les 
enfants dont l’asthme était jugé plus sérieux sont aussi apparus plus sensibles aux PM, mais 
certains indices laissent croire qu’une médication régulière pourrait prévenir ou réduire leurs 
symptômes. Les enfants en santé qui ont été retenus dans quelques études ont, eux aussi, 
présenté des symptômes respiratoires semblables une fois exposés aux PM. Les adultes 
atteints de MPOC n’ont pas connu d’augmentation dans la fréquence de leurs symptômes 
respiratoires, mais leur exposition aux PM a réduit leur fonction pulmonaire. Dans les quelques 
études qui se sont intéressées aux adultes en santé, les symptômes respiratoires observés 
n’étaient vraisemblablement pas liés à l’exposition aux PM. Certaines études se sont par 
ailleurs attardées aux effets des PM sur la fonction respiratoire d’adultes ayant des 
cardiopathies diagnostiquées. On y a observé une aggravation significative des symptômes 
respiratoires (toux, essoufflement) parallèlement à l’augmentation de l’exposition aux PM. 
Seules quelques recherches ont comporté des analyses portant sur plusieurs polluants, dont les 
résultats réitéraient généralement les liens avec les PM. Toutefois, des liens parfois plus 
marqués ont été constatés entre les effets sur la fonction respiratoire et d’autres polluants (le 
CO et l’ozone).  

14.9.3.2.3 Lésions et inflammation pulmonaires 

Une base de données complexe et importante a été créée relativement aux lésions et 
inflammations pulmonaires attribuables à l’exposition aux PM. En ce qui touche les impacts sur 
les humains, les résultats préliminaires proviennent principalement d’études de panel, dont un 
grand nombre a servi à évaluer les symptômes respiratoires. En ce qui concerne les 
mécanismes inflammatoires, les effets les plus courants ont été observés dans des études qui 
se sont penchées sur les mesures du FeNO, un important marqueur de l’inflammation 
pulmonaire. De façon générale, on a constaté des associations entre la concentration de 
plusieurs composantes des PM (dont la PM2.5) et l’inflammation des voies respiratoires. Ces 
associations ont été observées aussi bien avec des mesures de PM personnelles, de PM 
ambiantes ou de PM provenant de stations de surveillance centrales; les valeurs ont été mises 
en corrélation avec des données sur d’autres polluants, notamment certains types de NOx. Par 
ailleurs, ces associations ont été rapportées chez les adultes et les enfants asthmatiques, les 
effets se manifestant toutefois plus rapidement chez les enfants. Quelques rares études 
d’exposition contrôlée chez les humains ont aussi permis de constater des effets causés par les 
PM. On y a observé de légères inflammations pulmonaire et nasale provoquées par des PAC, 
mais ces résultats sont quelque peu incohérents. Cette situation peut s’expliquer par les types 
de particules utilisés, puisque les études toxicologiques chez les animaux portant sur les 
biomarqueurs inflammatoires semblent indiquer que les effets sont davantage liés aux PM 
complexe issues de la combustion ou à des particules contenant davantage de métal. 

Le nombre d’études toxicologiques portant sur des animaux et des lignées cellulaires a explosé 
ces dernières années et confirme que la réaction pulmonaire aux PM se produit à partir de 
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plusieurs voies métaboliques complexes. Les études antérieures soutenaient que les PM 
déclenchaient des réactions inflammatoires comme le démontre l’afflux de neutrophiles sur les 
surfaces respiratoires. En plus de confirmer cet état de fait, les études plus récentes révèlent 
que ces réactions peuvent survenir aussi bien sur des poumons en santé que sur des poumons 
malades. Il semblerait aussi que les PM soient responsables de plus d’un type d’inflammation et 
que certains de leurs constituants (p. ex., les métaux, le carbone organique, le carbone 
élémentaire, les indicateurs de la surface) y joueraient un rôle. Par ailleurs, certains résultats 
fournissent des indices d’altération des défenses immunologiques, notamment une réduction de 
la clairance ciliaire, qui augmente alors la charge bactérienne pulmonaire. Des variations selon 
les jours, les saisons et les sources de PM ont aussi été observées, mais ces variations 
pourraient découler de la variation des leurs constituants des PM. La lésion tissulaire (mesurée 
par la fibrose, la dysfonction épithéliale, l’infiltration de protéines et d’autres paramètres) est 
également initiée par différents types et constituants des PM, solubles ou non. Les recherches 
portant sur des lignées cellulaires ont aussi permis de constater des variations de la toxicité des 
PM et de l’inflammation selon le milieu. Bien que la plupart des données révèlent la toxicité des 
fractions particulaires solubles (comme les métaux de surface), il semblerait que les fractions 
insolubles puissent également déclencher différentes séries de réactions. Enfin, il a été 
démontré que divers  types de PM induisaient un stress oxydatif qui engendrait à son tour de 
l’inflammation et des dommages cellulaires. Un traitement préalable aux antioxydants permettait 
de réduire ou de neutraliser ces effets, et tout indique que le stress oxydatif pourrait constituer 
un important mécanisme expliquant de tels effets. 

14.9.3.2.4 Visites à l’urgence et autres consultations médicales 

Depuis la dernière évaluation canadienne sur les PM, une multitude d’études se sont penchées 
sur le lien entre l’exposition aux PM et les visites à l’urgence ou autres consultations médicales. 
Ces études récentes se sont fondées sur les résultats antérieurs touchant les visites à l’urgence 
associées à une exposition aux  PM et ont ajouté de nouvelles données sur les visites chez le 
médecin et les autres consultations médicales. Pour les cas respiratoires généraux, presque 
toutes les études ont établi un lien positif et souvent statistiquement significatif entre les niveaux 
de PM et un nombre accru des visites à l’urgence. En ce qui touche l’asthme,  toutes les études 
ont constaté un lien positif et significatif entre les PM et les visites à l’urgence aussi bien chez 
les enfants que chez les adultes. Chez les enfants, surtout ceux de moins de cinq ans, d’autres 
corrélations ont été mises en évidence dans le cas des infections des voies respiratoires 
(supérieures et inférieures) et de la pneumonie. Chez les adultes plus âgés, les visites pour des 
causes associées aux MPOC étaient parfois reliées aux niveaux de PM, quoique ce lien n’ait 
pas été constant. Quelques études ont examiné plusieurs polluants à la fois, mais les résultats 
limités ont révélé des effets variables. Un petit nombre d’études se sont attardées à la saison à 
laquelle se produisaient les effets; elles ont révélé que ces effets  peuvent survenir à n’importe 
quel moment de l’année, mais qu’ils peuvent être plus marqués durant les périodes plus froides. 
On a aussi constaté des liens particuliers entre les visites à l’urgence et la combustion de 
biomasse dans les villes et les incendies de forêt, mais les études qui ont abordé ce sujet 
étaient peu nombreuses. Par ailleurs, il semblerait que les risques soient significativement plus 
élevés après une période de décalage accru, mais, encore une fois, très peu d’études se sont 
intéressées à cet aspect. Finalement, un petit nombre d’études récentes ont été réalisées au 
Canada; cependant, la plupart des études menées ailleurs dans le monde ont impliqué des 
concentrations ambiantes de PM similaires à celles retrouvées au pays. 

14.9.3.2.5 Admissions à l’hôpital 

Tout comme les visites à l’urgence, beaucoup d’études (souvent réalisées au Canada) se sont 
penchées sur le lien entre l’exposition aux PM et les admissions à l’hôpital. Les recherches 
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antérieures avaient attribué le nombre généralement plus élevé des admissions à l’hôpital par 
les niveaux de PM dans l’air ambiant, avec des risques accrus dans les cas d’asthme et de 
MPOC. Les nouvelles études ont confirmé ces résultats et ont révélé des liens significatifs entre 
les admissions à l’hôpital associées à des causes respiratoires et les niveaux de PM ainsi que 
des risques amplifiés pour certaines maladies précises. Les cas de MPOC ont été les plus 
examinés, mais des associations semblables ont été observées pour les cas de pneumonie, 
d’infection des voies respiratoires supérieures et inférieures et de bronchite. Tous les groupes 
d’âge pouvaient subir les effets de la PM, y compris les enfants, quoique les sujets de plus de 
65 ans soient apparus plus vulnérables. Comme pour les visites à l’urgence, on a constaté que 
certains copolluants  atténuaient les effets des PM, mais que l’association observée demeurait 
significative dans la plupart des cas. Les PM10 pouvaient parfois occasionner des effets 
semblables à ceux des PM2.5; cependant, dans les études où l’on comparait directement ces 
deux types de polluants, la fraction fine des PM semblait avoir des effets plus importants. Les 
effets étaient observés tout au long de l’année, mais s’avéraient légèrement plus importants 
durant la saison estivale, une augmentation qui pourrait cependant être atténuée  par la prise 
en compte de l’utilisation d’appareils de climatisation.  

14.9.3.2.6 Mortalité prématurée 

La mortalité associée aux PM fait l’objet d’études depuis de nombreuses années. Des données 
touchant les études multi-villes (plus pertinentes que celles ne portant que sur une seule ville), 
les groupes d’effets nocifs (pour des causes respiratoires, cardiovasculaires ou toutes causes 
confondues) et certaines conséquences précises comme la pneumonie se sont récemment 
ajoutées à la littérature existante. Ces nouvelles études ont révélé des rapports significatifs 
entre les effets sur la mortalité et l’exposition aiguë aux PM. Les études sur la mortalité 
cardiorespiratoire combinées ont démontré qu’une exposition aux PM en augmentait les risques 
relatifs comparativement aux études sur la mortalité toutes causes confondues. Les risques de 
décès pour des causes respiratoires seraient toutefois élevés par rapport à l’ensemble des 
causes cardiorespiratoires; les évidences sont par ailleurs limitées pour accorder un rôle 
particulier à  la pneumonie dans la survenue des décès. Des données additionnelles indiquent 
en outre, que les personnes atteintes de MPOC pourraient être plus sujettes à la mortalité 
cardiovasculaire prématurée. Les personnes âgées sembleraient être les sujets les plus 
vulnérables, mais les plus jeunes demeurent aussi à risque. L’inclusion de copolluants 
(principalement de NO2) atténuait les liens entre les PM et la mortalité dans de nombreuses 
études, quoique ces liens soient le plus souvent demeurés significatifs. La majorité des études 
s’est servie de mesures ambiantes des PM10, mais des associations ont aussi été observées 
avec d’autres mesures. La saison ne semble pas avoir eu d’incidence sur la corrélation entre la 
mortalité et les niveaux de PM, les résultats étant sensiblement les mêmes dans les analyses 
menées sur une année complète et dans les quelques analyses ne portant que sur une seule 
saison. Même si les études récentes laissent croire que les facteurs socioéconomiques 
pourraient avoir un rôle à jouer dans les liens observés, les données s’avèrent encore 
insuffisantes pour que l’on puisse en tirer des conclusions.  

14.9.3.2.7 Effets de l’exposition aiguë sur la fonction respiratoire – conclusions 

Les études de panel dans le cadre desquelles les sujets réalisaient des activités normales dans 
des conditions ambiantes ont démontré que les niveaux actuels de PM2.5 (et d’autres fractions 
de PM) entraînent divers effets néfastes tels que la réduction de la fonction pulmonaire, 
l’aggravation des symptômes respiratoires et l’inflammation pulmonaire. Bien que les enfants 
asthmatiques et les adultes atteints de MPOC semblent être les plus vulnérables à ces effets, 
certaines données attestent que les PM augmenteraient aussi les risques chez les enfants et 
les adultes en santé. Chez les enfants asthmatiques, la condition sous-jacente pourrait avoir 
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une incidence sur les effets observés, les cas d’asthme plus sévères rendant les sujets encore 
plus vulnérables aux effets des PM; il semble toutefois que des interactions complexes 
surviennent lors de la prise de médicaments par les asthmatiques. Par ailleurs, les cas 
d’infections des voies respiratoires et de pneumonie augmentent la vulnérabilité des sujets 
exposés aux PM. Dans ces études, on a observé que l’inclusion des copolluants atténuait 
fréquemment  les effets des PM, sans toutefois les éliminer. Les études d’exposition contrôlée 
chez les humains confirment aussi la vulnérabilité accrue des asthmatiques, mais les résultats 
disponibles à ce sujet sont actuellement limités. Les études toxicologiques animales démontrent 
aussi que les PM ont des effets sur la fonction pulmonaire, comme cela a été observé dans les 
études de panel; la contribution majeure de ces recherches concerne toutefois surtout leurs 
observations relativement aux lésions et à l’inflammation pulmonaires. Ces recherches révèlent 
que l’exposition aux PM stimule une multitude de voies biochimiques, ce qui occasionne une 
inflammation pulmonaire, des lésions tissulaires et une immunomodulation. Certains résultats 
démontrent également une variabilité significative de la réponse à l’exposition à des particules 
recueillies à des moments et endroits différents; ce dernier résultat pourrait éventuellement 
expliquer l’hétérogénéité des résultats observés dans certaines études menées auprès 
d’humains. Le stress oxydatif associé à ces particules semble être un mécanisme sous-jacent 
pour bon nombre des effets rapportés. 

De façon générale, les PM occasionnent de nombreux effets sur la fonction respiratoire des 
humains, effets dont les mécanismes ont été expliqués dans les études de toxicologie. 
L’augmentation du nombre d’activités médicales (notamment les consultations auprès d’un 
médecin de famille, les visites à l’urgence et les admissions à l’hôpital) constitue une preuve de 
ces effets, surtout si l’on prend en compte la convergence des effets chez les enfants 
asthmatiques et les personnes atteintes de MPOC et l’infection des voies respiratoires comme 
étant un facteur aggravant. En conséquence, considérant  l’ensemble des données de plusieurs 
recherches qui démontrent la force et la robustesse des associations, de même que la 
constance, la plausibilité biologique et la cohérence des liens, on peut affirmer qu’il existe des 
motifs suffisant pour conclure à l’existence d’un lien causal entre la morbidité respiratoire et 
l’exposition aiguë aux PM2.5 qui entraîne une augmentation du nombre de visites à l’urgence et 
des admissions à l’hôpital pour des symptômes respiratoires.  

Les mécanismes qui semblent sous-tendre la morbidité causée par une exposition aiguë aux 
PM s’appliquent aussi à la mortalité. Les PM semblent en effet accroître la mortalité 
cardiorespiratoire et la mortalité toutes causes confondues, mais les sujets atteints d’infections 
des voies respiratoires sont apparus particulièrement vulnérables dans les études de mortalité. 
Ces données concordent avec la progression de l’inflammation, des lésions cellulaires et des 
mécanismes biochimiques observée lors d’exposition aiguë aux PM, de même qu’avec les 
causes de morbidité décrites plus haut. Considérant  la force et à la robustesse des 
associations, ainsi que la constance,  la plausibilité biologique et la cohérence des liens, on 
peut conclure qu’il existe un lien causal entre l’exposition aiguë aux PM2.5 et la mortalité 
respiratoire. 

14.9.3.3 Morbidité et mortalité respiratoires associées à une exposition chronique 

Les anciennes recherches ont démontré qu’il était possible d’établir des liens significatifs entre 
l’exposition chronique aux PM2.5  et les effets nocifs observés sur la fonction respiratoire, surtout 
chez les enfants. Parmi ces effets, mentionnons la prévalence accrue des cas de bronchite 
chronique ainsi que la diminution de la fonction pulmonaire.  Des recherches plus récentes 
corroborent  ces conclusions qui révèlent une augmentation des symptômes de la bronchite 
chez les asthmatiques à des niveaux plus élevés de PM2.5, mais aussi de NO2 et d’ozone. Bien 
que certains de ces liens soient restés positifs et significatifs dans les modèles incluant 
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plusieurs polluants, ils se sont avérés moins importants dans d’autres. Il semblerait que 
l’exposition chronique aux PM réduise la fonction pulmonaire, mais comme c’était le cas pour 
les symptômes mentionnés plus haut, des rapports similaires ont aussi été établis avec d’autres 
polluants tels que le NO2 et les aérosols acides. D’autres symptômes respiratoires (p. ex., les 
otites moyennes, les inconforts ressentis au niveau des oreilles, du nez et de la gorge, la 
respiration sifflante) ont été attribués à une exposition prolongée aux PM, quoique les données 
à ce sujet ne soient pas très étoffées. Dans bien des cas, l’inclusion de copolluants gazeux 
n’avait pas d’incidence sur les effets associés aux PM2.5 , mais les risques étaient parfois plus 
élevés en présence de marqueurs d’exposition à la circulation automobile. On a également pu 
observer certains effets de l’exposition chronique chez les animaux de laboratoire, notamment 
des symptômes d’hyperplasie et de fibrose; de tels effets sont toutefois apparus à des 
concentrations élevées de PM. Dans ce contexte, bien que les données disponibles démontrent 
une certaine cohérence et une plausibilité biologique des associations, on ne peut que 
suggérer l’existence d’un lien causal entre l’exposition chronique aux PM et la morbidité 
respiratoire, en raison du rôle possible d’autres polluants et du nombre relativement faible des 
études recensées.  

Diverses études, dont plusieurs de très grande qualité, se sont concentrées sur les liens entre 
la mortalité prématurée et l’exposition chronique aux PM. Bon nombre de données font état de 
rapports significatifs entre les PM et la mortalité associée à des causes cardiopulmonaires, mais 
rares sont celles qui ont porté précisément sur la mortalité de cause respiratoire. Des liens ont 
été constatés dans les quelques études mais ils ne sont pas cohérents et n’ont pas fait l’objet 
d’analyses détaillées. À la lumière des données actuelles, il est actuellement impossible de tirer 
de conclusions quant à l’existence de liens causaux entre l’exposition chronique aux PM et la 
mortalité respiratoire. 

14.9.3.4 Morbidité et mortalité cardiovasculaires associées à une exposition aiguë 

14.9.3.4.1 Fonction vasculaire 

Les études toxicologiques antérieures sur les fonctions vasculaires des animaux et des 
humains ont permis de constater une intensification des marqueurs inflammatoires circulants, 
un risque accru de coagulation (donc de thrombose) et une augmentation des médiateurs 
vasoconstricteurs. Des études toxicologiques et épidémiologiques plus récentes ont fourni 
davantage d’information à ce sujet. Les recherches réalisées au sein de groupes de sujets 
réalisant des activités régulières sont devenues assez élaborées; ces recherches se sont 
penchées sur les réponses (individuelles et de groupes) pour plusieurs biomarqueurs de la 
fonction vasculaire, à des concentrations ambiantes et personnelles de PM (et d’autres 
polluants). Un petit nombre de ces études ont rapporté une association entre les PM et la 
numération globulaire, bien que les résultats obtenus soient demeurés variables. Les sujets en 
santé n’ont pas présenté de réponses importantes, alors qu’on a pu observer des effets plus 
constants, mais malgré tout variables, au niveau des indicateurs inflammatoires et 
vasoconstricteurs chez les individus déjà hypothéqués (p. ex., diabétiques, hypertendus). Un 
examen plus approfondie des résultats a révélé que certaines composantes des PM 
(notamment les PM2.5, le Nb, la PN) semblaient accroître l’inflammation vasculaire, la réactivité 
vasculaire et le potentiel de coagulation sanguine (donc l’adhésion cellulaire). Comme dans le 
cas des autres marqueurs d’effets, une variabilité significative a été rapportée d’une étude à 
l’autre (entre autres choses en raison de la variation des conditions des études); les résultats 
ont malgré tout démontré que les sujets déjà affectés par une maladie (surtout le diabète) 
étaient plus sensibles aux PM. Par ailleurs, d’autres facteurs ont eu une incidence sur la 
réponse des sujets à ’exposition aux PM, comme l’âge, le génotype, la consommation de 
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médicaments et l’indice de masse corporelle. Bien que moins nombreuses, les études menées 
chez l’humain ont appuyé les résultats observés dans les études de panel. Ces études ont 
utilisé des PAC et des PUF générées en laboratoire et ont relevé de l’inflammation vasculaire 
ainsi qu’une augmentation du potentiel de coagulation (et de l’adhésion cellulaire). Les études 
animales ont permis de constater des effets semblables, notamment des indices d’inflammation 
accrue, de thrombose, de vasoréactivité accrue et dysfonctionnelle, de même que la régulation 
à la hausse des gènes impliqués dans ces processus. De façon générale, les données ont 
démontré qu’une multitude de marqueurs pouvaient entraîner des effets cardiaques 
indésirables. 

14.9.3.4.2 Fonction cardiaque 

 Un nombre limité de recherches réalisées dans le passé ont révélé que les PM pouvaient avoir 
des conséquences sur la fonction cardiaque, notamment sur la fréquence cardiaque, la 
variabilité de la fréquence cardiaque et sur les paramètres des électrocardiogrammes. On a 
avancé l’hypothèse que, bien que variables, ces résultats pouvaient représenter une série 
d’étapes dans la séquence  d’événements allant de l’exposition aux PM jusqu’à la production 
d’effets cardiaques indésirables. Les recherches plus récentes sur le ce sujet sont très 
nombreuses et, tout en confirmant les résultats antérieurs, elles donnent une image plus 
complexe des événements liés à l’exposition aux PM. Dans une évaluation réalisée dans le 
nord-est des États-Unis et portant sur l’activation des défibrillateurs cardiaques en réponse à 
des niveaux de plus en plus élevés de PM, on a observé une relation significative entre les PM 
de l’air ambiant et la fréquence de l’activation de ces appareils en réaction à des arythmies 
cardiaques. Cela dit, les recherches réalisées dans d’autres régions n’ont pas produit de 
résultats similaires. Plusieurs nouvelles études se sont intéressées à certains paramètres précis 
tels que le rythme cardiaque, la fréquence des arythmies, la présence de battements 
ectopiques, la fréquence cardiaque et la variabilité de la fréquence cardiaque. Toutes ces 
études ont observé des changements significatifs du rythme cardiaque, de même que des 
diminutions d’autres paramètres caractéristiques de ce symptôme en présence de niveaux 
accrus de PM. Les sujets qui avaient déjà subi un événement cardiovasculaire ou qui 
souffraient d’une maladie cardiovasculaire ont paru plus vulnérables à ces effets, quoique les 
sujets en relativement bonne santé aient aussi subi des réactions néfastes. On a par ailleurs 
établi un lien entre une fréquence accrue d’arythmies et l’exposition aux PM, mais ces 
augmentations n’étaient dans certains cas observables qu’aux concentrations les plus élevées 
de PM. Les cas d’ectopie (présence de battements supplémentaires) ont aussi été évalués 
dans de nombreuses études et les augmentations significatives se sont avérées beaucoup plus 
fréquentes chez pratiquement tous les groupes de sujets exposés aux PM. Des effets ont été 
observés tant chez les individus en santé que chez ceux dont la santé était déjà hypothéquée, 
mais les sujets souffrant d’hypertension sont apparus beaucoup  plus vulnérables. Bien que 
l’ectopie ne soit pas considérée comme nocive en soi, elle constitue un indicateur d’effets 
cardiaques et est associée à l’augmentation de l’arythmie. En outre, le rôle que joue l’ectopie 
chez les sujets déjà atteints d’une maladie n’est pas clair. On s’est également penché sur le lien 
entre les niveaux de PM et la fréquence cardiaque dans de nombreuses études, pour 
finalement rapporter aussi bien des augmentations que des diminutions des risques, dans 
différents contextes, tant chez des sujets en santé que chez des sujets malades. Il semble que 
l’hypertension rende plus vulnérable à une augmentation de la fréquence cardiaque. Une 
diminution de la variabilité de la fréquence cardiaque (une variable prédictive de l’augmentation 
de la morbidité et de la mortalité de cause cardiovasculaire) a été observée dans la majorité des 
études, surtout chez les personnes qui étaient déjà malades. Les sujets particulièrement 
vulnérables aux PM sont ceux atteints d’hypertension, de conditions ischémiques et de MPOC. 
La consommation de médicaments pourrait modifier la variabilité de la fréquence cardiaque, 
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tout comme l’état du gène GSTM1. De nombreuses composantes des PM (PM2.5, PM10, PM1, 
EC, OC) semblaient être liées à la plupart des effets observés. En ce qui concerne la fréquence 
cardiaque et sa variabilité, les interactions complexes entre les composantes des PM et les 
différents paramètres spécifiques à la fréquence cardiaque laissent croire qu’il existe bien des 
voies indépendantes multiples à partir desquelles les PM pourraient exercer leurs effets 
néfastes. Les évaluations ont permis d’identifier une corrélation entre certains gaz (comme le 
NO2 et le CO, mais pas l’ozone) et les effets notés plus haut, mais  l’association avec les PM 
n’a pas été atténuée dans les quelques analyses à polluants multiples qui ont été réalisées. 

14.9.3.4.3 Visites à l’urgence 

Les recherches antérieures portant sur les visites à l’urgence en lien avec l’exposition aux PM 
et qui se sont attardées à l’évaluation des effets  cardiovasculaires s’avèrent relativement rares. 
Bien qu’elles ne représentent encore qu’une petite base de données, les plus récentes études 
ont permis de constater l’existence d’un lien significatif entre les PM et les maladies cardiaques 
nécessitant un traitement médical. De nombreuses études ont établi un lien entre les niveaux 
de PM et les AVC, les accidents ischémiques cérébraux en particulier. Ce type d’AVC peut 
toutefois être aussi attribuable à des marqueurs de la pollution issue de la circulation routière 
(comme le NO2 et le CO) et les effets des PM se sont avérés quelque peu atténués dans 
certains modèles impliquant plusieurs polluants avec la prise en compte du NO2 et du CO. On a 
aussi observé une corrélation entre les niveaux de PM et les visites à l’urgence pour des 
raisons associées à une affection cardiovasculaire générale, à une cardiopathie ischémique ou 
à une insuffisance cardiaque congestive. Ces études suggéraient même des niveaux 
d’association similaires – voire supérieurs – avec des composantes comme le carbone 
organique et le carbone élémentaire. Des liens entre le NO2 et le CO et les visites à l’urgence 
ont également été établis dans les modèles portant sur plusieurs polluants, mais avec une 
légère diminution de l’effet de masse des PM. Ces résultats ont été observés parmi les sujets 
adultes, sans que l’on puisse conclure à l’existence de risques accrus chez les personnes 
âgées. 

14.9.3.4.4 Admissions à l’hôpital 

Des études antérieures ont laissé croire à l’existence de liens entre les PM10 et les PM2.5 et les 
admissions à l’hôpital, particulièrement pour certains types de cardiopathie. Ces rapports 
étaient souvent indépendants des copolluants comme le NO2 et le CO, mais les recherches ont 
démontré que dans les modèles à polluants multiples, certains polluants gazeux pouvaient 
tantôt réduire les effets des PM ou encore indiquer des effets additionnels. Avec le grand 
nombre d’études portant spécifiquement sur les conséquences des PM sur le système 
cardiaque, les données sur les effets cardiovasculaires ont été étoffées de façon substantielle. 
À quelques exceptions près, ces études récentes ont identifié des associations significatives 
entre les PM et les admissions à l’hôpital pour des causes cardiovasculaires. En retour, 
plusieurs de ces admissions présentaient des estimations de risque plus élevées; c’était le cas 
pour l’ischémie (tant les cardiopathies que les AVC), l’insuffisance mitrale et l’insuffisance 
cardiaque congestive qui se sont avérés être les causes les plus fréquentes des hospitalisations 
pour des problèmes cardiovasculaires. Par ailleurs, d’autres données suggèrent que les sujets 
ayant déjà vécu des complications cardiaques (comme une insuffisance mitrale) sont encore 
plus à risque. Même si la plupart des études se sont intéressées aux PM10, celles qui ont porté 
sur des particules plus petites ont conclu à la présence de risques encore plus élevés. Au 
chapitre de l’âge, bon nombre des recherches se sont limitées à des sujets de plus de 64 ans, 
mais celles qui ont réalisé des évaluations pour tous les groupes d’âge ont aussi rapporté des 
risques élevés similaires pour les admissions causées par des affections cardiovasculaires. 
Beaucoup d’études se sont penchées sur les effets de plusieurs polluants et, bien que souvent 
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moindres, les risques associés aux PM sont demeurés significatifs. Les polluants gazeux NO2 et 
CO étaient les principaux éléments observés dans ces études, mais des effets indépendants 
ont également été observés dans les évaluations de l’ozone. Ce qui ressort surtout de ces 
études, c’est que les analyses multi-villes ont unilatéralement démontré la présence 
d’associations significatives entre les PM et les admissions à l’hôpital. Par contre, les résultats 
sont un peu moins fiables, quoique toujours positifs, dans les analyses ne portant que sur une 
seule ville, ce qui indique la plus grande puissance statistique des études multi-villes. Les 
risques d’hospitalisation pour des causes cardiovasculaires et respiratoires attribuées à des 
niveaux accrus de PM sont élevés dans la plupart des catégories générales, mais ils 
apparaissent encore plus élevés chez les sujets déjà atteints d’une maladie respiratoire. Les 
effets étant par ailleurs observés tout au long de l’année, on ne peut conclure que les saisons 
aient une incidence quelconque sur les associations observées.  

14.9.3.4.5 Mortalité prématurée 

Un nombre considérable d’ouvrages ont établi une relation entre l’exposition de courte durée 
aux PM et la mortalité prématurée de causes cardiopulmonaire, cardiovasculaire ou la mortalité 
toutes autres causes confondues. Les corrélations révélées étaient significatives, mais certains 
polluants gazeux semblaient également avoir des effets (surtout le NO2, qui atténuait – sans 
toutefois éliminer – les effets des PM dans les modèles à multiples polluants). Les études multi-
villes ont démontré une certaine hétérogénéité entre les régions ainsi que des effets plus 
prononcés pour la mortalité de cause cardiovasculaire; des risques accrus ont aussi été 
rapportés lorsque l’on tenait compte des expositions s’échelonnant sur plusieurs jours. Il y a 
aussi une augmentation significative du nombre de recherches toxicologiques sur les 
mécanismes d’action. Les plus récentes études épidémiologiques fournissent des données très 
semblables, avec certains raffinements de l’identification des fenêtres d’exposition critiques et 
de certains effets cardiaques spécifiques. Comme on a pu le constater avec les données sur les 
admissions à l’hôpital, les conditions liées à la cardiopathie ischémique, à l’insuffisance 
cardiaque congestive et à l’insuffisance mitrale risquent davantage d’entraîner une mortalité 
prématurée attribuable aux PM. Les sujets souffrant déjà de maladies respiratoires (surtout de 
pneumonie ou de MPOC) présentent également des risques accrus. Par ailleurs, les facteurs de 
risques sont beaucoup plus élevés chez les diabétiques, ce qui est logique en raison de la 
condition sous-jacente de cette maladie et de la prévalence des complications cardiovasculaires 
qui y sont associées. Bien que les estimations de risque soient apparues plus élevées lorsque 
les effets se faisaient sentir après une seule journée (soit entre 0 ou 1 jour), une fenêtre de 
risque plus large a été constatée après l’analyse de cas où les effets ressortaient après 
plusieurs jours, ce qui laissait croire que l’on sous-estime les effets totaux des PM lorsqu’on les 
analyse après une seule journée. Les analyses impliquant plusieurs polluants (surtout sur le 
NO2) ont encore démontré une certaine atténuation des effets des PM, même si ces effets 
demeurent généralement significatifs. Par ailleurs, si les personnes âgées ont été le groupe le 
plus étudié, les études qui ont évalué des groupes d’âge élargi ont rapporté des niveaux de 
risques accrus. Finalement, bien que la plupart des études aient évalué préférentiellement les 
PM10, les analyses qui se sont intéressées aux PM2.5 ont révélé des estimations de risque 
généralement plus élevées. 

14.9.3.4.6 Effets de l’exposition aiguë aux PM sur la fonction cardiovasculaire – 
conclusions 

Les études épidémiologiques qui ont investigué les rapports entre les niveaux de PM, les visites 
à l’hôpital (tant les admissions que les visites à l’urgence) et la mortalité prématurée ont révélé 
des résultats significatifs tant pour la mortalité toute causes confondues que pour la mortalité 
cardiovasculaire. Tel qu’anticipé, selon les différents types d’études les risques sont les plus 
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élevés dans celles qui ont investigué la mortalité cardiovasculaire. Certains diagnostics précis, 
notamment l’ischémie (tant les cardiopathies que les AVC), l’insuffisance cardiaque congestive 
et l’insuffisance mitrale, sont les plus récurrents de cette catégorie. Les individus déjà atteints 
de maladies cardiorespiratoires, surtout d’hypertension, d’insuffisance mitrale, de pneumonie et 
de MPOC, risquent davantage d’être hospitalisés ou de décéder prématurément. Ces constats 
sont d’ailleurs fortement corroborés par les études de panel où l’on a remarqué que les PM 
augmentaient les effets des biomarqueurs de coagulation et d’inflammation vasculaire, de 
même que sur la fonction cardiaque. Les études toxicologiques animales ont également appuyé 
ces assertions et ont clairement  démontré que les PM pouvaient provoquer de l’inflammation 
vasculaire, des thromboses et une vasoréactivité, en plus d’affecter la fonction cardiaque. À la 
lumière des résultats des études de panel les personnes souffrant d’hypertension, de diabète et 
d’ischémie ont été identifiées comme étant plus vulnérables aux effets découlant d’une 
exposition aux PM, surtout, mais non exclusivement en lien avec les mesures de  la fonction 
cardiaque. On a noté une certaine hétérogénéité des risques dans les études multi-villes, un 
aspect explicable notamment par la variabilité des composantes des PM et de certains facteurs 
socioéconomiques. Un certain support à ces constats provient des  études de panel et des 
études toxicologiques qui démontrent que des groupes ou composantes de la PM peuvent 
entraîner différents effets et activer différentes voies biochimiques qui interagissent au niveau 
cardiaque. Des liens significatifs ont aussi été relevés entre ces effets et certains autres 
polluants (le CO, mais surtout le NO2), qui ont parfois réduit les estimations de risques des PM. 
On a formulé l’hypothèse que ces polluants co-occurrents puissent représenter ensemble des 
sources particulières de PM comme la combustion ou la circulation routière mais on ne peut 
écarter la possibilité que leurs effets se produisent de façon indépendante. Certains autres 
polluants, surtout le NO2, ont des répercussions sur la fonction cardiaque. La plupart des études 
ont porté sur les effets observés chez les adultes plus âgés. Bien que les risques semblent être 
considérables dans toutes les catégories d’âge, ils s’avèrent plus élevés pour les plus de 65 
ans. 

La constance des risques élevés rapportés pour l’hospitalisation ou le décès prématuré dans 
les études de panel et toxicologiques et attribuables à l’exposition aux PM démontre la force et 
la robustesse des associations de même que la constance, la plausibilité biologique et la 
cohérence des associations avec la détérioration de la fonction cardiovasculaire. On peut donc 
conclure qu’il existe un lien causal entre la morbidité et la mortalité cardiovasculaires et 
l’exposition aiguë aux PM2.5 de l’air ambiant. 

14.9.3.5 Morbidité et mortalité cardiovasculaires associées à une exposition chronique 

Comme les maladies causées par une exposition chronique à la pollution atmosphérique sont 
beaucoup plus difficiles à investiguer que les maladies reliées à une exposition aiguë, les 
études qui s’attardent à la morbidité et à la mortalité chroniques de cause cardiovasculaire 
demeurent peu nombreuses. Les premiers indices révélant la présence d’effets proviennent 
d’études sur les liens entre une exposition prolongée aux PM et la mortalité prématurée, 
principalement aux États-Unis. Dans toutes les études, les risques de mortalité de cause 
cardiovasculaire se sont avérés supérieurs aux risques de mortalité de cause respiratoire ou de 
mortalité pour toutes autres causes. Des risques accrus de mortalité découlant d’une exposition 
aux PM ont aussi été signalés dans les cas de cardiopathie ischémique, d’insuffisance 
cardiaque congestive, d’arrêt cardiaque et dans certains cas de diabète. Bien qu’elles ne soient 
pas abondantes, les données existantes témoignent d’une association plus forte avec les PM2.5 
qu’avec les PM10 et révèlent que des polluants co-occurrents (comme le NO2 et le CO) peuvent 
atténuer quelque peu les effets des PM, sans toutefois en réduire la signification au niveau 
statistique. Le SO2 (ou sulfate dans certaines études) est également associé à la mortalité 
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prématurée. Les études qui se penchent sur la morbidité causée par une exposition chronique 
sont rares, mais une analyse récente a démontré l’existence d’une association significative 
entre l’exposition prolongée aux PM et l’épaisseur médiane intime de la carotide (la CIMT), une 
mesure reconnue de l’athérosclérose et reliée à des risques cardiovasculaires accrus Les 
diverses perturbations cardiovasculaires constatées dans les études de panel et les études 
animales appuient ces observations, bien qu’elles aient été recueillies dans des scénarios 
d’exposition aiguë. En laboratoire, les études d’exposition chronique d’animaux malades à des 
PAC ont permis d’observer plus clairement certains mécanismes tels que la progression de 
l’athérosclérose, l’inflammation et l’instabilité des plaques associées à cette maladie ainsi que 
l’altération de l’état cardiaque et vasculaire. Ces études contribuent ainsi à accroître la 
plausibilité biologique des effets rapportés dans les données limitées sur la morbidité, et 
fournissent d’autres résultats sur la mortalité résultant d’une exposition chronique. Ces données 
démontrent que les associations ont suffisamment de constance, de robustesse, de cohérence 
et de force pour que l’on puisse conclure à l’existence d’un lien causal entre l’exposition 
chronique aux PM et la mortalité cardiovasculaire. Par contre, comme les données sur la 
morbidité cardiovasculaire n’attestent que partiellement de la cohérence et de la force des liens, 
on ne peut que suggérer l’existence d’un lien causal. 

14.9.3.6 Mortalité totale 

Bien que la présente caractérisation du risque se soit concentrée sur les effets des PM sur les 
systèmes respiratoire et cardiovasculaire, la mortalité toutes causes confondues a été abordée 
dans la plupart des études et était jusqu’à tout récemment le principal effet évalué. En raison de 
la prépondérance des décès de cause cardiovasculaire dans le contexte général des décès non 
accidentels, il n’est pas surprenant que l’exposition aiguë et chronique aux PM soit 
systématiquement associée à la mortalité toutes causes confondues, qu’elle remplisse les 
critères de causalité et qu’elle confirme l’existence d’un lien causal.  

À la lumière des données présentées, on ne peut que conclure à l’existence d’une association 
entre la mortalité et les expositions aiguës, temporairement élevées ou chroniques aux PM. Ces 
décès sont considérés comme des résultats distincts, puisqu’ils sont la conséquence de 
processus différents, mais interreliés. L’analyse d’études de cohortes, telles que l’ACS et l’étude 
de Harvard menée sur six villes a révélé que la mortalité chronique devançait substantiellement 
les décès au sein des populations. Les études portant sur l’exposition aiguë ne se prêtent pas 
aussi bien à une telle analyse, mais l’examen du type d’association entre la mortalité et les PM 
démontre que ces décès ne semblent pas être devancés que de quelques jours (ce que l’on 
appelle « effet de moisson »); l’étude de périodes de latence de plusieurs jours, voire de 
plusieurs mois, révèle en effet des estimations de risques plus élevés que celle de périodes de 
latence d’une seule journée.  

Des études canadiennes se sont intéressées à la mortalité causée par les expositions aiguës 
ou chroniques aux PM, ainsi qu’aux expositions à des niveaux de PM retrouvés dans les 
diverses régions du Canada. En conséquence, les résultats obtenus donnent à penser que des 
décès prématurés attribuables à une exposition aiguë ou chronique aux PM surviennent 
actuellement au Canada. 

14.9.3.7 Autres effets 

Divers autres effets ont été signalés dans un nombre faible, mais croissant d’études. Bien qu’ils 
soient de cause respiratoire, les décès attribuables au cancer du poumon (ou autre) entrent 
dans une toute autre catégorie aux fins de la présente analyse. Seules quelques études 
épidémiologiques disposent des données ou de la puissance statistique suffisante pour les 
examiner, mais d’importants indices laissent croire que la mortalité associée au cancer du 
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poumon découle d’une exposition prolongée aux PM. Les études menées sur des animaux 
exposés à des expositions élevées confirment quelque peu la possibilité que les PM provoquent 
le cancer du poumon, et les résultats des études épidémiologiques corroborent la corrélation 
entre les PM et la mortalité associée au cancer du poumon. Bien que ces données demeurent 
limitées, les constatations faites jusqu’à maintenant dans les études les plus sérieuses sont 
biologiquement plausibles, démontrent une certaine force d’association et s’avèrent 
relativement robustes. On peut donc affirmer l’existence probable d’un lien causal entre 
l’exposition chronique aux PM et la mortalité par cancer du poumon.  

Plusieurs études ont porté sur les effets de l’exposition aux PM et à d’autres polluants sur le 
développement et la reproduction. On pense notamment à la mortalité postnatale, aux 
naissances prématurées, aux retards de croissance intra-utérins et aux faibles poids à la 
naissance. Certains rapports ont été établis avec diverses composantes des PM, mais des liens 
souvent plus étroits ont été observés avec des polluants tels que le CO et le NO2, ainsi qu’avec 
une exposition à la pollution reliée au trafic routier. À la lumière des données actuellement 
disponibles, on ne peut toutefois que suggérer l’existence d’un lien causal. Il faudra 
cependant mieux comprendre les enjeux liés aux nombreux polluants afin de mieux en saisir les 
conséquences. 

14.9.3.8 Sous-populations prédisposées ou davantage exposées 

On a découvert que plusieurs facteurs pouvaient agir sur la vulnérabilité des individus aux PM 
de l’air ambiant. Ces facteurs sont parfois innés, tels que les maladies qui peuvent affecter 
certains individus alors que d’autres, comme les activités qu’ils réalisent, peuvent les rendre 
plus sensibles aux PM en les y exposant davantage. 

Les personnes souffrant déjà de maladies respiratoires peuvent s’avérer sensibles à l’ajout d’un 
fardeau oxydatif ou inflammatoire additionnel suite à une exposition aux PM de l’air ambiant. 
Plusieurs sources indiquent que les asthmatiques représentent un sous-groupe vulnérable aux 
effets de la PM. Les études épidémiologiques ont remarqué une association constante entre les 
niveaux élevés de PM, l’augmentation des visites à l’urgence liées à l’asthme et celle des 
hospitalisations dues à des symptômes respiratoires (dont l’asthme dans certaines études qui 
se sont penchées sur des sous-catégories de maladies respiratoires). Dans les études de panel 
portant sur les asthmatiques, les expositions aiguës aux PM ont été associées à une diminution 
de la fonction pulmonaire, à une augmentation des symptômes de l’asthme et à une 
consommation plus élevée de médicaments. Les personnes ne souffrant pas d’asthme ont 
ressenti des symptômes respiratoires, mais la diminution de leur fonction pulmonaire était 
moins constante. Par ailleurs, on a constaté une plus grande prévalence des symptômes liés à 
l’asthme (p. ex., la respiration sifflante) dans les études épidémiologiques impliquant une 
exposition prolongée aux PM de l’air ambiant. On a remarqué que l’exposition aux PM induisait 
l’hyperactivité des voies respiratoires (l’élément distinctif de l’asthme) chez les animaux de 
laboratoire. Enfin, de récentes données tirées de modèles expérimentaux portant sur les 
allergies appuient l’hypothèse selon laquelle l’exposition aux PM pourrait aggraver l’asthme 
allergique. 

Moins nombreux que ceux relatifs à l’asthme, certains résultats soutiennent que les personnes 
atteintes de MPOC constituent un sous-groupe vulnérable. Selon un grand nombre d’études 
épidémiologiques basées sur des populations, le nombre accru des visites à l’urgence, des 
hospitalisations et des décès de patients atteints de MPOC est lié à leur exposition de courte 
durée aux PM. Les données de diverses études de panel révèlent que les sujets atteints de 
MPOC risqueraient davantage de souffrir d’une diminution de la fonction pulmonaire et de 
problèmes cardiaques attribuables aux PM. Bien qu’aucun modèle animal ne se soit concentré 
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sur les MPOC, il s’est avéré que les cas de bronchite chronique observés chez les rongeurs 
empirent l’inflammation et le stress oxydatif causés par l’inhalation de PM. 

De nombreuses données ont également révélé que les personnes atteintes de maladies 
cardiovasculaires étaient plus vulnérables aux effets des PM de l’air ambiant. Des liens 
constants et étroits ont été établis entre les expositions de courte durée aux PM et des risques 
plus élevés de mortalité de cause cardiovasculaire que de mortalité toutes causes confondues. 
Beaucoup d’études ont observé un plus grand nombre d’hospitalisations et de visites à 
l’urgence pour diverses causes cardiovasculaires attribuables aux PM. En outre, les estimations 
de risque pour certaines causes cardiovasculaires (comme l’insuffisance mitrale, l’insuffisance 
cardiaque congestive, la cardiopathie ischémique) étaient souvent beaucoup plus élevées que 
pour l’ensemble des causes cardiovasculaires. Certaines études épidémiologiques réalisées 
aux États-Unis et en Europe se sont penchées sur l’exposition prolongée aux PM et ont révélé 
que les risques de décès attribuables à la cardiopathie ischémique et à la coronaropathie 
étaient supérieurs à ceux associés à des causes cardiopulmonaires, et que ces derniers étaient 
plus élevés que ceux liés à la mortalité toutes causes confondues. La plupart des études de 
panel ont permis de constater une corrélation plus importante entre l’exposition aux PM de l’air 
ambiant et la diminution de la variabilité de la fréquence cardiaque (une variable prédictive de la 
morbidité et de la mortalité de causes cardiovasculaires) chez les sujets déjà atteints de 
maladies cardiovasculaires. Les mêmes études ont aussi démontré que les PM altéraient les 
niveaux circulants de certains biomarqueurs associés aux événements coronariens, comme la 
CRP, les prothrombines, le facteur Willebrand, le fibrinogène et la viscosité du sang. Enfin, dans 
les recherches comprenant des modèles animaux de maladies humaines, on a observé que 
l’hypertension rendait les rats SH plus sensibles aux effets inflammatoires et cardiovasculaires 
des PM et que l’hypercholestérolémie et la prédisposition des souris apoE-/- à faire de 
l’athérosclérose les rendaient plus vulnérables à la toxicité cardiovasculaire des PM. 

Plusieurs études épidémiologiques ont révélé que les PM entraînaient des effets préjudiciables 
chez les diabétiques, notamment le décès attribuable à des complications cardiovasculaires 
associées au diabète. 

L’âge des sujets représente également un déterminant du niveau de vulnérabilité. D’un point de 
vue physiologique, les enfants peuvent être plus sensibles aux PM  puisque leurs systèmes 
pulmonaire et immunitaire n’ont pas encore atteint leur pleine maturité. Ils sont aussi 
généralement davantage exposés puisqu’ils passent normalement plus de temps à l’extérieur, 
étant plus actifs que les sujets des autres groupes d’âge. D’ailleurs, de nombreuses données 
prouvent que les enfants sont plus affectés par l’exposition aux PM de l’air ambiant. Les 
quelques études sur les visites à l’urgence et consultations médicales qui se sont concentrées 
sur les enfants ont révélé que ces derniers risquaient davantage que les adultes de souffrir de 
crises d’asthme et d’infections des voies respiratoires. De même, les effets observés dans les 
études de panel (y compris les augmentations de FeNO) étaient plus prononcés chez les 
enfants asthmatiques que chez les adultes plus âgés souffrant d’asthme ou d’autres maladies 
respiratoires. Les conclusions significatives issues des autres études de panel menées auprès 
de sujets en santé se sont par ailleurs  généralement limitées aux enfants plutôt qu’aux adultes. 
Des liens entre l’exposition chronique aux pm et les maladies respiratoires chroniques, les 
symptômes respiratoires et la diminution de la fonction pulmonaire des enfants ont aussi été 
établis, quoique les études portant sur les adultes se fassent plutôt rares. 

Les personnes âgées sont également sensibles à plusieurs effets de l’exposition aux PM, en 
partie parce que c’est dans ce groupe d’âge que l’on retrouve la plupart des maladies qui 
prédisposent les sujets à ces effets. Les études épidémiologiques portant sur la mortalité 
associée à des expositions de courte durée ont démontré de façon constante que les risques de 



 

396 

Évaluation scientifique canadienne du smog - Volume 2: Effets sur la santé 

mortalité de causes cardiovasculaires, respiratoires ou de toutes causes confondues étaient 
plus élevés chez les adultes plus âgés. De même, de nombreuses études sur les admissions à 
l’hôpital ont révélé que le lien entre l’exposition aiguë aux PM et les effets nocifs sur la santé 
(p. ex., les hospitalisations pour des raisons cardiovasculaires, des AVC, une insuffisance 
cardiaque congestive, une insuffisance mitrale) était encore plus significatif chez les adultes 
plus âgés que chez les adultes plus jeunes. Une diminution de la variabilité de la fréquence 
cardiaque a été signalée dans la plupart des études de panel menées auprès de personnes 
âgées souffrant déjà de maladies cardiovasculaires, et moins souvent dans celles s’intéressant 
à d’autres sujets. Elle a aussi été observée dans les études d’exposition contrôlée de 
personnes âgées à des PAC, mais pas dans celles portant sur des sujets plus jeunes. Les 
recherches sur l’hypertension et l’athérosclérose comportant des modèles animaux soutiennent 
aussi que les personnes âgées sont vulnérables aux effets des PM, en raison de la grande 
prévalence de ces maladies au sein de leur population. 

De plus en plus de données incitent à croire que la génétique contribue aux différences 
interindividuelles de sensibilité aux PM. Ainsi, des recherches sur des souris consanguines ont 
révélé des différences spécifiques à certaines lignées quant à l’hyperactivité des voies 
respiratoires, à l’inflammation, à la phagocytose des macrophages alvéolaires et à la mortalité 
associée à l’exposition aux PM; ceci donne à penser  que certains génotypes sont plus 
sensibles aux effets des particules issues de la pollution atmosphérique. On a également 
observé dans quelques études que certains génotypes (notamment ceux associés au gène 
GSTM sollicité dans le processus de détoxification) augmentaient la vulnérabilité à divers effets 
nocifs; ce résultat pourrait expliquer, du moins en partie, l’éventail de réactions observées dans 
les études expérimentales menées chez les animaux et les humains. 

Certaines populations peuvent aussi être plus vulnérables aux effets des PM si elles y sont 
davantage exposées. Dans les premiers rapports de la Children’s Home Society de la 
Californie, les estimations de risque relatives aux effets sur la fonction respiratoire d’une 
exposition prolongée aux PM étaient plus élevées chez les enfants qui passaient plus de temps 
à l’extérieur. En outre, plusieurs études ont démontré des effets sur les décès ou les 
hospitalisations plus prononcés chez les populations où l’utilisation de systèmes de 
climatisation résidentiels  était moins fréquente (donc, là où il y avait davantage d’infiltration des 
PM de l’air ambiant). Selon de nombreuses études épidémiologiques, les effets néfastes sur la 
santé sont plus graves chez les sujets exposés à la circulation routière ou chez ceux vivant à 
proximité d’importants axes routiers, qui sont d’importantes sources de PM. Par ailleurs, 
l’exercice peut accroître la déposition des PM dans les voies respiratoires, notamment parce 
que le rythme et le volume respiratoires augmentent et parce qu’on tend à respirer par la 
bouche plutôt que par le nez lorsque l’activité devient plus intense. De plus, les dépôts de PM 
sont souvent plus importants chez les enfants, puisqu’ils respirent plus vite que les adultes. 
Dans certaines études, les décès et les hospitalisations étaient plus nombreux chez les 
populations où le statut socioéconomique était plus faible;  ces  résultats n’ont toutefois pas été 
observés de façon constante et pourraient être attribuable à une exposition accrue aux PM ou à 
d’autres facteurs.  

 

14.9.4 Forme de la courbe concentration-réponse 

La forme de la courbe concentration-réponse entre les PM  et les différents effets sur la santé 
influence l’estimation des impacts sur la santé découlant d’une exposition aux particules de la 
pollution atmosphérique, de même que les mesures de gestion du risque requises pour atténuer 
ces effets. De nombreuses études se sont intéressées à cet aspect de la corrélation entre les 
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PM et les effets sur la santé associés, y compris l’existence possible de seuils sous lesquels 
aucun effet sur la santé n’est observé. 

Certaines études ont ainsi tenté de déterminer la présence de seuils à l’échelle de la population 
pour la mortalité associée à une exposition de courte durée. Différentes approches ont été 
utilisées. On a notamment eu recours à des modèles alternatifs pour décrire les relations 
concentration-réponse; on a aussi établi une distinction entre les jours où le niveau de pollution 
était élevé et ceux où il était faible afin de vérifier si les estimations de risque différaient. En 
Europe et aux États- Unis de nombreuses études multi-villes de grande envergure (dans le 
présent document et dans des évaluations antérieures) n’ont pas permis de définir de seuil pour 
la mortalité causée par une exposition aiguë aux PM. On a toutefois remarqué que, dans la 
plupart de ces études, l’augmentation de la mortalité totale et de la mortalité de causes 
cardiorespiratoires était proportionnelle à l’augmentation des concentrations de PM, et ce, 
même à des niveaux relativement faibles. Par ailleurs, les tests statistiques qui comparaient des 
représentations linéaires et non linéaires ainsi que certains modèles de seuils n’ont pas détecté 
de différences significatives entre ces modèles. Une ancienne analyse portant sur la mortalité et 
l’exposition prolongée aux PM a aussi révélé une relation quasi linéaire.  

Un nombre limité d’études s’est récemment intéressé à la relation concentration-réponse entre 
les PM et les hospitalisations pour des causes cardiovasculaires. Les résultats ont démontré 
que ce lien était constant tant dans les représentations linéaires que non linéaires et même à 
des concentrations très faibles. Ces études confirment donc les constats des évaluations 
antérieures.  

Compte tenu des différents niveaux de sensibilité des sujets et des groupes vulnérables aux 
effets des PM, il est logique qu’il puisse être difficile de définir un seuil à l’échelle d’une 
population à partir des études épidémiologiques. Il se pourrait que des seuils individuels 
existent; ces seuils différeraient toutefois grandement entre eux, surtout si l’on tient compte du 
fait que certains sujets au sein des populations des études épidémiologiques sont déjà atteints 
de maladies dans leur forme la plus grave et, par conséquent, risquent encore plus d’être 
affectés par de faibles concentrations de polluants. En raison des importantes variations de 
sensibilité découlant de cette hétérogénéité au sein de la population générale, les études 
épidémiologiques pourraient être incapables de définir des seuils communs à cette échelle. De 
plus, bon nombre de maladies causées par les PM  (comme l’asthme, l’hypertension, 
l’athérosclérose) sont communes au sein de la population générale et sont le résultat d’une 
multitude de facteurs de risque, dont la pollution atmosphérique. On s’attend à ce que la 
pollution de l’air accroisse de façon additive le fardeau des maladies (comme l’athérosclérose 
qui commence dans la jeunesse et qui devient graduellement généralisée à l’âge adulte, ou les 
divers degrés d’hypertension qui affectent plus de 30 % de la population) dont souffre une 
grande partie de la population  sans que l’on puisse aucunement définir un seuil. On sait 
toutefois que d’autres facteurs peuvent rendre cette tâche difficile, notamment la faible quantité 
de données disponibles pour les concentrations peu élevées de PM dans l’air ambiant, la 
présence de mesures erronées (découlant de différences individuelles) dans la définition du lien 
entre l’exposition personnelle aux PM et ses concentrations ambiantes, ou certaines 
spécifications des modèles. 

 

14.9.5 Incertitudes dans l’évaluation des effets des PM sur la santé 

Malgré la cohérence générale des données sur les  PM et l’émergence de nouvelles preuves 
toxicologiques ces dernières années, d’importantes incertitudes persistent quant au rapport 
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entre l’exposition aux PM et les effets sur la santé. Les PM sont un mélange complexe de 
substances qui se retrouvent dans l’atmosphère parmi plusieurs autres polluants, ce qui 
complique la compréhension de leurs effets sur la santé. Cette section aborde les principales 
incertitudes des données qui ont servi à caractériser les risques dans la présente évaluation, 
incertitude qui devraient être prises en compte dans la gestion du risque. Les incertitudes ainsi 
que leurs conséquences sont résumées ici pour chacun des enjeux. 

 La toxicité en tant que fonction de la composition, de la taille et de la source des PM — On 
peut dire que la plus importante des incertitudes concerne l’influence de la nature chimique 
et physique exacte des PM sur les effets nocifs, ainsi que la mesure dans laquelle différentes 
sources influencent la toxicité et les effets sur la santé. Les données sont loin d’être 
complètes, mais de plus en plus de preuves viennent corroborer que certaines composantes 
des PM (p. ex., les métaux, l’EC et l’OC) sont plus toxiques que d’autres, ou activent 
diverses voies métaboliques préjudiciables à la santé. Mieux comprendre cet enjeu 
permettrait de dissiper certaines incertitudes toxicologiques fondamentales, mais surtout une 
meilleure compréhension permettrait d’identifier des mesures économiques de 
réglementation et de réduction de l’exposition, ou encore de démontrer que l’adoption de 
mesures à grande échelle demeure le meilleur moyen pour réduire les risques.  

— Dans le même ordre d’idées, on croit que les PM provenant de sources différentes 
pourraient aussi être de toxicité différente, bien que jusqu’ici, aucune source de PM ne se 
soit avérée non toxique. Combinées à une meilleure compréhension de la toxicité des 
composantes des particules, les données sur la toxicité des diverses sources de PM dont on 
dispose pourraient éclairer un grand nombre de stratégies de gestion du risque et identifier 
des stratégies économiques de contrôle. Ces données permettraient également de résoudre 
une partie de l’hétérogénéité géographique apparente constatée dans certaines études 
épidémiologiques. 

— Une incertitude connexe concerne la taille et les caractéristiques physiques des 
particules. Bien que les effets sur la santé aient été associés aux  particules fines et 
ultrafines (ainsi qu’aux grosses particules), leur degré d’indépendance n’est pas clair. 
D’après certains paramètres de base des PUF (p. ex., surface beaucoup plus large et 
réactivité chimique plus grande), on pourrait s’attendre à ce que cette fraction des PM soit 
plus toxique. Pourtant, les études qui se sont intéressées à la pénétration des PM (les 
citoyens passant la majeure partie de leur temps à l’intérieur) ont révélé que les PM de taille 
supérieure aux PUF pénètrent davantage l’enveloppe des bâtiments et, par conséquent, 
devraient s’avérer plus problématiques. Les données toxicologiques demeurent équivoques 
à ce sujet, mais les travaux sont quelque peu ralentis par les problèmes liés à la génération 
et à l’accumulation des particules appropriées (surtout de la taille des PUF). Les données 
épidémiologiques portent principalement sur la fraction fine des PM, mais le manque de 
données sur les PUF, les problèmes éprouvés avec les technologies de mesure et 
l’hétérogénéité spatiale de cette fraction limitent la capacité de l’épidémiologie à traiter 
adéquatement cet enjeu. 

— Un enjeu tout aussi important est la compréhension de la manière dont les effets se 
produisent au niveau biochimique et tissulaire. Une telle recherche permettrait de découvrir 
comment les diverses composantes des PM provoquent ces effets et définir à quel degré 
certaines composantes sont plus problématiques que d’autres. Une telle  compréhension 
aiderait à déterminer comment les PUF peuvent entraîner ces effets, puisque, pour diverses 
raisons, il est impossible de les observer directement. Enfin, des études plus poussées sur 
les mécanismes impliqués permettraient de vérifier si les expositions chroniques modifient 
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certains processus et, dans l’affirmative, de définir leurs incidences étant donné la difficulté 
de réaliser des recherches sur la morbidité chronique. 

 Effets chroniques sur la progression et la provocation de la maladie — Les études portant 
sur les effets chroniques  révèlent que les PM peuvent être associées à la progression des 
maladies cardiaques et respiratoires. On ignore toutefois si les PM initient la maladie ou si 
elles ne sont qu’un facteur de progression de la maladie, ce qui représente un  important 
facteur d’incertitude qu’il importe élucider. La progression de la maladie représente un 
élément beaucoup plus significatif que certains effets aigus en raison de ses conséquences 
en termes de santé publique. S’il est avéré que les PM provoquent des maladies, cet effet 
s’ajouterait à ses autres conséquences sur la santé publique. Ces incertitudes limitent 
également la possibilité d’estimer dans quelle mesure les PM réduisent la durée de vie. La 
question du déplacement de la mortalité demeure un enjeu important, mais ne semble pas 
constituer un élément significatif de l’équation; incidemment, quelques rares études ont 
estimé le nombre d’années de vie perdues. L’amélioration de notre compréhension de cet 
aspect permettrait de mieux définir les impacts de l’exposition chronique aux PM sur la santé 
publique. Variation de la gravité de la maladie préexistante — Bien que cet enjeu soit abordé 
dans certaines études, on ne saisit pas clairement l’importance que revêtent les maladies 
préexistantes dans la compréhension des effets de la PM. Les maladies cardiopulmonaires 
sont courantes au Canada (elles touchent près de 40 % de la population) et dans d’autres 
pays développés. Comme les personnes qui composent ce groupe vulnérable important sont 
atteintes de diverses formes de la maladie (qu’elle soit sévère ou non), il apparaît essentiel 
de connaître l’incidence de l’état de santé sous-jacent des sujets et de sa variabilité d’une 
journée à l’autre pour saisir le rapport entre les PM et la santé. De nombreux aspects du 
problème sont toutefois difficiles à étudier. D’autres études s’imposent donc, non seulement 
pour permettre une compréhension de base de la question, mais aussi pour préciser les 
estimations de risques sur lesquelles s’appuient les initiatives de réglementation. 

 Nouveaux effets de la PM — Plusieurs effets défavorables ont été attribués aux PM, mais les 
études sur les mécanismes et la toxicité des PM laissent croire que certains effets importants 
pourraient encore échapper aux chercheurs. Par exemple, comme l’inflammation est une 
caractéristique intégrante de la plupart des processus pathologiques, on peut supposer que 
les propriétés inflammatoires des PM pourraient être liées à un éventail de maladies 
beaucoup plus large que ce que les données actuelles révèlent. De plus en plus de données 
toxicologiques démontrent la présence d’effets sur le système cardiopulmonaire, mais 
également sur le système nerveux central, sur la reproduction et sur le développement. 
Même si les conclusions de toutes les études portant sur la santé communautaire 
(notamment sur les consultations médicales ou la consommation de médicaments) ne 
coïncident  pas, elles suggèrent néanmoins que la pollution atmosphérique pourrait affecter 
une population plus large que les seuls individus atteints de maladies graves. D’autres 
recherches permettraient d’élucider le rôle des PM dans chacun de ces domaines et de 
mieux estimer l’ampleur de leurs effets sur la santé publique. 

 Rôle des polluants co-occurrents — La mesure dans laquelle les polluants co-occurrents 
modifieraient les effets des PM ou y contribueraient représente aussi une importante source 
d’incertitude. La pollution atmosphérique est un mélange complexe de substances dont 
certaines, fortement liées aux PM, compliquent la tâche de déterminer les impacts 
spécifiques de chaque polluant. Cela dit, dans les études épidémiologiques qui se sont 
intéressées à la mortalité et à la morbidité et qui ont analysé d’autres polluants en 
conjonction avec les PM, les liens établis  sont néanmoins souvent demeurés robustes après 
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ajustement des résultats pour tenir compte des autres polluants, comme l’ozone, le NO2, le 
SO2 ou le CO. 

— Les études toxicologiques et les études d’exposition contrôlée chez les humains ont aussi 
porté sur les interactions de combinaisons simples de PM et d’autres polluants. Ces données 
sont peu nombreuses et non concluantes; de plus, les interactions observées ont 
généralement été mesurées uniquement à des niveaux plus élevés que les concentrations 
ambiantes.  

 Les stations d’échantillonnage centrales comme mesure d’exposition — Les études qui se 
sont concentrées sur l’analyse de l’exposition ont permis de répondre à de nombreuses 
questions sur l’utilisation de stations de mesure centrales pour représenter l’exposition d’une 
population dans les études épidémiologiques. De ce qu’on a pu constater, bien que les 
données des stations centrales ne reflètent pas les variations individuelles des expositions 
personnelles aux PM, elles semblent être des mesures raisonnables et convenables de 
l’exposition moyenne d’une population aux PM de l’air ambiant. La présence de biais 
découlant de la mauvaise classification de l’exposition est un problème possible dans les 
analyses épidémiologiques. Ces biais peuvent prendre la forme d’augmentation ou de 
diminution des données, mais on croit que la sous-estimation des risques soit le scénario le 
plus courant, compliquant ainsi la tâche de définir les effets sur la santé. Les études sur 
l’exposition ont aussi révélé que les stations de surveillance centrales convenaient beaucoup 
mieux à la fraction fine des PM qu’aux PUF, qu’aux PM10–2.5 ou qu’à bien d’autres 
composantes des PM2.5.  Il faut poursuivre les travaux afin de bien comprendre le sujet et de 
régler ces enjeux.  

 Les relations concentration-réponse et les seuils — Dans le contexte de la caractérisation 
des effets des PM de l’air ambiant sur la santé dans les études épidémiologiques, un 
important élément à évaluer est la forme de la courbe concentration-réponse et la question 
de la présence possible de seuil à l’échelle d’une population. La plupart des études récentes 
qui se sont intéressées à la relation entre les concentrations des PM et leurs effets sur la 
santé, dont la mortalité prématurée ne sont toujours pas parvenues à démontrer  la présence 
d’un tel seuil..  

— L’absence d’un seuil évident au niveau populationnel va de pair avec les divers niveaux 
de sensibilité des individus et des groupes vulnérables aux effets des PM. S’il existe des 
seuils individuels, ils varient probablement beaucoup, surtout si l’on tient compte du fait que 
les études épidémiologiques populationnelles comprennent des sujets dont la santé est déjà 
lourdement compromise. Par ailleurs, de nombreuses maladies influencées  par les PM et 
ayant plusieurs facteurs de risque sont courantes au sein de la population générale. On 
s’attendrait donc à ce qu’une exposition aux PM les aggrave, sans toutefois que l’on puisse 
constater la présence d’un seuil. On ignore toutefois dans quelle mesure les erreurs 
d’exposition, la mauvaise classification des expositions ou les spécifications de modèle 
pourraient masquer les seuils possibles au sein d’une population. Mieux comprendre la 
relation concentration-réponse à de faibles concentrations fournirait des renseignements 
utiles, surtout au niveau de l’analyse des coûts-avantages, où l’absence de seuil aurait 
d’importantes répercussions. 

 Risques cumulatifs de l’exposition de courte durée aux PM — La majorité des études 
épidémiologiques ont rapporté des estimations de risque pour de courtes périodes de 
décalage, la plupart du temps une seule journée. Toutefois, les résultats de certaines études 
ont révélé que les risques associés à l’exposition aux PM étaient plus élevés après des 
périodes cumulatives de plusieurs jours à plusieurs mois. À la lumière de ces constats, on 
peut anticiper que les estimations de risque rapportées dans les études épidémiologiques 
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(qui ont porté sur des périodes de décalage d’une journée ou deux) sous-estiment les 
risques pour la santé. Cependant, l’évaluation des données présente également des défis 
statistiques et, même si plusieurs études ont proposé des moyens pour examiner ce 
phénomène, d’autres travaux permettraient de mieux caractériser ces relations. 

 

14.9.6 Conclusions 

Cette section présente un résumé des principales conclusions et des constatations issues des 
sections précédentes sur la caractérisation du risque des PM de l’air ambiant. Ces aspects sont 
discutés  selon différents thèmes, notamment l’exposition, la force de la preuve pour diverses 
catégories d’effets, les sous-populations vulnérables et les effets des PM sur la santé publique. 

 Exposition — Qu’elles se trouvent à l’intérieur ou à l’extérieur, toutes les populations sont 
exposées aux PM de l’air ambiant puisque la fraction fine des PM s’infiltre facilement à 
travers l’enveloppe des bâtiments. Dans les études épidémiologiques où l’on doit estimer 
l’exposition moyenne de la population, les stations de mesure de l’air ambiant représentent 
bien l’exposition aux PM2.5. De plus, comme les sources (ambiantes ou non) d’exposition 
personnelle semblent être indépendantes, l’exposition à la fraction fine des PM ne provenant 
pas de l’air ambiant ne devrait pas avoir d’incidences sur les estimations des effets des PM 
de l’air ambiant réalisées dans les études épidémiologiques.  

 Morbidité et mortalité respiratoires associées à une exposition aiguë — D’après les études 
de panel, les niveaux existants de PM2.5 entraînent divers effets défavorables, notamment la 
réduction de la fonction pulmonaire, l’aggravation des symptômes respiratoires et de 
l’inflammation pulmonaire. Ces effets s’avèrent plus prononcés chez les enfants 
asthmatiques et les personnes atteintes de MPOC; la présence d’infections des voies 
respiratoires semble de plus accroître leur vulnérabilité. Les études d’exposition contrôlée 
chez les humains confirment aussi, dans une certaine mesure, la vulnérabilité accrue des 
asthmatiques. Les études toxicologiques  animales révèlent que les PM occasionnent des 
effets défavorables sur la fonction pulmonaire, tel que rapporté dans les études de panel;  
ces études fournissent également des éléments pertinents importants sur les lésions et 
l’inflammation pulmonaires. Les résultats de ces recherches permettent d’expliquer les 
mécanismes sous-jacents des effets observés dans les études d’exposition contrôlée chez 
les humains et dans les études épidémiologiques.  

— Tel que rapporté dans les études épidémiologiques, l’augmentation du nombre 
d’interventions médicales (notamment les consultations auprès d’un médecin de famille, les 
visites à l’urgence et les admissions à l’hôpital) attribuable aux PM  demeure cohérente avec 
les effets mentionnés précédemment, surtout si l’on examine les résultats chez les enfants 
asthmatiques et chez les personnes atteintes de MPOC, et si l’on estime que l’infection des 
voies respiratoires représente un facteur aggravant.  

— En conséquence, considérant que les données d’intérêt démontrent la force et la 
robustesse des associations, de même que la constance, la plausibilité biologique et la 
cohérence des liens, on peut déduire qu’il existe un lien causal entre la morbidité attribuable 
à des causes respiratoires (notamment la réduction de la fonction pulmonaire, l’aggravation 
des symptômes respiratoires et l’inflammation pulmonaire) et l’exposition aiguë aux PM2.5, ce 
qui entraîne une augmentation du nombre de visites à l’urgence et des admissions à l’hôpital 
pour des symptômes respiratoires.  
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— Les mécanismes qui semblent sous-tendre la morbidité causée par une exposition aiguë 
aux PM s’appliquent aussi à la mortalité. Les PM semblent en effet accroître la mortalité de 
cause cardiorespiratoire et la mortalité toutes causes confondues; cela dit,  les  individus 
déjà atteints d’infections des voies respiratoires sont apparus particulièrement vulnérables. 
Ces données concordent avec la progression de l’inflammation, des lésions cellulaires et des 
mécanismes biochimiques rapportée suite l’exposition aiguë aux PM, de même qu’avec les 
causes de morbidité décrites précédemment. À la lumière de ces données, on peut déduire 
qu’il existe un lien causal entre l’exposition aiguë aux PM2.5 et la mortalité associée à des 
causes respiratoires. 

 Morbidité et mortalité respiratoires associées à une exposition chronique — Les études 
épidémiologiques ont démontré l’existence de liens entre l’exposition prolongée aux PM2.5  et 
des effets préjudiciables sur la fonction respiratoire, surtout chez les enfants. Parmi les effets 
rapportés, mentionnons la prévalence accrue des cas de bronchite chronique ainsi que la 
diminution de la fonction pulmonaire et la croissance de la fonction pulmonaire. Ces effets 
étaient toutefois également souvent associés à d’autres polluants et n’étaient pas toujours 
très prononcés dans les modèles à polluants multiples. On a constaté une augmentation du 
nombre d’otites moyennes, d’inconforts ressentis au niveau des oreilles, du nez et de la 
gorge, de respiration sifflante attribuable aux PM;  les données à ce sujet sont rares et les 
risques rapportés étaient parfois plus élevés en présence de marqueurs d’exposition à la 
circulation routière.  

— Des symptômes d’hyperplasie et de fibrose au niveau des poumons ont été observés 
chez les animaux de laboratoire exposés de façon chronique aux PM. Bien que ces effets 
aient été induits à des niveaux de concentrations élevées de PM, ils révèlent malgré tout la 
possibilité que les PM modifient la morphologie des poumons et que ces changements 
soient liés aux changements fonctionnels observés dans les études épidémiologiques.  

— Malgré que les données permettent de suggérer l’existence d’un lien causal entre 
l’exposition chronique aux PM et la morbidité respiratoire, on ne peut tirer de conclusions 
définitives en raison du rôle possible d’autres polluants et du nombre relativement faible 
d’études.  

— Diverses études se sont concentrées sur les liens entre la mortalité prématurée et 
l’exposition chronique aux PM et ont relevé des associations significatives avec la mortalité 
cardiopulmonaire, mais rares sont celles qui ont porté précisément sur la mortalité  
respiratoire. Des associations ont été constatées dans les quelques études qui s’y sont 
attardées, mais elles ne sont toutefois pas cohérentes et n’ont pas fait l’objet d’analyses 
détaillées. Donc, à la lumière des données actuelles, il est impossible de tirer de 
conclusions quant à l’existence d’un lien causal entre l’exposition chronique aux PM et la 
mortalité respiratoire.  

Morbidité et mortalité cardiovasculaires associée à une exposition aiguë — Dans les études 
épidémiologiques populationnelles, les expositions de courte durée aux PM étaient 
constamment et significativement associées à l’augmentation de la mortalité de cause 
cardiovasculaire ou toutes causes confondues, ainsi qu’à l’augmentation des hospitalisations 
et des consultations médicales associées à des causes cardiovasculaires. Les risques d’effet 
attribuables à des causes cardiovasculaires étaient supérieurs ’à n’importe quelle autre 
cause, alors que les risques de souffrir d’une maladie cardiovasculaire précise (comme 
l’ischémie – tant les cardiopathies que les AVC – l’insuffisance cardiaque congestive et 
l’insuffisance mitrale) étaient encore plus importants. Les maladies cardiorespiratoires 
(surtout l’hypertension), l’insuffisance mitrale, la pneumonie et les MPOC semblaient 
accroître le risque d’hospitalisation ou de décès prématuré.— Ces résultats sont corroborées 
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par des études de panel, où l’on a remarqué que les PM avaient une incidence sur les 
biomarqueurs de coagulation et d’inflammation vasculaire, de même que sur la fonction 
cardiaque. Les personnes souffrant d’hypertension, de diabète et d’ischémie étaient plus 
vulnérables aux effets des PM, surtout si l’on s’attarde aux données sur la fonction 
cardiaque. 

— Les études toxicologiques chez les animaux ont également appuyé les constats qui 
précèdent, révélant clairement que les PM pouvaient provoquer de l’inflammation vasculaire, 
des thromboses et une vasoréactivité accrue. 

— Certains polluants (le CO, mais surtout le NO2) ont aussi révélé des associations 
significatives, atténuant même parfois les risques des PM, sans toutefois les éliminer. On a 
formulé l’hypothèse que ces polluants co-occurrents pouvaient représenter ensemble des 
sources spécifiques de PM, comme la combustion ou la circulation routière, mais on ne peut 
éliminer la possibilité qu’il s’agisse d’effets indépendants. D’autres polluants, surtout le NO2, 
ont eu des répercussions sur la fonction cardiaque. Mais généralement, les liens établis avec 
la PM sont demeurés constants. 

— Les études de panel et les études toxicologiques mettent en lumière divers mécanismes 
liés à la détérioration de la fonction cardiovasculaire. Ces études, de même que la 
persistance des liens entre les risques élevés d’hospitalisation ou de décès prématuré et 
l’exposition aux PM, démontrent la force et la robustesse de ces associations, de même que 
la constance, la plausibilité biologique et la cohérence des rapports avec l’altération de la 
fonction cardiovasculaire. On peut donc déduire qu’il existe un lien causal entre la morbidité 
et mortalité cardiovasculaires et l’exposition aiguë aux PM2.5 de l’air ambiant. Cela dit, la 
possibilité qu’il existe des associations indépendantes avec d’autres fractions des PM ou 
avec d’autres polluants ne peut toutefois être écartée. 

 Morbidité et mortalité cardiovasculaires associées à l’exposition chronique — Les risques de 
mortalité de cause cardiovasculaire étaient plus élevés que les risques de mortalité de cause 
respiratoire ou de toutes autres causes dans toutes les études. Des risques accrus de 
mortalité découlant d’une exposition aux PM ont aussi été signalés chez les cas de 
cardiopathie ischémique, d’insuffisance cardiaque congestive, d’arrêt cardiaque et chez 
certains cas de diabète. Les risques étaient plus élevés pour les PM2.5 que pour les PM10, et 
étaient largement indépendants des autres polluants.  

— Les études qui se penchent sur la morbidité causée par une exposition chronique sont 
rares, mais une récente analyse a prouvé l’existence d’une relation entre les PM et 
l’épaisseur médiane intime de la carotide (la CIMT), une mesure reconnue de 
l’athérosclérose et associée à des risques cardiovasculaires accrus. 

— Les diverses perturbations cardiovasculaires et leurs mécanismes constatés dans les 
études de panel et dans les études animales appuient ces observations, bien qu’elles aient 
surtout été recueillies dans le cadre d’études  d’exposition aiguë. Les études d’exposition 
chronique d’animaux de laboratoire malades à des PCA ont permis d’observer plus 
clairement certains mécanismes attribués aux PM, tels que la progression de 
l’athérosclérose, l’inflammation et l’instabilité des plaques associées à cette maladie ainsi 
que l’altération de l’état cardiaque et vasculaire.  

— L’identification des  mécanismes en cause contribue à accroître la plausibilité biologique 
des effets notés dans les données limitées sur la morbidité et dans les données plus étoffées 
sur la mortalité lors d’exposition chronique. Compte tenu de la pauvreté des données sur la 
morbidité, on ne peut que suggérer l’existence d’un lien causal entre l’exposition 
chronique aux PM et la morbidité cardiovasculaire. En raison de la constance des données 
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sur la mortalité, de la solidité des résultats des études de panel et des études toxicologiques 
animales sur les divers mécanismes ainsi que de la cohérence générale de la base de 
données, on peut conclure qu’il existe un lien causal entre l’exposition chronique aux PM2.5 
de l’air ambiant et la mortalité cardiovasculaire prématurée. 

 Mortalité totale — Bien que la présente caractérisation du risque se soit concentrée sur 
certains effets des PM sur les systèmes respiratoire et cardiovasculaire, la mortalité toutes 
causes confondues a été abordée dans la plupart des études et était jusqu’à tout récemment 
le principal effet évalué. En raison de la prépondérance des décès de causes 
cardiovasculaires dans le contexte général des décès non accidentels, et puisque la 
mortalité de cause cardiovasculaire est associée à l’exposition chronique aux PM, il n’est pas 
surprenant que l’exposition aux PM soit continuellement associée à la mortalité toutes 
causes confondues. On confirme donc l’existence d’un lien causal entre l’exposition aux 
PM de l’air ambiant et l’ensemble des décès non accidentels. Des études de mortalité 
causée tant par des expositions aiguës que chroniques aux PM ont été menées au Canada 
et ailleurs dans le monde, à des niveaux de PM correspondant à ceux retrouvés au Canada.  

— La mortalité toutes causes confondues est associée à la fois à l’exposition aiguë et 
chronique aux PM. Les décès liés à ces deux types d’exposition semblent donc résulter de 
processus différents quoique interreliés. Il s’agit donc de résultats distincts. L’analyse 
d’études de cohortes, telles que l’ACS et l’étude de Harvard menée dans six villes, a révélé 
que la mortalité chronique devançait de quelques mois ou de quelques années les décès au 
sein de ces populations. Les études d’exposition aiguë ne se prêtent pas aussi bien à une 
telle analyse, mais selon l’examen du type de relation entre la mortalité et les PM, ces décès 
ne semblent pas être devancés que de quelques jours (ce que l’on appelle « effet de 
moisson »). On a même observé que des périodes de décalage de plusieurs jours, voire de 
plusieurs mois, traduisaient des estimations de risque plus élevées que les décalages d’une 
seule journée.  

 Autres effets — D’importants indices tirés des études épidémiologiques laissent croire que la 
mortalité associée au cancer du poumon découle d’une exposition prolongée aux PM. Alors 
que les études menées sur des animaux exposés à des expositions élevées accroissent 
quelque peu la plausibilité  que les PM puissent provoquer le cancer du poumon, les études 
épidémiologiques n’ont évalué que la mortalité associée au cancer du poumon. En En dépit 
de données limitées, les constatations faites jusqu’à maintenant dans les études les plus 
sérieuses permettent de croire à l’existence probable d’un lien causal entre l’exposition 
chronique aux PM et la mortalité par cancer du poumon.  

— Certaines études épidémiologiques ont avancé que l’exposition aux PM et à d’autres 
polluants aurait des effets sur le développement et la reproduction. On pense notamment à 
la mortalité postnatale, aux naissances prématurées, aux retards de croissance intra-utérins 
et aux faibles poids à la naissance. Des liens souvent plus étroits ont cependant été 
observés avec des polluants tels que le CO et le NO2, ou avec l’exposition à la pollution 
routière. À la lumière des données actuellement disponibles, on ne peut donc que suggérer 
l’existence d’un lien causal. Il faudra toutefois mieux comprendre les enjeux liés à la 
présence de multiples polluants afin de mieux en saisir les conséquences.  

 Sous-populations prédisposées ou davantage exposées aux PM — Les personnes souffrant 
déjà de certaines maladies sont plus vulnérables à l’exposition aux PM de l’air ambiant. La 
force de la preuve des études d’exposition contrôlée chez les humains, des études 
épidémiologiques et des études toxicologiques animales confirme  que les asthmatiques 
constituent une sous-population prédisposée aux effets des PM. Selon les résultats des 
études épidémiologiques, les personnes atteintes de MPOC sont également plus sensibles 
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aux effets des PM. De nombreuses études épidémiologiques et toxicologiques ont par 
ailleurs révélé que les personnes atteintes de maladies cardiovasculaires étaient plus 
vulnérables aux effets des PM. Finalement, plusieurs études épidémiologiques ont laissé 
entendre que les PM entraînaient des effets défavorables chez les diabétiques, notamment 
des décès attribuables à des complications cardiovasculaires. 

— L’âge des individus est souvent un déterminant de leur niveau de sensibilité aux PM. Les 
études épidémiologiques ont démontré que les enfants exposés de façon aiguë et chronique 
aux PM risquaient davantage de souffrir de maladies respiratoires, surtout s’ils étaient déjà 
asthmatiques. Les personnes âgées sont également apparues plus vulnérables aux effets 
des PM, notamment aux effets cardiovasculaires, incluant la mortalité, peut-être en raison de 
la grande prévalence de ces maladies au sein des populations plus âgées.  

— Certaines sous-populations sont plus affectées par les PM, y étant davantage exposées. 
On pense notamment aux enfants, qui sont plus longtemps à l’extérieur, aux populations où 
l’utilisation de systèmes résidentiels de climatisation est moins fréquente (donc, où il y a 
davantage d’infiltration des PM de l’air ambiant), aux personnes qui font de l’exercice et à 
celles qui vivent à proximité d’ axes routiers importants. En outre, de nombreux rapports 
soutiennent que les risques liés aux PM sont plus élevés lorsque le statut socioéconomique 
est plus faible, ce qui pourrait aussi être attribuable à la proximité d’axes routiers. 

 Conséquences sur la santé publique — Les effets attribués aux PM ont été observés dans 
des études épidémiologiques réalisées au Canada, de même que dans d’autres pays où les 
concentrations de PM sont similaires à celles rencontrées au Canada. 

— Dans la plupart des études qui ont porté sur la relation concentration-réponse relative à la 
mortalité ou aux hospitalisations attribuées aux expositions aiguës et chroniques des PM, le 
lien constaté était quasi linéaire et aucun seuil n’était clairement identifiable. L’absence de 
seuils clairs à l’échelle d’une population va de pair avec les divers niveaux de sensibilité des 
individus et des groupes vulnérables aux effets des PM, ainsi qu’avec la prévalence et la 
nature plurifactorielle de nombreuses maladies associées aux PM. Bien que la capacité des 
méthodes épidémiologiques à déterminer la présence de seuils soit limitée, toutes les études 
sérieuses qui se sont intéressées à ce phénomène ont conclu que, s’ils existent, les seuils à 
l’échelle de populations se situeraient à de très faibles concentrations ambiantes. Dans ce 
contexte, toute augmentation des concentrations  des PM2.5  de l’air ambiant représente un 
risque accru d’effets graves, y compris les décès prématurés. 

— Les risques entourant les effets des PM sur la santé s’avèrent relativement faibles, aux 
termes des standards épidémiologiques traditionnels. Cependant, l’ensemble de la 
population est exposée aux PM de l’air ambiant et les sous-populations qui y sont plus 
sensibles ou davantage exposées (les personnes âgées, les enfants et les personnes 
souffrant de certaines maladies courantes, notamment d’asthme, de MPOC ou de maladies 
cardiovasculaires) forment une grande part de la population. Par ailleurs, les graves effets 
sur la santé qui ont fait l’objet de la plupart des évaluations (comme la mortalité, les 
hospitalisations et les visites à l’urgence) ne représentent que « la pointe de l’iceberg » dans 
la pyramide des effets des PM sur la santé. La morbidité non mesurée engendre des frais 
considérables et d’importantes conséquences pour la santé publique. Les effets des PM de 
l’air ambiant sur la santé publique sont donc substantiels et, avec le vieillissement de la 
population ainsi que la prévalence accrue des maladies liées à l’âge qui rendront les 
personnes encore plus vulnérables, ils ne pourront que s’accroître.  
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15 Effets de l’ozone troposphérique sur la 
santé 

 

15.1 Évaluation de l’exposition 
Les concentrations d’ozone mesurées dans les stations d'échantillonnage sont les variables de 
substitution les plus souvent utilisées pour évaluer l’exposition dans le cadre des études 
épidémiologiques. Cependant, bien que l’air ambiant soit la principale source d’exposition à 
l’ozone, l’exposition de la population et celle des individus peuvent, pour diverses raisons, 
différer sensiblement des niveaux mesurés dans une station donnée. 

La  section qui suit traite de l’exposition à l’ozone par le biais de la pollution atmosphérique. On 
y résume d’abord l’information sur les concentrations d’ozone et ses fluctuations dans l’air 
ambiant.  La relation entre les concentrations d’ozone dans l’air ambiant et celles mesurées à 
l'intérieur (là où la plupart des gens passent la majorité de leur temps)ainsi que les déterminants 
de cette relation sont ensuite discutés. Les résultats d’études sur l’exposition individuelle à 
l’ozone sont ensuite présentés, en examinant notamment la relation entre la concentration 
d’ozone dans l’air ambiant et les mesures d’exposition, de même que les facteurs qui 
influencent cette relation. La section se termine par la présentation d’un résumé et d’un énoncé 
des considérations relatives à l’exposition à l’ozone. 

 

15.1.1 L’ozone dans l’air ambiant : Concentrations et fluctuations 

La plupart des individus sont exposés à l’ozone qui provient essentiellement de l’air ambiant. 
Les renseignements et les données sur la surveillance de l’ozone dans l’air au Canada sont 
examinés en détail au chapitre 3 (Mesures dans l’air ambiant et observations) du document qui 
accompagne la présente évaluation et qui a été rédigé par des scientifiques 
d’Environnement Canada (Canada, 2011). La présente sous-section livre un résumé succinct 
de l’information sur les concentrations ambiantes d’ozone présentée dans ce chapitre;  
quelques données qui traitent des aspects les plus pertinents aux fins d'évaluation de 
l’exposition humaine à l’ozone d’origine ambiante et qui proviennent du document Ozone AQCD 
(USEPA, 2006) y sont également présentées. Un compte rendu de quelques-unes des études 
les  plus récentes paraît en fin de section. Le lecteur qui souhaite approfondir le sujet est invité 
à lire le chapitre du document d’Environnement Canada. 

Au Canada, la plupart des mesures sur la concentration d’ozone dans l’air ambiant proviennent 
de deux réseaux de mesure, en l'occurrence le Réseau national de surveillance de la pollution 
atmosphérique (RNSPA) et le Réseau canadien d’échantillonnage des précipitations et de l’air 
(RCEPA). Le RNSPA est géré en coopération par les administrations fédérale, provinciales et 
territoriales et certaines administrations régionales qui mesurent la qualité de l’air dans 
l’ensemble du Canada, alors que le RCEPA est exploité par Environnement Canada. La plupart 
des stations d'échantillonnage du RNSPA sont situées en régions urbaines, suburbaines et 
industrielles, tandis que celles du RCEPA se trouvent en régions rurales et éloignées. En 2006, 
213 stations de mesure de l’ozone ont produit des données, dont 14 appartiennent au RCEPA. 

La figure 15.1 illustre les concentrations maximales quotidiennes d’ozone sur 8 heures 
mesurées dans les stations en activité dans l’ensemble du Canada, entre mai et septembre 
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2004 à 2006; les données proviennent de l’information qui figure au chapitre 3 de la présente 
évaluation (Canada, 2011). Ces données révèlent que les concentrations sur 8 h supérieures à 
65 ppb [valeur du standard pancanadien (SP)] se concentrent  principalement dans le sud de 
l’Ontario et du Québec. Ces régions représentent la limite septentrionale d’une zone à forte 
concentration en ozone qui inclut la majeure partie du nord-est des États-Unis. À l’opposé, les 
concentrations les plus faibles s’observent au Yukon, dans les Territoires du Nord-Ouest, dans 
l’est de la Nouvelle-Écosse et à Terre-Neuve-et-Labrador. Ainsi qu’il a été démontré 
précédemment, les concentrations moyennes et médianes d’ozone sont les plus élevées dans 
les sites ruraux et les plus faibles dans  les centres urbains [là où les concentrations sont 
réduites sous l’effet du titrage de l’ozone par les émissions de monoxyde d’azote (NO) des 
véhicules automobiles]. 

Figure 15.1 Répartition spatiale de la moyenne triennale de la quatrième concentration maximale 
quotidienne d’ozone sur 8 h, en ppb (2004 à 2006)  

 

 

Dans l’ensemble du Canada, les concentrations d’ozone varient considérablement d’une saison 
à l’autre; ces variations saisonnières diffèrent par ailleurs selon la région [figure 15.2 (Canada, 
2011)]. Ainsi, dans bien des stations de mesure du sud de l’Ontario et du Québec, les plus 
fortes concentrations  quotidiennes d’ozone s’observent durant les mois de juin, de juillet ou 
d’août. Dans ces régions, la formation photochimique d’ozone et le transport à grande distance 
(TGD) des polluants peuvent contribuer à l’élévation des concentrations estivales d’ozone. 
Incidemment, es valeurs maximales durant l’été y sont généralement supérieures aux 
concentrations mesurées ailleurs au pays durant cette période. Dans d’autres régions, les 
valeurs maximales s’observent généralement au printemps, avec des pointes enregistrées entre 
mars et mai, un effet attribuable à un afflux d’ozone de fond et à la pénétration d’ozone 
stratosphérique. 
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Figure 15.2 Concentration moyenne et concentration maximale quotidienne moyenne d’ozone (ppb), par 
mois, pour la période de 2001 à 2005 

(Note : La concentration moyenne d’ozone en ppb est indiquée sur l’axe des ordonnées) 

 

 

Les concentrations d’ozone affichent d’importantes variations diurnes; ces concentrations  
atteignent habituellement un sommet entre le début et le milieu de l’après-midi dans les régions 
exposées à une forte production photochimique, et plus tard durant la journée. là où le transport 
est plus important. Les concentrations nocturnes d'ozone s'avèrent quant à elles beaucoup plus 
faibles [figure 15.3 (Canada, 2011)]. L’amplitude des variations diurnes varie aussi fortement 
selon la saison, avec des concentrations faibles et des variations de faible amplitude. Les plus 
grands écarts entre les profils d’été et d’hiver sont observés dans les stations du sud de 
l’Ontario et de Vancouver  [figure 15.3 (Canada, 2011)]. En région urbaine, les variations 
diurnes de la concentration d’ozone différent également sensiblement selon qu’il s’agit d’un jour 
de la semaine ou de la fin de semaine; en effet, les concentrations d’ozone durant le jour 
s'avèrent plus élevées durant la fin de semaine qu’en semaine dans la plupart des sites urbains 
du réseau canadien [figure 15.4 (Canada, 2011)]. Cet « effet de fin de semaine » est 
principalement attribuable à une diminution des concentrations de NO (sous l’effet de la baisse 
du trafic routier, en particulier des camions diesel) et, de ce fait, à une réduction du titrage de 
l’ozone. 
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Figure 15.3 Moyenne des variations diurnes de la concentration d’ozone (ppb) — durant l’été (mai à 
sept.) et l’hiver (nov. à mars) pour la période de 2001 à 2005  

Note : La concentration moyenne d’ozone en ppb est indiquée sur l’axe des ordonnées) 

 

 

Tel qu'indiqué dans le document Ozone AQCD (USEPA, 2006), même si l’on observe 
généralement une bonne corrélation entre les concentrations d’ozone  des diverses stations  de 
mesure d’une région donnée, ces concentrations révèlent souvent une grande variation 
spatiale. Comme nous l’avons mentionné précédemment, les concentrations d’ozone au centre-
ville demeurent souvent inférieures à celles mesurées à l’extérieur des centres urbains à cause 
du titrage de l’ozone par les émissions de NO des véhicules automobiles. De plus, des 
concentrations d’ozone bien supérieures sont fréquentes en aval des centres urbains, une 
situation attribuable à la réaction photochimique des gaz précurseurs transportés depuis les 
centres urbains. Les concentrations d’ozone diminuent à nouveau dans les régions plus 
éloignées des sources de précurseurs. Il peut aussi y avoir diminution de l’ozone 
troposphérique à proximité de sources de NO, comme les routes et les centrales électriques. 
L’ozone troposphérique réagit également avec d’autres éléments tels que les bâtiments et la 
végétation, ainsi qu’avec les émissions de NO des véhicules automobiles ou du sol, ce qui crée 
un gradient vertical descendant plus prononcé lorsque les conditions sont stables. L’USEPA a 
conclu que les centres urbains à faible densité de circulation situés en aval d’importantes 
sources de précurseurs de l’ozone sont fortement influencés par le TGD et ont tendance à 
présenter une variabilité spatiale moindre que les centres urbains émetteurs à forte densité de 
circulation situés en amont. 

Plusieurs études plus récentes sur les concentrations d’ozone dans l’air ambiant et leurs 
fluctuations ont été recensées et sont résumées ci-après. Ces études confirment que les  
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Figure 15.4 Moyenne des variations diurnes de la concentration d’ozone (ppb) — entre la semaine et la 
fin de semaine durant l’été (mai à septembre) pour la période de 2001-a 2006 

(Note : La concentration moyenne d’ozone en ppb est indiquée sur l’axe des ordonnées) 

 

 

concentrations d’ozone dans l’air  fluctuent selon l’heure de la journée, le jour de la semaine et 
la saison et que l’ozone dans l’air ambiant affiche généralement une plus grande homogénéité 
spatiale que les polluants primaires, bien que le titrage par le NO des gaz d’échappement des 
véhicules automobiles puisse sensiblement réduire les concentrations d’ozone à proximité des 
routes principales. 

Ito et al. (2005a) ont étudié la corrélation temporelle entre la pollution atmosphérique mesurée 
de station à station dans la zone contiguë des États-Unis de 1988 à 1997. Les coefficients de 
corrélation entre toutes les paires de stations de surveillance à l’intérieur d’une région de 
contrôle de la qualité de l’air [Air Quality Control Region (AQCR)] étaient relativement élevés 
lorsque les distances entre les stations étaient inférieures à 10 milles, la meilleure estimation 
étant d’environ 0,8. La courbe d’ajustement  diminuait à mesure qu’augmentait la distance 
séparant les stations, le coefficient de corrélation estimé se situant juste en deçà de 0,6 à 
100 milles. Au-delà de cette distance, le taux de décroissance était nettement moindre. Dans 
les modèles additifs généralisés (GAM) utilisant des critères de convergence rigoureux, le 
coefficient de corrélation médian dans chaque AQCR était davantage corrélé avec la région 
(corrélation plus forte dans les régions de l’Est que de l’Ouest) et avec la distance qu’avec les 
caractéristiques du site comme l’utilisation du sol ou l’urbanicité. Les résultats étaient dans 
l’ensemble comparables pour les PM10 et le NO2, alors que la corrélation de station à station 
s'avérait plus faible pour les polluants primaires CO et SO2.  

Wade et al. (2006) ont analysé l’erreur associée à l’imprécision des instruments et à la 
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à Atlanta, en Géorgie, durant les saisons de mesure de l’ozone de 1999 à 2002. À l’aide de 
semi-variogrammes modifiés, construits à partir des données de trois réseaux de surveillance 
de la pollution, les auteurs ont estimé que l’imprécision des instruments utilisés pour calculer la 
concentration maximale quotidienne d’ozone sur 8 h était d’environ 10 % et qu’ensemble la 
variabilité spatiale et l’imprécision de l’instrument représentaient environ 30 % de la variation 
temporelle. La variation des concentrations d’ozone, pondérée en fonction de la population et 
due à l’imprécision de l’instrument ainsi qu'à la variabilité spatiale représentait 20 % de la 
variation temporelle. Toutes ces valeurs étaient  beaucoup plus élevées dans le cas des 
particules primaires et des autres polluants gazeux. Les concentrations d’ozone étaient très 
similaires d’une station à l’autre et fortement corrélées [les coefficients de corrélation (r) entre 
les diverses stations et la station de référence variant de 0,98 à 0,85 et diminuant avec la 
distance]. Les tracés de la rose des vents montrent que les concentrations d’ozone n’étaient 
pas fortement influencées par les sources locales (comme on peut s’y attendre pour un polluant 
secondaire), si ce n’est que les concentrations minimales d’ozone étaient associées aux 
concentrations maximales de NOx lesquelles, en retour,  étaient associées aux infrastructures 
de transport et aux routes principales. 

Jo et Park (2005) ont présenté les résultats d’analyses sur les concentrations d’ozone et 
d’autres polluants gazeux mesurées pendant cinq à six ans dans deux stations 
d'échantillonnage situées en bordure de la route et une autre localisée dans une zone 
résidentielle de Dægu, en Corée du Sud. Dans l’ensemble, les concentrations d’ozone étaient 
plus élevées dans la zone résidentielle qu’à proximité immédiate de chacune des deux routes 
principales, un phénomène sans doute attribuable au titrage de l’ozone par le NO des véhicules 
automobiles. Les concentrations horaires moyennes d’ozone affichaient des variations diurnes, 
journalières et saisonnières typiques, soit une forte hausse en milieu d’après-midi durant les 
quatre saisons, une légère augmentation le dimanche et une augmentation marquée de la 
concentration maximale au printemps. Les tendances annuelles différaient  d’une station à 
l’autre, les concentrations horaires moyennes d’ozone augmentant sensiblement dans la zone 
résidentielle et dans l’une des stations en bordure de la route, et diminuant considérablement 
dans l’autre station située à proximité de la route. Les équations de régression établissant un 
lien entre les concentrations d’ozone et certaines variables météorologiques (le plus souvent, 
les rayonnements solaires, la vitesse du vent et la température de l’air) étaient fortement 
significatives, la plupart des valeurs de R2 se situant entre 0,25 et 0,4.  

Les systèmes de modélisation de la qualité de l’air peuvent pallier certaines lacunes des 
réseaux de surveillance. Bell (2006) a présenté les résultats d’une étude de cas dans laquelle 
diverses estimations de l’exposition ont été définies à partir des données recueillies durant un 
épisode de fortes concentrations d’ozone dans le nord de l’État de la Géorgie aux États-Unis. 
Les estimations étaient calculées en utilisant de nombreuses méthodes adaptées à différentes 
échelles géographiques; elles étaient fondées tantôt sur les concentrations dans l’air ambiant 
mesurées à huit stations régionales d'échantillonnage, tantôt sur les concentrations estimées à 
partir d’un système de modélisation combinant la version 3-4 du Mesoscale Model de 
5e génération (MM5) de la Penn State/National Center for Atmospheric Research et le système 
Models-3 Community Multi-Scale Air Quality (CMAQ) de l’EPA. Les concentrations horaires 
d’ozone obtenues par modélisation ont reproduit assez fidèlement l’ampleur et le moment des 
fluctuations diurnes sur trois jours mesurées dans la maille de 4 km sur 4 km à l’intérieur de 
laquelle était située la station de mesure. Les estimations modélisées à cette échelle 
prévoyaient une importante hétérogénéité spatiale des concentrations d’ozone dans l’air 
ambiant, hétérogénéité qui ne ressortait pas des données mesurées à partir du réseau 
dispersé. Ainsi, dans un comté, l’écart entre les concentrations horaires minimale et maximale 
d’ozone était 53 ppb avec le système de modélisation et de 12 ppb selon la méthode basée sur 
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la station de surveillance la plus proche. Les auteurs n’ont toutefois pas précisé si les résultats 
aux stations pour lesquelles les concentrations prévues différaient sensiblement étaient 
demeurés incohérents dans le temps, un aspect  des plus pertinents pour les études 
épidémiologiques en séries chronologiques. Les auteurs ont mentionné que, bien que la 
modélisation de l’air ambiant puisse fournir de meilleures estimations de l’exposition que la 
surveillance seule, la modélisation exige un processus de validation exhaustif et ne tient pas 
compte de l’exposition individuelle. 

On sait que le NO des gaz d’échappement des véhicules piège l’ozone dans l’air ambiant. En 
Californie,  McConnell et al. (2006) ont étudié les fluctuations locales des concentrations 
d’ozone attribuables aux variations du trafic à proximité du domicile de 78 enfants ayant 
participé à la Children’s Health Study (CHS). Les concentrations d’ozone étaient mesurées sur 
une période de 24 h à partir d'une station d'échantillonnage (généralement située dans un rayon 
de quelques kilomètres des maisons à l’étude), ainsi qu’à l’extérieur de chacun des domiciles à 
deux reprises en 1994. Dans l’ensemble, les concentrations d’ozone mesurées à ces deux 
endroits étaient comparables et fortement corrélées, bien que les concentrations mesurées aux 
domiciles de l’une des trois communautés étudiées aient fluctué davantage. L'étude a établi un 
lien entre la diminution des concentrations d’ozone et les concentrations résidentielles de NOx, 
la plage des concentrations de NOx modélisées à partir de la circulation locale à l’aide d’un 
modèle de dispersion à sources linéaires représentant une diminution de près de 17 ppb des 
concentrations d’ozone. Ceci s’explique principalement par le fait qu’une faible proportion des 
maisons était située à proximité de routes à circulation intense. Ces résultats suggèrent que les 
concentrations mesurées dans une station d'échantillonnage pourraient surestimer ou sous-
estimer les concentrations d’ozone à l’extérieur dans des zones résidentielles, selon la 
répartition locale du trafic routier dans la communauté.  

 

15.1.2 Milieux intérieurs — Concentrations d’ozone et déterminants  

Cette section présente d’abord un résumé des conclusions du Rapport d’évaluation scientifique  
(RES) et des évaluations de l’USEPA en ce qui a trait aux concentrations d’ozone à l'intérieur 
des immeubles,  où les gens passent la majorité de leur temps. Un examen des études  
recensées après la publication du document de l’EPA mais publiées à l’intérieur de la période 
couverte par la présente évaluation (c.-à-d. 2005 et 2006) est ensuite présenté.  

Selon le RES de 1999 sur l’ozone, les sources d’ozone à l'intérieur sont peu nombreuses et 
l’ozone qui s’infiltre à l’intérieur des bâtiments est éliminé en réagissant avec les surfaces qui 
s’y trouvent. Dans l’ensemble, les études disponibles font  état de concentrations d’ozone dans 
l’air intérieur inférieures aux concentrations dans l’air ambiant, bien qu’une corrélation ait été 
observée entre les deux et que les concentrations dans l’air intérieur aient suivi les fluctuations 
diurnes typiques des concentrations d’ozone dans l’air ambiant. La plupart des rapports 
intérieur-extérieur (I/E) variaient de 0,5 à 0,8; ils étaient  dans l’ensemble comparables dans les 
édifices résidentiels et publics.  Les rapports  I/E les plus élevés concernaient  les 
microenvironnements intérieurs à haut taux de renouvellement d’air (TRA) et à fortes 
concentrations d’ozone dans l’air ambiant.  

Au moment de la publication du document Ozone AQCD (USEPA, 2006), le nombre d’études 
sur les concentrations d’ozone dans l’air intérieur avait grandement augmenté. Le tableau 15.1 
présente un résumé des conclusions des études canadiennes et américaines qui ont été 
incluses dans l’évaluation de l’USEPA. Cette liste s’inspire d’un tableau du document de 
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l’USEPA qui a été modifié et mis à jour afin d'inclure les résultats de certaines études plus 
récentes. 

Le document Ozone AQCD (USEPA, 2006) mentionne que les sources d’ozone dans l’air 
intérieur sont peu nombreuses; ces sources incluent les photocopieurs, les télécopieurs, les 
imprimantes à laser ainsi que les purificateurs d’air électrostatiques et les dépoussiéreurs 
électriques, qui produisent en général de faibles émissions d’ozone. (Les générateurs d’ozone, 
comme les purificateurs d’air domestiques, peuvent émettre des quantités d’ozone suffisantes 
pour être nocives. Ces appareils ne sont toutefois plus homologués par la CSA à des fins 
d’usage domestique, et Santé Canada et d’autres agences gouvernementales ont émis des 
mises en garde dans lesquelles ils en déconseillent l’utilisation.) En l’absence de sources 
intérieures précises, la présence d’ozone dans l’air intérieur est généralement attribuable à 
l’infiltration d’ozone provenant de l’air ambiant extérieur. Le même document (USEPA, 2006),  
indique également que les concentrations d’ozone dans l’air intérieur dépendent de plusieurs 
facteurs, notamment des concentrations d’ozone dans l’air extérieur, du taux d’infiltration de 
l’extérieur vers l’intérieur, du taux de renouvellement d’air et de l’élimination de l’ozone par 
réaction chimique. Par conséquent, les concentrations d’ozone mesurées à l’intérieur ont 
tendance à refléter les concentrations extérieures,  suivant fréquemment les variations diurnes, 
journalières et saisonnières des concentrations dans l’air extérieur. Les taux de renouvellement 
d’air varient en fonction des écarts de température entre l’intérieur et l’extérieur, des effets du 
vent, de la région géographique, du type de système de chauffage et de ventilation, ainsi que 
du type de bâtiment et de l’âge du bâtiment. Comme l’ozone qui s’infiltre à l’intérieur réagit avec 
les surfaces et avec  d’autres contaminants, les concentrations à l’intérieur sont généralement 
plus faibles qu’à l’extérieur. Par ailleurs, l’élimination de l’ozone se fera plus rapidement dans 
les bâtiments dont le rapport surface/volume est plus grand, ainsi que dans les pièces plus 
petites et les bâtiments contenant des matériaux ou du mobilier pelucheux ou une concentration 
intérieure élevée de COV non saturés (principalement des terpènes ou autres composés 
apparentés) ou de NO provenant des cuisinières à gaz.  

Les études sur les concentrations d’ozone dans l’air intérieur  examinées dans le document 
Ozone AQCD (USEPA, 2006),révèlent que les concentrations d’ozone varient généralement 
d’un endroit à l’autre, sous l’influence des différents facteurs précités. Dans l’ensemble, les 
concentrations étaient accrues dans les bâtiments ayant un TRA plus élevé et durant la saison 
de l’ozone, tout en demeurant inférieures aux concentrations dans l’air extérieur (tableau 15.1). 
Parmi les autres facteurs ayant influencé les concentrations d’ozone à l'intérieur, mentionnons 
l’utilisation de systèmes de climatisation (baisse des concentrations), de ventilateurs de fenêtre 
(hausse des concentrations) ainsi que l’ouverture des fenêtres (hausse des concentrations), 
chacun de ces facteurs ayant une incidence sur le TRA et donc sur les taux d’infiltration et les 
temps de séjour (tableau 15.1). À l’intérieur des véhicules, comme dans d’autres 
environnements fermés, les concentrations d’ozone s'élèvent avec l’augmentation du brassage 
de l’air, les valeurs mesurées se rapprochant parfois des concentrations extérieures lorsque les 
fenêtres demeurent  ouvertes. 

Deux études récentes (non analysées dans le document de l’USEPA de 2006) ont examiné la 
fluctuation de la concentration d’ozone dans l’air intérieur d’édifices publics en regard des 
concentrations dans l’air ambiant. Les résultats de ces études confirment que les 
concentrations dans l’air intérieur dépendent des niveaux dans l’air extérieur et du taux de 
renouvellement d’air à l’intérieur de l’édifice. 
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Tableau 15.1 Études américaines et canadiennes sur les concentrations d’ozone (ppb) et leurs déterminants dans les 
milieux intérieurs (tableau modifié d’après l’USEPA, 2006) 

 

Lieu et conditions de ventilation Concentrations dans 
l’air intérieur/extérieur 

Moyenne (fourchette) 

Rapports 
intérieur-
extérieur 

Moyenne ± E.-T. 

Remarques Références 

Toronto (Ontario), maisons  

 

 Hiver — hebdomadaire  Été — 
hebdomadaire 

 Été — 12  h/jour 

        — 12 h/nuit 

 

 

1,6 (ND–29,4)/15,4 
(0,4–31,4) 

-/- 

 

7,1 (ND–149)/19,1 
(ND–54,7) 

6,2 (ND–66,1)/9,4 (ND–
77,8) 

 

 

0,07 ± 0,10 

 

0,40 ± 0,29 

 

0,30 ± 0,32 

 

0,43 ± 0,54 

Des purificateurs d’air électrostatiques étaient présents dans environ 50 % des 
domiciles. Environ 80 % des domiciles étaient équipés de conditionneurs d’air 
qui, pour la plupart, étaient des systèmes centraux utilisant de l’air recyclé. Ces 
systèmes n’ont été utilisés sur une base quotidienne que dans 13 des 
40 maisons étudiées. Des mesures ont été prises à l’intérieur et à l’extérieur 
durant cinq périodes consécutives de 24 h. Dans les maisons équipées de 
purificateurs d’air électrostatiques, les rapports I/E ont été plus élevés durant 
l’hiver. Le TRA hebdomadaire moyen durant les mois d’hiver a été de 0,69 
± 0,88 h

-1
 pour l’ensemble des maisons échantillonnées; 50 % d’entre elles ont 

affiché un TRA inférieur à 0,41 h
-1
. Durant les mois d’été, le TRA moyen a été 

de 1,04 ± 1,28 h
-1
, 50 % des maisons obtenant un TRA inférieur à 0,52 h

-1
. 

Durant l’été, une corrélation a été mesurée entre la concentration d’ozone dans 
l’air extérieur (Ce) et la concentration d’ozone dans l’air intérieur Ci (degré de 
corrélation non précisé), et une faible corrélation a été observée entre le TRA 
hebdomadaire et les rapports I/E hebdomadaires (r = 0,36, p = 0,05). Durant 
l’hiver, aucune corrélation n’a été établie entre, d’une part, la Ce, le TRA, le 
volume de la maison, les mesures d’économie d’énergie et l’âge de la maison 
et, d’autre part, la valeur de Ci ou les rapports I/E. En revanche, une forte 
corrélation a été observée entre les concentrations hebdomadaires d’O3 à 
l’extérieur et les mesures obtenues au site le plus près du ministère de 
l’Environnement de l’Ontario : r = 0,78 le jour durant l’hiver et r = 0,79 le jour 
durant l’été (les résultats de la surveillance individuelle sont présentés au 
tableau 5.2). 

Liu et al. 

(1995) 

Boston (Massachussetts), 
maisons  

 

 Hiver — mesure continue sur 24 h 

 Été — mesure continue sur 24 h 

 

 

4,2 (ND–20,4)/15,9     
(4,4–24,5) 

 

6,73 (ND–34,2)/26,34 
(8,2–51,8) 

 

 

0,30 ± 0,42 

 

 

0,22 ± 0,25 

Les auteurs de cette étude ont examiné la possibilité que l’O3 réagisse avec des 
COV pour former des aérosols acides. Ils ont observé la formation de 
groupements carbonyle. Aucune tendance précise n’a été observée entre la 
concentration d’O3 à l’intérieur et le TRA; le TRA a été en moyenne de 0,9 h

-1 

durant l’hiver et de 2,6 h
-1 

durant l’été. Les concentrations moyennes sur 24 h 
ont été mesurées dans quatre domiciles durant l’hiver et neuf durant l’été. Les 
concentrations d’O3 dans l’air intérieur ont varié en fonction des concentrations 
dans l’air extérieur et du TRA. 

Reiss et al. 

(1995) 
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Lieu et conditions de ventilation Concentrations dans 
l’air intérieur/extérieur 

Moyenne (fourchette) 

Rapports 
intérieur-
extérieur 

Moyenne ± E.-T. 

Remarques Références 

Los Angeles (Californie) 

 

 Maisons 

 Autres lieux  

 À l’intérieur de véhicules 

  

 

0,28 

0,18 

0,21 

Étude réalisée en septembre. Les concentrations d’O3 ont été mesurées durant 
21 périodes de 24 h, de 19 h à 19 h. Les concentrations d’ozone les plus 
élevées ont été mesurées dans les stations d'échantillonnage en après-midi. Le 
temps était chaud et ensoleillé. Le rapport I/E a été plus faible lorsque les 
fenêtres étaient fermées. Les effets de la climatisation sur le rapport I/E a varié. 
Les concentrations d’O3 mesurées à l’aide d’un dispositif de surveillance de 
l’exposition individuelle ont eu tendance à être plus élevées lorsque la 
concentration d’O3 mesurée à la station d'échantillonnage la plus proche était 
élevée. 

Johnson 

(1997) 

Los Angeles (Californie), maisons  

 

 Été 

 Hiver 

13 (< 5–73)/37 (< 5–
108) 

 

0,37 ± 0,25 

0,43 ± 0,29 

0,32 ± 0,21 

De février à décembre, 481 échantillons ont été prélevés à l’intérieur de 
domiciles et dans l’environnement extérieur immédiat. Les rapports ont été 
calculés à partir des concentrations moyennes d’O3 sur 24 h dans les milieux 
intérieurs et extérieurs. De faibles concentrations dans l’air extérieur ont été 
associées à de faibles concentrations dans l’air intérieur. En revanche, des 
concentrations extérieures élevées ont été associées à un éventail de 
concentrations dans l’air intérieur et de rapports I/E, lesquels rapports ont été 
les plus élevés durant les mois d’été où il y a de la pollution. Des corrélations de 
modérées à fortes ont été observées entre les concentrations d’O3 dans l’air 
intérieur et les concentrations mesurées à la station d'échantillonnage (r = 0,49), 
entre les concentrations d’O3 à la station d'échantillonnage et les concentrations 
mesurées à l’extérieur des maisons (0,76), ainsi qu’entre les concentrations 
d’O3 à l’intérieur et à l’extérieur (0,58).  

Avol et al. 

(1998a, 1998b) 

Upland et Lake Arrowhead 
(Californie), maisons  

Arrowhead, sans climatisation, 
fenêtres ouvertes 

Upland, climatisation, fenêtres 
fermées  

Cuisinière à gaz éteinte, fenêtres 
ouvertes 

Cuisinière à gaz allumée, fenêtres 
fermées 

  

 

0,68 

0,09 

0,82 

0,15 

Le rapport I/E a été déterminé à partir des données pour 20 maisons, dont trois 
seulement utilisaient un système de climatisation. Les rapports I/E ont été 
calculés à partir des concentrations dans l’air ambiant mesurées de façon 
continue sur 24 h, ainsi que des concentrations moyennes dans l’air intérieur 
pendant 0,5 à 1 h. Dans l’une des maisons étudiées, une baisse sensible des 
concentrations d’O3 dans l’air intérieur a été observée dans les 7 min suivant 
l’allumage de la cuisinière au gaz.  

Lee et al. 

(1999) 
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Lieu et conditions de ventilation Concentrations dans 
l’air intérieur/extérieur 

Moyenne (fourchette) 

Rapports 
intérieur-
extérieur 

Moyenne ± E.-T. 

Remarques Références 

Sud de la Californie, maisons 

Upland       

Villes situées en montagne 

Mesures globales, avec 
climatisation 

Mesures globales, sans 
climatisation 

Saison de l’ozone 

 Upland       

  Villes en montagne 

 Hors de la saison de l’ozone   

 Upland       

 Villes en montagne 

Saison de l’ozone            

  Enfants de sexe féminin           

  Enfants de sexe masculin  

Hors de la saison de l’ozone  

 Enfants de sexe féminin        

 Enfants de sexe masculin 

 

 

 

 

 

 

11,8/48,2 

21,4/60,1 

 

3,2/21,1 

2,8/35,7 

 

16,8/54,5 

16,1/54,0 

 

2,9/28,8 

3,1/27,8 

 

0,28 ± 0,19 

0,19 ± 0,16 

0,26 ± 0,18 

0,20 ± 0,17 

 

 

 

 

 

 

 

0,31
a
 

0,30
a
 

 

0,10
a
 

0,11
a
 

Les concentrations d’ozone ont été mesurées dans 119 maisons (dont 57 à 
Upland et 62 dans des villes situées en montagne) durant des périodes 
d’échantillonnage de six jours consécutifs (~144 h) par mois, pendant 12 mois 
(les rapports I/E portent uniquement sur les données d’avril et mai). Les 
rapports I/E ont été calculés à partir des concentrations mensuelles moyennes 
dans l’air extérieur et des concentrations hebdomadaires moyennes dans l’air 
intérieur. Le rapport I/E a varié en fonction du lieu de la maison, du nombre de 
chambres à coucher et de la présence ou non d’un système de climatisation. 
Les rapports I/E sont basés sur un sous-ensemble de maisons échantillonnées. 

 

 

 

 

Concentrations mesurées à l’intérieur et à l’extérieur de 156 maisons dans 
lesquelles vivaient 224 enfants, durant une période d’échantillonnage 
s’échelonnant sur six jours consécutifs (~144 h) par mois, pendant au moins 
six mois de l’année. Les concentrations d’ozone mesurées à la station 
d'échantillonnage  ont été comparables aux concentrations mesurées à 
l’extérieur de chacune des maisons évaluées, bien qu’elles aient été moins 
variables. Les concentrations les plus élevées ont été mesurées durant la 
saison de l’ozone et dans les échantillons d’air extérieur, et elles ont été 
nettement moindres en dehors de la saison de l’ozone ainsi que dans les 
échantillons d’air intérieur et de surveillance de l’exposition individuelle. Aucune 
différence significative entre les garçons et les filles n’a été observée dans les 
concentrations d’ozone mesurées à l’intérieur et à l’extérieur, bien que les 
concentrations individuelles aient été plus élevées chez les garçons durant les 
deux saisons. (Les résultats de la surveillance de l’exposition individuelle sont 
présentés au tableau 15.2.) 

Lee et al. 

(2002); 

Geyj et al. 

(2000) 

 

 

 

 

 

 

 

Xue et al. (2005) 

 

Nashville (Tennessee), maisons 

 Moyenne globale 

 

2,05 (ND–17,9)/21,12 
(11,2–35,6) 

 

0,1 ± 0,18 

L’exposition hebdomadaire moyenne dans l’air extérieur et l’air intérieur et 
l’exposition individuelle ont été mesurées pour 36 enfants sur une base 
hebdomadaire pendant six semaines, en juin et juillet, à l’aide 
d’échantillonneurs passifs. Une bonne corrélation a été établie entre les 
concentrations mesurées dans l’air extérieur et celles observées dans les 
stations d'échantillonnage. Les concentrations dans l’air intérieur se sont 
avérées nettement moins élevées dans les maisons dotées d’un système 
central de climatisation, celles n’utilisant pas de ventilateurs de fenêtre et celles 
dont les fenêtres sont restées fermées. (Les résultats de la surveillance de 
l’exposition individuelle sont présentés au tableau 15.2.) 

Lee et al. (2004) 
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Lieu et conditions de ventilation Concentrations dans 
l’air intérieur/extérieur 

Moyenne (fourchette) 

Rapports 
intérieur-
extérieur 

Moyenne ± E.-T. 

Remarques Références 

Musées du sud de la Californie 

 

 Zone tampon — porte-rideau 
fermée 

 Zone tampon — porte-rideau 
ouverte 

 Aire d’exposition 

 

 

7,05/22,17 

24,33/28,2 

3,1/9,43 

 

 

0,27 ± 0,15 

0,88 ± 0,15 

0,33 ± 0,15 

Les mesures ont été prises sur une période de deux semaines (moyenne sur 
24 h).  

Les rapports I/E pour les polluants de sources extérieures comme l’ozone ont 
largement fluctué, de valeurs faibles mesurées aux endroits sans apport d’air 
extérieur à des valeurs élevées aux endroits exposés à un afflux important d’air 
extérieur. 

Hisham et Grosjean 

(1991) 

Burbank (Californie) 

 

Station de commutation 
téléphonique 

  

 

 

0,2–8/1,0–21,1 
(médianes) 

 

 

0,12-1,09
a
 

(médianes) 

 

Échantillonnage continu pendant 14 mois. La principale source d’O3  a été 
l’afflux de l’extérieur. Les concentrations d’ozone dans l’air intérieur ont suivi de 
près les fluctuations dans l’air extérieur, variant de 30 % à 70 % de ces 
concentrations. Du début du printemps à la fin de l’automne, les concentrations 
maximales d’O3 ont été enregistrées en début d’après-midi, ces concentrations 
diminuant ensuite pour se situer près de zéro au coucher du soleil. Le TRA a 
varié de 1,0 à 1,9 h

-1
. 

Weschler et al. (1994) 

Raleigh (Caroline du Nord) 

 

  Voitures de police 

 

 

11,7/28,3 

 

 

0,41
a
 

Les voitures de police ont été surveillées du lundi au jeudi, de 15 h à minuit, à 
25 occasions durant les mois d’août, de septembre et d’octobre. Les 
concentrations d’O3 dans l’air extérieur ont été établies à partir des mesures 
prises à la station d'échantillonnage de l’air ambiant. L’air à l’intérieur des 
voitures de police était de l’air frais recyclé. Les concentrations d’ozone à 
l’intérieur des véhicules ont suivi de près celles mesurées à l’extérieur. 

Riediker et al. (2003) 

 

a Valeurs calculées à partir des données présentées dans le rapport initial de l’étude
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En France, Blondeau et al. (2005) et Poupard et al. (2005) ont analysé les concentrations 
d’ozone dans huit écoles de la ville de La Rochelle et sa banlieue. Les concentrations d’ozone 
ont été mesurées continuellement, à l’intérieur et à l’extérieur de chacune des écoles, durant 
deux périodes de deux semaines (une en hiver et l’autre au printemps ou en été). Les 
concentrations d’ozone dans l’air intérieur se sont avérées inférieures à celles mesurées à 
l’extérieur, le rapport I/E moyen variant de 0 à 0,45 selon l’école et la saison. Plus le bâtiment 
était étanche, plus le rapport I/E était faible; à l’inverse, l’ouverture des fenêtres avait pour effet 
d’augmenter sensiblement ce rapport. Aucune différence systématique n’a été observée entre 
les rapports I/E mesurés durant l’hiver et ceux obtenus au printemps ou en été. Dans les 
bâtiments les plus étanches à l’air, une corrélation négative a été établie entre le rapport I/E et 
la concentration d’ozone à l’extérieur, sans doute à cause du piégeage plus efficace de l’ozone 
sous l’effet de l’augmentation du temps de séjour à l’intérieur. Dans les bâtiments moins 
étanches, le rapport augmentait généralement,  parallèlement à l’accroissement de la 
concentration d’ozone à l’extérieur. Les concentrations d’ozone dans l’air intérieur sont 
demeurées près de zéro dans l’école la plus étanche à l’air, même en présence de fortes 
fluctuations des concentrations extérieures, alors qu’elles ont suivi les fluctuations à court terme 
des concentrations extérieures dans l’école la moins étanche. Les concentrations moyennes 
d’ozone dans l’air extérieur ont varié de 15 à 41 ppb, les valeurs maximales se situant entre 
41 et 66 ppb. Dans l’ensemble, les valeurs maximales étaient plus élevées au printemps ou en 
été qu’en hiver, mais les tendances paraissaient moins nettes dans le cas des concentrations 
moyennes. Les auteurs ont conclu que le rapport I/E relatif aux concentrations d’ozone était 
fortement influencé par l’étanchéité à l’air du bâtiment et par les concentrations dans l’air 
extérieur. 

Loupa et al. (2006) ont analysé les concentrations d’ozone dans deux églises médiévales de 
Chypre, l’une située en milieu urbain et l’autre dans une région rurale. Dans les deux cas, les 
concentrations d’ozone à l’intérieur ont suivi les fluctuations diurnes des concentrations 
extérieures durant les périodes d’échantillonnage de plusieurs jours en hiver et en été. Durant 
l’été, les rapports I/E relatifs aux concentrations d’ozone approchaient l’unité, un résultat 
attribuable à l’augmentation du taux de renouvellement d’air résultant de l’ouverture des 
fenêtres. En hiver, les rapports I/E diminuaient à moins de la moitié de leurs valeurs estivales, 
en raison d’une diminution du taux de renouvellement d’air. Les rapports  les plus faibles (de 
0,16 à 0,36) ont été mesurés dans l’église où l’on brûlait des cierges (source de NO qui piège 
l’ozone).  

Les résultats de deux études récentes sur les émissions d’ozone provenant de sources 
intérieures telles que le matériel de bureau et les purificateurs d’air électroniques, ont aussi été 
analysés.  

Black (2006) a mesuré les émissions d’une variété de composés (incluant l’ozone) durant le 
fonctionnement de photocopieurs à sec, d’imprimantes laser et d’ordinateurs personnels. Ces 
expériences ont été réalisées dans des chambres climatiques dynamiques conçues pour 
simuler les conditions ambiantes normales en ce qui a trait à la température, à l’humidité 
relative et à la ventilation. Les photocopieurs à sec ont été les appareils produisant le plus 
d’émissions d’ozone (moyenne de 4,2 mg/h; fourchette : 1,2 à 6,3 mg/h), suivis des imprimantes 
laser (moyenne de 0,8 mg/h; fourchette : < 0,02 à 6,5 mg/h). Aucune quantité mesurable 
d’ozone n’a été associée aux ordinateurs personnels (< 0,02 mg/h). L’exposition moyenne 
résultant de ces émissions dans un bureau typique, durant une période de 8 h par jour, a été 
estimée respectivement à 0,04 mg/m3 (20 ppb), 0,01 mg/m3 (5 ppb) et < 0,001 mg/m3 
(< 0,5 ppb). 
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On sait que certains épurateurs d’air produisent de l’ozone. Chen et al. (2005) ont utilisé une 
chambre dynamique à échelle réelle pour tester 15 systèmes d’épuration en regard de leur 
efficacité d’élimination initiale des COV et de leur production d’ozone. Les systèmes d’épuration 
utilisant des procédés d’oxydation de l’ozone ou d’ionisation de l’air ont produit de fortes 
concentrations d’ozone à l’intérieur des enceintes d’essai – certaines supérieures à 100 ppb – 
et le seul COV éliminé par ces systèmes a été le d-limonène, un composé qui contient des 
liaisons carbone-carbone non saturées et qui peut réagir plus rapidement avec l’ozone que 
d’autres COV. Des quantités moindres d’ozone ont été émises par les systèmes individuels de 
sorption et de filtration en raison de l’utilisation d’une cellule électronique ou d’un appareil à 
plasma. La production d’ozone par les autres types d’épurateurs d’air s'est avérée  négligeable. 

 

15.1.3 Exposition individuelle à l’ozone 

Cette section présente d’abord un résumé des évaluations figurant dans le RES de 1999 sur 
l’ozone ainsi que dans le document Ozone AQCD (USEPA, 2006) sur l’exposition individuelle à 
l’ozone. Les études sur l’exposition individuelle publiées après l’évaluation de l’USEPA mais qui 
demeurent à l’intérieur de la période visée par la présente évaluation (2005 et 2006) sont 
ensuite passées en revue.  

Le RES de 1999 sur l’ozone examine un petit nombre d’études canadiennes et américaines sur 
l’exposition individuelle publiées durant la première moitié des années 1990. Dans ces études, 
l’exposition individuelle à l’ozone a été associée au temps passé à l’intérieur et à 
l’extérieur - des lieux où les individus ont été exposés à des concentrations relativement faibles 
et relativement élevées d’ozone, respectivement. Les mesures de l’exposition à l’ozone ont été 
en moyenne quelque 70 % supérieures à celles mesurées dans l’air intérieur et 50 % inférieures 
aux concentrations dans l’air extérieur. Bien que dans ces études  l’exposition à l’ozone ait varié 
considérablement d’un sujet à l’autre, une corrélation a été établie entre l’exposition individuelle 
moyenne et les concentrations mesurées dans les stations d'échantillonnage , ce qui donne à 
penser  que les données sur l’ozone obtenues à partir des stations fixes de mesure de l’air 
ambiant peuvent représenter adéquatement l’exposition de la population.  

Au moment de la publication du document Ozone AQCD (USEPA, 2006), le nombre d’études 
sur l’exposition individuelle à l’ozone avait considérablement augmenté. Un résumé des 
résultats des études américaines et canadiennes examinées dans le présent document figure 
au tableau 15.2, lequel constitue  une version modifiée et mise à jour d’un tableau présenté 
dans le document de l’USEPA.  

Les études sur l’exposition individuelle examinées dans le document Ozone AQCD (USEPA, 
2006) font état d’une importante variabilité interindividuelle, attribuable aux différences dans les 
activités pratiquées, les caractéristiques du logement, etc. (tableau 15.2). Malgré cette 
variabilité, les niveaux d’exposition individuelle se sont avérés nettement inférieurs aux 
concentrations dans l’air ambiant mesurées dans les stations d'échantillonnage, ces résultats 
reflétant l'importance du temps passé dans des milieux intérieurs où les concentrations d’ozone 
sont moins élevées [dans une étude  menée à Boston (MA), les concentrations dans l’air 
ambiant ont été associées aux niveaux d’exposition individuelle mais, selon l’analyse de 
régression entre ces deux variables, les concentrations ont été de trois à quatre fois plus 
élevées durant l’été et 25 fois plus élevées durant l’hiver (Sarnat et al. 2005)]. De plus, la 
presque totalité des études a indiqué une corrélation de modérée à forte ou une régression 
importante entre les concentrations d’ozone mesurées dans les stations d'échantillonnage et les 
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niveaux d’exposition individuelle, une association souvent plus prononcée durant la saison 
chaude (tableau 15.2).  

Les niveaux d’exposition individuelle à l’ozone ont été légèrement plus élevés chez les 
personnes travaillant à l’extérieur et chez les enfants que dans d’autres groupes; ces niveaux  
tendaient  être plus fortement corrélés aux concentrations d’ozone dans l’air ambiant, du fait 
que ces personnes passaient plus de temps à l’extérieur et qu'elles avaient un niveau d’activité 
plus élevé (Brauer et Brook, 1997; Lee et al., 2004; Sarnat et al., 2005). Dans une étude 
réalisée en Californie, les garçons passaient plus de temps à l’extérieur que les filles et leurs 
niveaux d’exposition individuelle à l’ozone étaient également plus élevés (Geyh et al., 2000). 
Dans une autre étude californienne mentionnée dans l’évaluation de l’USEPA, les 
hospitalisations pour asthme chez les enfants  étaient beaucoup moins élevées durant les 
journées d’alerte au smog, ce qui suggère  que les comportements d’évitement peuvent 
modifier l’exposition et qui témoigne du lien entre les effets sur la santé et la pollution 
atmosphérique. Le document Ozone AQCD (USEPA, 2006) conclut que, bien que les 
concentrations d’ozone des stations de mesure  n’expliquent pas nécessairement les variations 
observées dans les niveaux d’exposition individuelle, elles sont sans doute représentatives des 
fluctuations journalières du niveau d’exposition de la population et constituent ainsi des 
substituts d'exposition globale (c.-à-d. d'exposition au niveau d’une population) acceptables. 

Un petit nombre d’études américaines plus récentes sur l’exposition individuelle à l’ozone ont 
été recensées. Le protocole et les résultats de ces études sont résumés dans les sections qui 
suivent et les données qui en découlent ont aussi servi à la mise à jour du tableau 15.2.  Sarnat 
et al. (2005) ont présenté les résultats d’une étude sur l’exposition individuelle réalisée à Boston 
(MA) durant l’été 1999 et l’hiver 2000. [ L’étude est de nouveau présentée ici car seule une 
portion des résultats a été considérée dans le document Ozone AQCD (USEPA, 2006)] 
D’autres résultats de l’étude ont par ailleurs été analysés dans le rapport publié  ultérieurement 
par le Health Effects Institute (Koutrakis et al., 2005).] Les niveaux d’exposition individuelle à 
l’ozone ont été mesurés 24 h/j pendant 12 jours consécutifs dans des cohortes composées de 
20 personnes âgées en bonne santé et de 23 enfants âgés de 9 à 13 ans, pour un total de 
714 jours-personnes d’exposition à l’ozone et à d’autres polluants. Tous les sujets étaient  
non-fumeurs et résidaient dans des habitations pour non-fumeurs. Dans l'ensemble, les niveaux 
d’exposition individuelle à l’ozone des personnes âgées et des enfants ont été inférieurs aux 
concentrations d’ozone mesurées aux stations de surveillance f locales et fréquemment été 

inférieurs à leurs limites de détection respectives dans toutes les périodes d’échantillonnage. 
De plus, les tendances observées étaient plus prononcées en hiver qu’en été (tableau 15.2). 
Les modèles de régression mixtes établissant un lien entre les niveaux d’exposition individuelle 
et les concentrations dans l’air ambiant ont donné une pente significative durant les deux 
saisons, mais plus marquée en été qu’en hiver [pente de 0,27 en été (IC 95 % = 0,18–0,37) et 
de 0,04 en hiver (IC 95 % = 0,0–0,07)]. Chez huit des 29 sujets, la corrélation entre l’exposition 
individuelle et les concentrations ambiantes a été supérieure à 0,8 durant l’été. En ce qui a trait 
aux autres polluants, les pentes de la régression entre l’exposition individuelle et la 
concentration ambiante se sont avérées plus marquées et plus importantes dans le cas des 
PM2,5 et du SO4

2- durant les périodes d’échantillonnage d’hiver et d’été, alors que la pente pour 
le NO2 durant l’été a été significative mais inférieure à celle de l’ozone. 

Ces résultats contrastent avec ceux d’une étude antérieure réalisée par le même groupe et 
examinée dans le document Ozone AQCD (USEPA, 2006) l'étude en question  n’avait établi 
aucun lien entre les niveaux d’exposition individuelle à l’ozone chez 56 sujets (incluant des 
personnes âgées et des enfants en bonne santé et des patients atteints de BPCO) de Baltimore 
(Maryland) en 1998 et 1999 et les concentrations d’ozone en hiver ou en été [pente de 0,01 
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(IC 95 % = -0,1–0,03) en hiver et de 0,03 (IC 95 % = -0,02–0,09) en été] (Sarnat et al., 2000; 
Koutrakis et al., 2005). Bien qu’aucune mesure quantitative de la ventilation n’ait été rapportée 
dans l’une ou l’autre ville, Sarnat et al. (2005) ont formulé l’hypothèse que le taux moyen de 
renouvellement d’air dans les maisons relativement plus vieilles et moins étanches de Boston 
était supérieur à celui de Baltimore, où bon nombre de sujets vivaient dans des immeubles 
d’habitation avec système de climatisation centrale. De fait, la prévalence des systèmes de 
climatisation chez les sujets de Boston était nettement moins élevée. Cette hypothèse a aussi 
été corroborée par la mesure des rapports entre l’exposition individuelle et la concentration 
ambiante de SO4

2-, qui se sont avérés plus élevés à Boston qu’à Baltimore durant les deux 
saisons. Cet écart dans les taux de renouvellement d’air pourrait expliquer la divergence des 
résultats. Les sujets de Boston ont en moyenne également  passé plus de temps à l’extérieur  
et ont donc été davantage exposés  à l’ozone durant les deux saisons (tableau 14.5.2). De plus, 
une grande majorité des niveaux d’exposition individuelle à l’ozone sont demeurés inférieurs à 
la limite de détection dans les deux villes et les deux saisons, une tendance particulièrement 
prononcée dans le cas des échantillons prélevés à Baltimore en hiver. Une telle proportion de 
valeurs inférieures à la limite de détection fait en sorte qu’il est impossible de déterminer s’il 
existe vraiment une forte corrélation entre les concentrations d’ozone dans l’air ambiant et les 
niveaux d’exposition individuelle. 

Dans une étude plus récente, Sarnat et al. (2006a) ont examiné les niveaux d’exposition 
individuelle à l’ozone à l'été et à l'automne 2000 chez des personnes âgées de Steubenville 
(Ohio),. Durant chaque saison, dix sujets non fumeurs ont été examinés, dont cinq ont participé 
aux études durant les deux saisons. Entre huit et 24 mesures ont été répétées sur 24 h pour 
chaque sujet, pour un total de 194 mesures durant l’été et de 228 à l’automne. La relation 
exposition individuelle-concentration ambiante a varié selon la saison et les conditions de 
ventilation. Les niveaux d’exposition individuelle et les concentrations ambiantes 
correspondantes sur 24 h mesurées à une station de mesure ont été plus élevés en été qu’en 
automne; les niveaux d’exposition individuelle correspondaient en moyenne à 0,2 fois les 
concentrations ambiantes durant chaque saison (tableau 15.2). Les pentes et les valeurs de R2 
de la régression entre l’exposition individuelle et la concentration ambiante se sont avérées 
modestes mais significatives durant les deux saisons (pente de 0,15 ± 0,02, R2 = 0,24 durant 
l’été; pente de 0,27 ± 0,03, R2 = 0,25 à l’automne). L’influence du système de ventilation dans 
les maisons a été manifeste durant les deux saisons, et s'est révélé plus marquée durant l’été, 
la pente pour les sujets passant du temps à l’intérieur  avec les fenêtres ouvertes étant près de 
deux fois plus élevée à celle des sujets passant tout leur temps à l’intérieur avec les fenêtres 
fermées. Des résultats comparables ont été mesurés pour d’autres polluants, bien que les 
valeurs des régressions exposition individuelle–concentration ambiante et les valeurs de R2 
pour les particules aient été dans l’ensemble supérieures à celles des polluants gazeux, 
incluant l’ozone. 

Dans la plupart des études résumées au tableau 15.2, les niveaux d’exposition individuelle à 
l’ozone ont été analysés sur des périodes de 12 à 24 h,des périodes légèrement plus longues 
que celles sur lesquelles sont basées les mesures d'associations des effets pour la santé. Ceci 
ne diminue toutefois pas  la pertinence de ces études d’exposition,  car des périodes plus 
longues incluraient les pics d’ozone; les concentrations d’ozone durant les diverses périodes 
considérées (c'est-à-dire  1, 8 ou 24 heures) sont donc généralement fortement corrélées. 
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Tableau 15.2 Études américaines et canadiennes sur les niveaux d’exposition individuelle à l’ozone (en ppb) et sur les 
déterminants de cette exposition (tableau modifié d’après l’USEPA, 2006) 

 

Lieu, population,  

Durée d’échantillonnage 

n Exposition 
individuelle 

Moyenne ± E.-T. 
(fourchette)  

 Concentrations dans 
l’air extérieur

b
 

Moyenne ± E.-T. 
(fourchette)  

Remarques Références 

Toronto (Ontario), 
maisons                
34 sujets durant l’hiver, 89 
durant l’été (la plupart des 
sujets examinés durant 
l’hiver, plus des membres 
de leur famille) 

 

Échantillons prélevés 
pendant une semaine 
durant l’hiver 

 

Échantillons prélevés le 
jour durant 12 h, pendant 
5 jours durant l’été,  

 

 

 

 

 

 

71  

 

42
4  

 

 

 

 

 

 

1,3 ± 2,9 (0-19,6) 

 

8,2 ± 8,7 (0-52,9)  

 

 

 

 

 

 

11,4 ± 3,0 (6,9-16,3) 

 

18,5 ± 9,6 (5,2-35,1) 

Les niveaux d’exposition individuelle à l’O3 ont varié considérablement d’un sujet 
à l’autre et se sont avérés comparables aux concentrations dans l’air intérieur 
durant les deux saisons, mais inférieurs aux concentrations mesurées à 
l’extérieur du domicile ou à la station d'échantillonnage; maximums durant 
l’hiver. Durant l’été, une forte corrélation a été observée entre les niveaux 
d’exposition individuelle à l’O3 et les concentrations extérieures mesurées dans 
une station d'échantillonnage (r = 0,22) ainsi que la fraction du temps passé à 
l’extérieur (r = 0,40). Un modèle de régression intégrant les concentrations 
micro-environnementales d’O3 et le temps passé à l’extérieur a expliqué 72 % de 
la variance dans les niveaux d’exposition individuelle durant l’été (les résultats 
de la surveillance de l’air intérieur sont présentés au tableau 15.1). 

Liu et al. (1995) 

San Diego (Californie), 
sujets asthmatiques âgés 
de 9 à 18 ans; 
échantillonnage quotidien, 
12 h par jour (le jour), 
pendant un maximum de 
6 semaines en septembre 
et octobre 

 

12 

 

12 ± 12 (0–84) 

10 fins de 
semaine 

12 jours de la 
semaine 

 

43 ± 17 (14–87) 

Les niveaux moyens d’exposition individuelle à l’O3 étaient plus faibles du 
vendredi au dimanche que le reste de la semaine (ne tient pas compte du temps 
passé à l’extérieur); tendance contraire en ce qui a trait aux concentrations d’O3 
mesurées dans l’air extérieur aux stations d'échantillonnage les jours de la 
semaine. Les niveaux d’exposition individuelle à l’O3 ont varié considérablement 
d’un sujet à l’autre, correspondant en moyenne à 27 % des concentrations 
moyennes d’O3 à l’extérieur. Une corrélation modérée a été établie entre les 
concentrations moyennes d’O3 sur 12 h mesurées à l’extérieur de la station 
d'échantillonnage et les niveaux d’exposition individuelle (R global = 0,45; 
fourchette : 0,36 à 0,69 par personne; p < 0,001). Le modèle tenant compte des 
concentrations d’O3 et de la proportion de temps passé à l’intérieur et à 
l’extérieur a représenté 25 % de la variance dans les niveaux d’exposition 
individuelle. 

Delfino et al. (1996) 
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Lieu, population,  

Durée d’échantillonnage 

n Exposition 
individuelle 

Moyenne ± E.-T. 
(fourchette)  

 Concentrations dans 
l’air extérieur

b
 

Moyenne ± E.-T. 
(fourchette)  

Remarques Références 

Vancouver (Colombie-
Britannique)      
travailleurs adultes; 
échantillonnage sur 24 h 
pendant 14 j (groupes 1 et 
2) ou durant un quart de 
travail en plein air 
(groupe 3) durant l’été 

 (1) Employés de bureau 

 (2) Personnel d’un camp 
de nuit  

 (3) Travailleurs agricoles  

 

 

 

 

 

25 

25 

15 

 

 

 

 

 

(ND–9) 

(ND–12) 

(2–44) 

(Données estimées à 
partir du graphique) 

 

 

 

 

(5,5–30) 

(11–26) 

(8,5–50) 

Bonne corrélation entre les niveaux moyens d’exposition individuelle à l’O3 et les 
concentrations d’O3 mesurées dans l’air ambiant aux stations d'échantillonnage : 
r = 0,60, 0,42 et 0,64 respectivement pour les groupes 1, 2 et 3. Chez les 
groupes 1 et 2, un lien a été établi entre les fluctuations du niveau d’exposition 
individuelle à l’O3 et la fraction du temps passé à l’extérieur. À l’intérieur d’un 
même groupe et entre les groupes, les rapports entre l’exposition individuelle 
moyenne et les concentrations d’O3 dans l’air ambiant aux stations 
d'échantillonnage ont augmenté parallèlement à l’augmentation du temps moyen 
passé à l’extérieur, ce rapport se situant près de l’unité chez les travailleurs 
agricoles et demeurant beaucoup plus faible pour les groupes 1 et 2.  

Brauer et Brook 

(1997) 

Alpine (sud de la 
Californie) 

Sujets (10 à 38 ans); 
échantillonnage 12 h/j, 
durant 8 semaines 

  

  

Printemps 

 Automne 

 

 

 

 

22 

18 

 

 

 

 

13,6 ± 2,5 (ND à 
80) 

10,5 ± 2,5 (ND à 
50) 

 

 

 

 

63,1 ± 16,3 

54,5 ± 12,1 

Les concentrations mesurées à l’extérieur au site Alpine APCD se sont révélées 
d’importants prédicteurs du niveau d’exposition individuelle, mais n’ont pu 
expliquer qu’une faible proportion de la variance (R

2
 = 0,07; p < 0,01 en automne 

et R
  
= 0,04; p < 0,01 au printemps). Des modèles micro-environnementaux 

utilisant les concentrations extérieures et de simples données sur le profil 
d’activité en fonction du temps ont quelque peu amélioré les prévisions 
(R

2 
= 0,22 ou moins). Au printemps, les niveaux d’exposition individuelle à l’O3 

ont été les plus élevés le samedi et les plus faibles le lundi et le mardi; une 
tendance comparable a été observée en ce qui a trait aux concentrations d’O3 
mesurées à l’extérieur et au temps passé en plein air.  

Liu et al. (1997) 
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Lieu, population,  

Durée d’échantillonnage 

n Exposition 
individuelle 

Moyenne ± E.-T. 
(fourchette)  

 Concentrations dans 
l’air extérieur

b
 

Moyenne ± E.-T. 
(fourchette)  

Remarques Références 

Sud de la Californie, 
enfants (6 à 12 ans), 
échantillonnage 24 h 
durant 6 jours consécutifs 
par mois, pendant un an 

(~ 144 h/mois) 

 

  Upland  — hiver 

                — été 

 

  Montagne — hiver 

    — été 

 

 

  Saison de l’O3 — filles                               

                  — garçons  

 

 Hors de la saison de l’O3                                                                       
— filles 

              — garçons 

16
9 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

16
0 

 

 

 

 

 

 

6,2 ± 5,4 (0,5–41) 

19 ± 10,1 (0,5–
63) 

 

5,7 ± 5,1 (0,5–31) 

25 ± 13,4 (0,5–
72) 

 

 

20,8 ± 11,7 

23,2 ± 13,4 

 

5,4 ± 5,0 

6,8 ± 5,6 

 

 

 

 

 

 

21,1 ± 10,7 (0,5–65) (O) 

48,2 ± 12,2 (9–83) (O) 

 

35,7 ± 9,3 (14–66) (O) 

60,1 ± 17,1 (4–160) (O) 

 

 

54,5 ± 15,7 (O) 

54,0 ± 17,0 (O) 

 

28,8 ± 12,2 (O) 

27,8 ± 12,8 (O) 

Durant la saison de l’O3, les enfants vivant en montagne ont passé plus de 
temps à l’extérieur et ont été exposés à des concentrations plus élevées à 
l’extérieur que ceux vivant à Upland; les niveaux d’exposition individuelle se sont 
aussi avérés plus élevés en montagne (p  <0,01). En dehors de la saison de 
l‘O3, les enfants ont passé moins de temps à l’extérieur et aucune différence 
significative dans les niveaux d’exposition individuelle n’a été observée entre les 
deux communautés (p > 0,05). Les niveaux d’exposition ont été plus élevés chez 
les garçons que chez les filles, sans égard au lieu ou aux facteurs liés au 
logement, en particulier en été où les garçons ont passé plus de temps à 
l’extérieur que les filles. Malgré des différences systématiques entre les niveaux 
d’exposition individuelle, les concentrations dans l’air intérieur, ainsi que les 
concentrations dans l’air extérieur près des maisons et à la station 
d'échantillonnage , les moyennes mensuelles ont été comparables dans les 
deux communautés.  

 

 

 

Les analyses ont porté uniquement sur des enfants pour lesquels des données 
étaient disponibles concernant au moins 6 des 12 mois précédents. Dans 
l’ensemble, les concentrations à la station d'échantillonnage ont été très 
comparables à celles mesurées à l’extérieur des maisons. Plusieurs modèles 
mixtes hiérarchiques ont été utilisés pour prévoir l’exposition. De façon générale, 
les plus importants indicateurs ont été les concentrations d’O3 dans l’air intérieur, 
les concentrations d’O3 dans l’air ambiant à la station d'échantillonnage, les 
concentrations extérieures d’O3, la saison, le sexe de la personne, le temps 
passé à l’extérieur, l’utilisation d’un ventilateur et la présence d’une cuisinière à 
gaz dans la maison. Le modèle utilisant la concentration d’O3 dans l’air ambiant 
à la station de mesure, le temps passé à l’extérieur, le type de combustible, 
l’emplacement de la maison et la saison a donné un R

2
 de 0,58. (Les résultats 

sur les concentrations dans l’air intérieur sont présentés au tableau 15.1.) 

Geyh et al. (2000) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Xue et al. (2005) 
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Lieu, population,  

Durée d’échantillonnage 

n Exposition 
individuelle 

Moyenne ± E.-T. 
(fourchette)  

 Concentrations dans 
l’air extérieur

b
 

Moyenne ± E.-T. 
(fourchette)  

Remarques Références 

Baltimore (Maryland)  
techniciens; 
échantillonnage horaire

b
, 

durant le jour seulement, 
pendant 15 j durant chaque 
saison pendant l’exécution 
d’activités préétablies 

  Hiver  

  Été 

1  

 

 

 

3,6 ± 7,5 (ND–49) 

15 ± 18 (ND–76) 

(Valeurs estimées à partir 
du graphique) 

 

 

 

(12–24) 

(12–59) 

Les coefficients de corrélation de Spearman (rs), entre les niveaux horaires 
d’exposition individuelle à l’O3 durant le jour et les concentrations d’O3 dans l’air 
ambiant à la station de mesure, respectivement en été et en hiver, ont été de : 

 rs = 0,09 (p > 0,05) et rs = 0,05 (p > 0,05) à l’intérieur (tour d’habitation avec 
système de climatisation)  

 rs = 0,34 (p > 0,05) et rs = 0,46 (p < 0,05) à l’intérieur – autres types d’habitations 

 rs = 0,91 (p < 0,05) et rs = 0,77 (p < 0,05), à l’extérieur à proximité de routes 

 rs = 0,68 (p < 0,05) et rs = 0,86 (p < 0,05) à l’extérieur, loin de routes 

 rs = 0,72 (p < 0,05) et rs = 0,57 (p < 0,05) à l’intérieur d’un véhicule 

Chang et al. (2000) 

Nashville (Tennessee)             
enfants de niveau primaire 
(10 à 12 ans); 
échantillonnage 
hebdomadaire pendant 
13 h, 6 semaines durant 
l’été 

 Moyenne globale 

 Temps passé à l’extérieur  

    < 25 %  

    25 à 75 % 

    > 75 % 

36  

 

 

3,47 (0,6–25,4) 

 

1,5 ± 0,74 

2,0 ± 1,6 

4,2 ± 2,6 

 

 

 

21,12 (11,2–35,6) (E) 

 

21,41 ± 1,94 (E) 

21,22 ± 2,06 (E) 

21,06 ± 2,3 (E) 

Une bonne corrélation a été observée entre les concentrations hebdomadaires 
d’O3 dans l’air ambiant mesurées de façon continue aux stations de surveillance 
et les échantillons passifs prélevés à l’extérieur des domiciles des sujets 
(coefficient de corrélation non indiqué). Les niveaux d’exposition individuelle à 
l’O3 ont été corrélés avec le temps passé à l’intérieur [coefficient de Pearson r de 
-0,17 (p < 0,01)] et à l’extérieur [r de 0,19 (p < 0,01)], mais aucune corrélation 
n’a été établie avec le temps de parcours. La présence d’un animal domestique 
a été associée à un niveau d’exposition individuelle plus élevé durant quatre des 
six semaines d’échantillonnage, les enfants avec un animal domestique ayant eu 
tendance à passer plus de temps à l’extérieur que ceux qui n’en avaient pas. 
Dans les modèles de régression mixtes, les facteurs suivants ont été 
d’importants indicateurs du niveau d’exposition individuelle : trois heures ou plus 
passées à l’extérieur, présence d’un animal domestique et utilisation d’un 
ventilateur de fenêtre. (Les résultats sur les concentrations dans l’air intérieur 
sont présentés au tableau 15.1.) 

Lee et al. (2004)  
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Lieu, population,  

Durée d’échantillonnage 

n Exposition 
individuelle 

Moyenne ± E.-T. 
(fourchette)  

 Concentrations dans 
l’air extérieur

b
 

Moyenne ± E.-T. 
(fourchette)  

Remarques Références 

Baltimore (Maryland)         
20 personnes âgées en 
bonne santé (> 65 ans), 
21 enfants (9 à13 ans) et 
15 personnes atteintes de 
BPCO; échantillonnage 
24 h durant 12 j consécutifs 

 

 Été — Personnes âgées 

        — Enfants 

 

  Hiver — Personnes âgées 

— Enfants 

       — BPCO 

56 

 

 

 

 

 

 

3,8 ± 4,5 

2,1 ± 4,8 

 

-0,1 ± 3,0 

0,4 ± 2,2 

1,1 ± 2,3 

 

 

 

 

 

37,6 ± 7,9 

32,9 ± 11,6 

 

18,1 ± 10,0 (tous) 

 

Les niveaux d’exposition individuelle à l’O3 ont été bien inférieurs aux 
concentrations dans l’air ambiant mesurées aux stations d'échantillonnage 
locales et ont souvent été inférieurs à la limite de détection (LD), durant chaque 
saison, mais en particulier durant l’hiver. La régression par modèle mixte 
(exposition individuelle–concentrations dans l’air ambiant) a été non significative 
et a produit des valeurs situées très près de zéro, la pente étant légèrement plus 
marquée en été (pente de 0,03; IC 95 % = -0,02-0,09) qu’en hiver (pente de 
0,01; IC 95 % = -0,01-0,03). Bon nombre des sujets vivaient dans des 
immeubles d’habitation avec système de climatisation centrale, et les sujets ont 
passé en moyenne seulement 2,4 à 2,7 % (hiver) et 5,5 à 5,7 % (été) de leur 
temps à l’extérieur. 

Koutrakis et al. (2005) 

Sarnat et al. (2000) 

Boston (Massachussetts)           
20 personnes âgées en 
bonne santé (> 65 ans) et 
23 enfants (9 à 13 ans); 
échantillonnage durant 
24 h pendant 12 j 

 Été — Personnes âgées 

        —  Enfants 

         

  

 Hiver — Personnes âgées 

       — Enfants 

43  

 

 

5,1 ± 6,6 

7,0 ± 6,9 

 

 

1,2 ± 1,7 

1,3 ± 2,1 

 

 

 

22,9 ± 9,8 

27,4 ± 15,3 

 

 

16,8 ± 6,1 (tous) 

Les niveaux d’exposition individuelle à l’O3 ont été beaucoup plus faibles que les 
concentrations correspondantes dans l’air ambiant et ils ont souvent été 
inférieurs à leur LD respective, durant chaque saison, mais particulièrement 
l’hiver. Dans l’ensemble, les sujets ont passé plus de temps à l’extérieur en été 
(7,3 à 11,3 %) qu’en hiver (2,1 à 3,3 %). La régression par modèle mixte 
(exposition individuelle–concentrations dans l’air ambiant)  a été plus marquée 
en été (pente de 0,27; IC 95 % = 0,18–0,37) qu’en hiver (pente de 0,04; IC 
95 % = 0,00–0,07). La valeur médiane du coefficient de corrélation de Spearman 
(rs,), entre la concentration ambiante et l’exposition individuelle spécifique du 
sujet, a été d’environ 0,6 durant l’été (d’après le graphique). 

Koutrakis et al. (2005) 

Sarnat et al. (2005) 
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Lieu, population,  

Durée d’échantillonnage 

n Exposition 
individuelle 

Moyenne ± E.-T. 
(fourchette)  

 Concentrations dans 
l’air extérieur

b
 

Moyenne ± E.-T. 
(fourchette)  

Remarques Références 

Steubenville (Ohio)    
personnes âgées 
(71,8 ans); échantillonnage 
24 h pendant 8 à 24 j 

 

 Été 

 Automne 

 

10 

 

 

 

 

5,3 ± 5,2 

3,9 ± 4,4 

 

 

 

29,3 ± 13,4 

16,0 ± 8,1 

 

 

Les pentes de régression entre l’exposition individuelle et les concentrations 
ambiantes aux stations de mesure ont été modérées et significatives durant les 
deux saisons : pente = 0,15 ± 0,02 (± É.-T.); R

2
 = 0,24; (p < 0,05) en été et 

pente = 0,27 ± 0,03 (± É.-T.); R
2
 = 0,25; (p < 0,05) en automne. L’association 

exposition individuelle–concentration ambiante d’O3 a été influencée par la 
ventilation à l’intérieur de la maison, en particulier en été, où l’association pour 
les sujets passant du temps à l’intérieur, les fenêtres ouvertes (pente = 0,18 ± 
0,03 (± É.-T.); R

2
 = 0,27) a été deux fois plus forte que pour les personnes ne 

passant pas de temps à l’intérieur les fenêtres ouvertes (pente = 0,08 ± 0,04 
(± E.-T.); R

2
 = 0,19). En automne, la différence a été comparable, mais moins 

prononcée. 

Sarnat et al. (2006a).
 

a ND = non détecté 

b Les concentrations dans l’air extérieur indiquées sont celles mesurées à la ou aux stations de d'échantillonnage , à l’exception de 
celles suivies de la mention (E) qui ont été mesurées à l’extérieur de chaque domicile.
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15.1.4 Résumé et considérations : Évaluation de l’exposition 

Il existe peu de sources intérieures d’ozone et, pour la grande majorité, l’exposition à l'ozone 
provient de l’air ambiant. Cette exposition survient lorsque les gens sont à l’extérieur ou lorsque 
de l’ozone s’infiltre à l'intérieur des habitations. 

Les concentrations d’ozone dans l’air ambiant varient considérablement dans le temps et 
l’espace. Les pics d’ozone ont tendance à se produire entre le début et le milieu de l’après-midi 
dans les régions où existe une forte production photochimique et plus tard durant la journée là 
où le transport des polluants est plus important. Durant la nuit, les concentrations demeurent 
nettement moindres. Dans bien des régions du sud de l’Ontario et du Québec, les 
concentrations maximales quotidiennes d’ozone sont enregistrées durant l’été, alors qu’ailleurs 
les concentrations maximales s’observent plutôt au printemps. Les concentrations d’ozone sur 
huit heures et supérieures à 65 ppb (valeur du SP relatif à l’ozone) s’observent principalement 
dans le sud de l’Ontario et du Québec. Dans l’ensemble, la répartition spatiale des 
concentrations ambiantes à l’intérieur d’une région donnée est plus homogène dans le cas de 
l’ozone que celle rapportée pour d’autres polluants atmosphériques. Cependant, les 
concentrations d’ozone diminuent souvent dans les centres-villes ou à proximité des routes 
sous l’effet du NO présent dans les gaz d’échappement des véhicules;  à l’inverse, les 
concentrations d'ozone augmentent dans les régions rurales sous l’effet de la production 
photochimique à partir des gaz précurseurs transportés depuis des centres urbains.  

À l'intérieur des habitations, la présence d’ozone est habituellement attribuable à l’infiltration 
d’ozone provenant de l’extérieur. Les résultats d'un certain nombre d’études révèlent que les 
concentrations d’ozone dans l’air intérieur et les rapports I/E sont généralement les plus élevés 
durant la saison de l’ozone – au moment où les concentrations dans l’air extérieur et les taux de 
renouvellement d’air sont les plus élevés. Les concentrations mesurées à l’intérieur demeurent 
toutefois inférieures à celles observées à l’extérieur car l’ozone réagit avec les surfaces et les 
polluants à l’intérieur. À titre d’exemple, dans la seule étude canadienne recensée, le rapport I/E 
moyen durant une semaine était de 0,40 en été et de 0,07 en hiver, le rapport durant l’été étant 
faiblement corrélé avec le taux de renouvellement d’air (tableau 15.1). Bien que limitées par leur 
nombre et leur portée les autres études résumées dans ce tableau – confirment dans 
l’ensemble l’influence des concentrations extérieures et du renouvellement de l’air sur les 
concentrations d’ozone observées à l'intérieur.  

Les niveaux d’exposition individuels à l’ozone varient dans le temps ainsi qu’en fonction des 
déplacements de la personne. Les résultats de la plupart des études démontrent que les 
niveaux d’exposition individuelle demeurent généralement inférieurs aux concentrations 
ambiantes mais supérieurs aux concentrations dans l’air intérieur; ils révèlent aussi que ces 
niveaux fluctuent considérablement d’un sujet à un autre (tableau 15.2). Malgré ces différences, 
presque toutes les études disponibles indiquent une corrélation de modérée à forte entre les 
niveaux d’exposition individuelle à l’ozone mesurés chez des groupes ou des particuliers et les 
concentrations dans l’air ambiant mesurées à une station d'échantillonnage, ces études 
indiquant des coefficients de corrélation variant de 0,4 à 0, 6 ou de faibles pentes de régression. 
Dans la plupart de ces études, l’exposition individuelle est associée au temps passé à 
l’extérieur ou elle est plus élevée durant l’été, une saison où les concentrations dans l’air 
ambiant, les taux de renouvellement d’air dans les édifices et le temps passé à l’extérieur sont 
généralement plus élevés. Dans plusieurs études, cette association a été fortement influencée 
par l’accroissement de la ventilation qui avait pour effet d’augmenter l’exposition à l’ozone 
provenant de l’extérieur.  
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Bien qu’une importante corrélation soit fréquemment rapportée entre les concentrations d'ozone 
et les niveaux d’exposition individuelle, la variabilité des pentes selon la saison et le lieu pourrait 
entraîner des variations dans les estimations de l’exposition et du risque. Donc, même si l’on 
peut anticiper des effets sur la santé dans différentes conditions, l’ampleur des effets pourrait 
parfois différer. La relation entre les concentrations ambiantes et les niveaux d’exposition 
individuelle variera selon les différences dans les profils d’activité, les taux de renouvellement 
d’air, la présence d’un système de climatisation, les conditions de logement, etc., entre les 
personnes, les villes ou les régions, d’où un risque d’erreur de mesure. Selon la modélisation 
statistique, ces erreurs auraient surtout pour effet d’atténuer les effets estimés de l’ozone sur la 
santé et de rendre plus difficile la détection d’un véritable lien sous-jacent entre l’exposition et la 
manifestation d’un effet sur la santé. 

Dans l’ensemble, les résultats disponibles suggèrent que, bien que les concentrations d’ozone 
des stations de mesure n’expliquent pas nécessairement les variations dans les niveaux 
d’exposition individuelle, elles semblent offrir une valeur de substitution raisonnable de 
l’exposition à l’échelle d’une population. De plus, même si, dans l’ensemble. les niveaux 
d’exposition individuelle se sont révélés être légèrement inférieurs aux concentrations 
ambiantes correspondantes, il est probable que les variations quotidiennes des concentrations 
d’ozone des stations de mesure soient représentatives des variations quotidiennes des niveaux 
d’exposition de la population. Les associations entre la pollution atmosphérique due à l’ozone 
dans l’air ambiant et les effets aigus rapportées dans les études de séries chronologiques 
s’appuient davantage sur ces variations temporelles que sur l’ampleur absolue de l’exposition. 
(Ces études épidémiologiques sont la source de la majorité des données associant l’exposition 
à l’ozone dans l’air ambiant et la manifestation d’effets sur la santé.) 

On peut s’attendre à ce que les personnes qui travaillent à l’extérieur, les enfants et les 
personnes qui font de l’activité physique en plein air soient exposés à des niveaux d’ozone 
quelque peu supérieurs aux autres groupes,  car ces personnes passent généralement plus de 
temps à l’extérieur et participent souvent à des activités qui exigent des efforts considérables, 
en particulier durant la saison chaude où les concentrations d’ozone sont les plus élevées. De 
fait, plusieurs des études résumées au tableau 15.2 indiquent une augmentation du niveau 
d’exposition individuelle liée au temps passé à l’extérieur chez les personnes travaillant à 
l’extérieur et chez les enfants. Les résultats d’études épidémiologiques menées auprès 
d’adultes actifs ou d’enfants et d’études d’exposition contrôlée chez des humains indiquent de 
plus que des périodes d’exposition prolongée combinées à des efforts peuvent exacerber les 
effets respiratoires de l’ozone. Par conséquent, les personnes qui travaillent à l’extérieur et 
celles qui pratiquent des activités en plein air durant les périodes de concentrations maximales 
d’ozone devraient être considérées comme un sous-groupe vulnérable aux effets de l’ozone sur 
la santé. 
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15.2 Dosimétrie 
 

La dosimétrie de l’ozone fait référence à la mesure ou à l’estimation de la quantité d’ozone et 
des produits de réaction qui pénètrent dans des endroits précis des voies respiratoires et qui y 
persistent. Il est essentiel de connaître la dosimétrie de l’ozone pour pouvoir extrapoler aux 
humains les résultats expérimentaux obtenus sur l'animal; la dosimétrie permet également de 
mieux comprendre les facteurs qui influencent l’absorption de l’ozone, comme la variation du 
mode de respiration  survenant durant l’activité physique. 

La dosimétrie de l’ozone n’a pas été abordée en détail dans le RES de 1999 sur l’ozone; ce 
rapport indique toutefois que, pour toutes les espèces, la dose tissulaire d’ozone atteint son 
maximum  dans la région des bronchioles terminales. On y mentionne également que les 
humains absorbent une proportion beaucoup plus importante d’ozone  que les rongeurs, ce qui 
semble provoquer une intensification de la réponse par unité de concentration d’ozone dans 
l’air. 

Le document Ozone AQCD (USEPA, 2006) brosse un court résumé des ouvrages sur la 
dosimétrie de l’ozone  précédemment examinés dans le document AQCD de 1996; il  présente 
également une mise à jour en faisant un examen détaillé des nouvelles études publiées jusqu’à 
la fin de 2004. 

Aucune étude plus récente (2005–2006) sur la dosimétrie de l’ozone n’a été inventoriée. Par 
conséquent, l’analyse qui suit est en grande partie fondée sur les sections pertinentes du 
document Ozone AQCD (USEPA, 2006). 

 

15.2.1 Dosimétrie de l’ozone dans les voies respiratoires 

Chez les animaux de laboratoire et les humains, l’ozone est absorbé dans les trois principales 
régions extrathoracique (ET), trachéobronchique (TB) et alvéolaire] des voies respiratoires. 
L’absorption d’ozone dans chacune de ces régions dépend de l’interaction complexe d’un 
certain nombre de facteurs qui ont trait principalement à la structure des voies respiratoires, à la 
nature de la ventilation et au mécanisme responsable du transport des gaz (Miller, 1995). 
D’autres facteurs examinés dans cette section influencent toutefois aussi  l’absorption d’ozone 
dans les voies respiratoires.  

Les dépôts d’ozone varient considérablement d’une région à l’autre des voies respiratoires. 
Chez les animaux et les humains, l’efficacité d’absorption de l’ozone est plus élevée dans les 
voies nasales que buccales. Chez les personnes qui respirent calmement par le nez et qui 
pratiquent une activité physique légère à modérée, les voies aériennes de conduction comme le 
nez peuvent influencer largement l’absorption  de l’ozone en en éliminant une large fraction 
avant qu’il n’atteigne la région pulmonaire (Bush et al., 1996). Le nez pourrait ainsi contribuer à 
la protection des voies respiratoires inférieures des effets de l’ozone dans l’air ambiant. 

En ce qui a trait aux autres régions des voies respiratoires, la modélisation dosimétrique  donne 
à penser que, lorsque l’ozone passe la région ET, la dose tissulaire est faible dans la trachée, 
qu'elle atteint son maximum dans les bronchioles terminales de la première génération, pour 
ensuite diminuer rapidement dans les zones  plus distales. En termes quantitatifs, l’absorption 
d’ozone chez les humains au repos est d’environ 80 à 95 %, dont 50 % survient au niveau de la 
tête, 7 % au niveau du larynx ou de la trachée et 43 % dans les poumons. Dans les voies 
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respiratoires inférieures, l’augmentation du volume accroît l’absorption d’ozone, alors que 
l’augmentation du débit ou de la fréquence respiratoire en réduit l’absorption (USEPA, 2006).  

Nodelman et Ultman (1999) ont démontré que la répartition de l’absorption des bolus d’ozone 
dans les voies respiratoires des adultes variait en fonction du mode de respiration et du débit, 
l’augmentation du débit ayant pour effet de faire pénétrer l’ozone plus profondément dans les 
poumons. Le degré de pénétration s'est aussi avéré plus marqué chez les sujets qui respiraient 
par la bouche que chez ceux qui respiraient par le nez.  

Chez les humains et les animaux, les modèles de  dosimétrie prédisent des variations similaires 
selon la région des voies respiratoires impliquées lors d'augmentation de la ventilation. Dans la 
plupart des études d’exposition contrôlée chez les humains, les sujets sont exposés à l’ozone 
durant la pratique d’activité physique; ceci permet à l’ozone de pénétrer plus profondément 
dans les poumons et augmente le risque de dommages aux bronchioles et aux alvéoles 
(USEPA, 2006). 

Le document Ozone AQCD (USEPA, 2006) résume les résultats d’un petit nombre d’études sur 
l’absorption de l’ozone chez les humains. Ces études sont examinées dans les paragraphes qui 
suivent et  confirment l’influence du taux de ventilation – et d’autres facteurs – sur l’efficacité 
d’absorption de l’ozone dans les voies respiratoires. Dans une étude de Rigas et al. (2000), 
l’efficacité d’absorption chez des hommes et des femmes exposés à des concentrations 
d’ozone de 0,2 ou 0,4 ppm durant la pratique d’activité physique, à une ventilation-minute 
d’environ 20 L/min pendant 60 min ou de 40 L/min pendant 30 min, a varié de 56 % à 98 % et a 
présenté une dépendance faible, mais statistiquement significative, avec la concentration, la 
ventilation-minute et la durée d’exposition. Les différences entre les sujets ont été le facteur qui 
a le plus influencé l’efficacité d’absorption, avec une variation d’environ 10 %. De même, dans 
une étude sur l’absorption d’ozone dans les cavités nasales d’hommes et de femmes exposés 
aux mêmes concentrations, Santiago et al. (2001) ont constaté une relation inverse entre 
l’absorption fractionnée, le débit et la concentration; l’effet de chacun de ces facteurs s'est 
toutefois avéré faible en comparaison de la variabilité inter-sujets, qui était responsable de près 
de la moitié de la variation totale de l’absorption.Les études expérimentales disponibles sur 
l’absorption de l’ozone révèlent que l’influence des différents facteurs (p. ex., taux et volume de 
ventilation, concentration d’ozone et durée d’exposition) est généralement comparable chez les 
hommes et les femmes. Dans une étude toutefois, la fraction d’absorption  lors d'exposition 
continue à l’ozone s'est avéré beaucoup plus élevée chez les hommes que chez les femmes, 
des résultats compatibles avec une moindre fréquence respiratoire et un volume courant plus 
élevé des hommes. Une étude avec bolus décrite dans le même rapport indiquait une 
absorption totale dans les voies respiratoires similaire chez les deux sexes, mais  également 
que les voies respiratoires plus petites des femmes, et le rapport surface-volume plus grand qui 
en résulte, causaient une augmentation de l’absorption dans certaines régions des voies 
respiratoires et une pénétration moins en profondeur dans les parties distales des poumons 
(Ultmann et al., 2004). 

Comme les voies respiratoires n’ont pas une structure uniforme et que leurs dimensions 
changent de la naissance à l’âge adulte chez les humains et les animaux, certains ont formulé 
l’hypothèse que l’absorption d’ozone était sans doute tributaire de l’âge. Dans une étude, le 
taux d’absorption estimé par modélisation dosimétrique de la répartition de l’ozone absorbé 
dans les voies respiratoires inférieures a été comparable chez des enfants et des adultes dont 
la respiration était calme (84 à 88 %). Sans égard à l’âge et au mode de respiration, il a été 
prédit que la plus forte dose tissulaire d’ozone serait observée dans la région centrolobulaire, là 
où les auteurs de nombreuses études ont  observé le plus de dommages (Overton et Graham, 
1989). Dans une autre étude, Sarangapani et al. (2003) ont utilisé un modèle 
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pharmacocinétique à base physiologique pour prévoir que la quantité totale extraite selon la 
région variait relativement peu selon l’âge, mais que la quantité d’ozone extraite par unité de 
surface dans la région pulmonaire était de deux à huit fois plus élevée chez les nourrissons 
(≤ 1 an) que chez les adultes.  Cette étude n’a révélé aucune différence significative dans 
l’absorption d’ozone entre les deux sexes. 

Certains résultats expérimentaux ont démontré que l’exposition à d’autres polluants pouvait 
aussi influencer l’absorption d’ozone. Les études d’Asplund et al. (1996) et de Rigas et al. 
(1997) ont ainsi révélé qu’une exposition préalable à l’ozone avait réduit l’absorption d’un bolus, 
mais que cette absorption avait  augmenté après une exposition au NO2 et au SO2. Ces auteurs 
ont formulé l’hypothèse que l’exposition à ces polluants pouvait accroître la production d’un 
substrat réagissant avec l’ozone dans le liquide du revêtement épithélial (sous l’effet de 
l’inflammation des voies aériennes) et que l’exposition à l’ozone réduirait ce substrat, mais non 
l’exposition au NO2 ou au SO2.  

La dosimétrie applicable aux lésions induites par l’ozone est complexe, les interactions avec 
l’ozone se produisant principalement dans le liquide du revêtement épithélial qui contient des 
surfactants et des antioxydants. Les résultats d'études de dosimétrie in vitro antérieures 
indiquent que l’efficacité d’absorption dépend d’une réaction chimique, dont les produits – qui 
sont principalement le résultat de l’ozonolyse d’acides gras polyinsaturés et qui incluent le H2O2, 
des aldéhydes et des hydroperoxydes – sont des médiateurs dans la toxicité de l’ozone; 
d'autres produits sont le résultat de la réaction entre l’ozone et d’autres composants du liquide 
du revêtement épithélial. Une étude de Pryor (1992) a révélé qu’une large proportion de l’ozone 
réagissait avec le revêtement liquide et que les régions des poumons où la couche de liquide 
est inférieure à 0,1 µ (la région centrolobulaire) ne subiraient pas une pénétration importante 
d’ozone. 

 

15.2.2 Homologie entre espèces et extrapolation aux humains des 

résultats obtenus sur des animaux  

Comme l’indique le document Ozone AQCD (USEPA, 2006), il existe d’importantes différences 
interspécifiques qui peuvent influencer à la fois les profils d’absorption de l’ozone dans les voies 
respiratoires et les effets sur la santé qui en découlent. À titre d’exemple, les différences dans la 
structure de ramification des poumons (asymétrique ou monopodiale) et dans le mode de 
respiration (bucco-nasale ou strictement nasale) entre les primates et les rongeurs peuvent 
avoir une incidence à la fois sur le site d’absorption et sur la quantité de gaz  absorbé. La 
sensibilité aux effets de l’ozone pourrait également être en partie attribuable à des différences 
biochimiques entre espèces. Chez l'animal,  le métabolisme des antioxydants et d’autres 
facteurs comme les réactions modulées par les cytokines et les chimiokines dans les 
mécanismes de défense contre l’exposition à l’ozone varient considérablement d’une espèce à 
l’autre, ce qui peut avoir une incidence sur les effets de l’ozone. Il est donc essentiel d’intégrer 
les différences interspécifiques liées à la dosimétrie de l’ozone dans les voies respiratoires, 
pour être en mesure d’appliquer par extrapolation aux humains les résultats d’études animales. 

Selon les deux documents Ozone AQCD de 1996 et de 2006 de l’USEPA, l’absorption totale 
dans les voies respiratoires de rats au repos correspond environ à 50 % de l’ozone inhalé, alors 
que le taux d’absorption varie de 80 à 95 % chez les humains. Durant l'effort, le passage de la 
respiration nasale à la respiration buccale associé à l’augmentation du débit respiratoire permet 
à l’ozone de pénétrer plus profondément dans les poumons, ce qui augmente le risque de 
dommages aux tissus des bronchioles et des alvéoles (Nodelman et Ultman, 1999). Chez des 
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humains exposés pendant 2 h à 0,39 mg/m3 d’ozone radiomarqué (18O) durant la pratique d’une 
activité physique légère (alternance repos-effort toutes les 15 minutes, à un taux de ventilation 
de 60 L/min), la concentration d’ozone-18 dans le lavage bronchoalvéolaire (LBA) a été de 
quatre à cinq fois supérieure à celle observée chez des rats au repos exposés à des conditions 
identiques. Les niveaux avec effet pour les marqueurs de l’inflammation dans le LBA ont aussi 
été plus faibles chez les humains (Hatch et al., 1994). Les chercheurs ont  noté la présence 
d’ozone-18 dans le surfactant et les fractions protéiques solubles du surnageant de poumons 
d’humains et de rats, ce qui confirme que l’ozone atteint les régions alvéolaires des poumons. 
Comme l’indique le document Ozone AQCD (USEPA, 2006), des différences importantes entre 
des humains qui font de l’activité physique et des rats au repos peuvent influencer la dose 
tissulaire d’ozone, notamment: 1) l'augmentation du taux de ventilation et de l’apport d’ozone 
durant la pratique d’activité physique; 2) la diminution de la ventilation pulmonaire et de la 
température corporelle des rats en réponse à l’exposition à ozone; 3) la diminution de la dose 
absorbée par les rats du fait que ces animaux enfouissent leur nez dans leur fourrure durant 
l’exposition et 4) les concentrations d’antioxydants dans le liquide du revêtement épithélial plus 
élevées chez les rats que les humains, les antioxydants étant susceptibles d'inactiver l’ozone 
avant l'apparition d’effets toxiques. 

Malgré des différences interspécifiques au niveau de la structure des voies respiratoires et de la 
ventilation, la modélisation mathématique des dépôts d’ozone dans les voies respiratoires 
inférieures (de la trachée aux alvéoles) indique, pour plusieurs espèces animales ainsi que pour 
l'humain, une fluctuation similaire des doses d’ozone dans les différentes régions des voies 
respiratoires, même si les valeurs absolues diffèrent. À l’intérieur des poumons, la région 
centrolobulaire est celle où, selon les prévisions, la dose tissulaire serait la plus élevée.  Chez le 
rat, malgré le caractère rudimentaire des bronchioles centrolobulaires (ramification monopodiale 
et asymétrique) , les réactions inflammatoires lors d'exposition à l’ozone sont similaires à celle 
observée chez les primates non humains. où la région centrolobulaire est bien développée 
(ramification dichotomique et symétrique). . 

Chez des animaux soumis à des expositions comparables (mêmes concentrations d’ozone et 
durées d’exposition), des différences intraspécifiques et interspécifiques dans les réactions 
pulmonaires ont été observées en fonction de l’âge de l’animal, de la ventilation et du statut 
antioxydant. Des études antérieures ont classé dans l’ordre suivant la faculté de réponse 
antioxydante des souris, des rats et des cobayes à un test de provocation : souris > rats > 
cobayes. Bien que les antioxydants semblent jouer un rôle important dans la conversion de 
l’ozone en produits inactifs, les différences dans les taux d’antioxydants entre les espèces et les 
régions des poumons ne semblent pas être le principal déterminant de la sensibilité à l’ozone 
(Kari et al., 1997; Gunnison et Hatch, 1999; Plopper et al., 1998).  

 

15.2.3 Résumé et facteurs à prendre en compte : Dosimétrie 

L’ozone est un gaz très réactif qui est absorbé dans les trois principales régions des voies 
respiratoires des animaux de laboratoire et des humains. L’efficacité d’absorption dépend d’une 
réaction chimique, et les produits issus de la réaction entre l’ozone inhalé et le liquide du 
revêtement épithélial sont directement responsables des effets toxiques et des lésions 
pulmonaires. Selon de nombreuses études, l’absorption de l’ozone inhalé et la répartition de 
l’ozone entre les diverses régions des voies respiratoires varient en fonction du mode de 
respiration (nasale > orale) et du débit d’air. L’efficacité d’absorption de l’ozone est inversement 
proportionnelle au débit et directement proportionnelle au volume courant. La dose réellement  
absorbée chez des personnes exposées à la même concentration d’ozone varie 
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considérablement, ces variations reflétant des différences dans la taille des voies respiratoires, 
dans les modes de respiration, etc. Les études sur les réactions observées après 
l’administration d’ozone en bolus révèlent qu’une exposition préalable continue à l’ozone réduit 
l’absorption du bolus, sans doute sous l’effet de l’épuisement des composés pouvant réagir 
avec l’ozone, alors que l’exposition continue au NO2 et au SO2 augmente l’absorption d’un 
bolus d’ozone. Ces données présentent un certain intérêt pour l’évaluation des expositions dans 
l’environnement où les humains sont exposés à des concentrations variables de tous ces 
polluants présents sous forme de mélanges. 

Chez l'humain, l’efficacité d’absorption de l’ozone inhalé varie de 80 à 95 %; le taux 
d'élimination atteint environ 7 % au niveau du larynx ou de la trachée, 50 % au niveau des voies 
respiratoires de la tête (nez et bouche) et 43 % au niveau des poumons (régions 
trachéobronchique et pulmonaire). La respiration buccale, combinée à l’accroissement du débit 
respiratoire durant l’activité physique amène  une absorption plus en profondeur dans les voies 
respiratoires plus petites, ce qui accroît le risque de lésions tissulaires bronchiolaires et 
alvéolaires. Des études ont démontré que la région centrolobulaire des poumons  était 
susceptible d’afficher  de plus fortes doses d’ozone, cette région étant  reconnue comme étant 
le site principal des lésions tissulaires induites chez bon nombre d’espèces animales, y compris 
l’humain. Les données disponibles indiquent que la fraction d’ozone  absorbée par les humains 
est bien supérieure à celle absorbée par les rongeurs,  ce qui semble être la raison d'une 
réaction accrue par unité d’ozone dans l’air ambiant.  

Le faible nombre actuel d’études sur la dosimétrie de l’ozone limite la capacité  à établir un lien 
entre les résultats obtenus chez les animaux et les humains. Des comparaisons lors 
d’exposition aiguë chez les animaux et les humains suggèrent toutefois des réactions 
qualitatives comparables, avec certaines disparités mécanistes interspécifiques qui nécessitent 
un examen approfondi des relations dose-effet. Des modèles intégrant la dosimétrie de l’ozone 
et la sensibilité de l’espèce pourraient permettre une extrapolation quantitative des données des 
animaux aux humains, après une validation adéquate. D’autres études menées sur des 
animaux de laboratoire présentant une sensibilité différente à l’ozone pourraient aider à élucider 
les  différences intraspécifiques ou interspécifiques dans les effets sur la santé causés par 
l’exposition à l’ozone. 
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15.3 Toxicologie animale  
Les études animales réalisées en laboratoire permettent d'évaluer, en conditions contrôlées, les 
réactions causées par l’exposition à l’ozone en regard d’un large éventail de concentrations et 
de durées d’exposition. Les effets sur la structure et la fonction des tissus peuvent être évalués 
pendant et après l’exposition, en analysant le LBA, le sang et les tissus. Une des lacunes de 
ces études tient à l'important degré  d’incertitude associée à l’extrapolation de résultats d’études 
réalisées sur des animaux pour  l’évaluation des risques pour la santé humaine. En effet, la 
réponse d’un modèle animal à un ou à plusieurs polluants atmosphériques bien définis n’offre 
pas une représentation adéquate des réponses susceptibles d'être observées chez des 
humains exposés aux mélanges de polluants présents dans l’air ambiant. Les résultats des 
études  animales ainsi que celles effectuées in vitro peuvent, dans ce contexte,  servir à mieux 
comprendre les types d’effets résultant de l’exposition à l’ozone et les mécanismes qui 
pourraient être en cause. L’étude des effets sur la santé causés par l’ozone à l’aide de modèles 
animaux a toutefois progressé et le tableau 15.3 qui suit présente un résumé qualitatif des 
résultats des plus récentes études. Les études animales impliquant des  niveaux d’exposition 
élevée (> 1 ppm) ont été incluses ici puisqu'elles pourraient mettre en lumière des mécanismes 
survenant également  à bas niveaux d’exposition. De plus, ces animaux de laboratoire ont des 
caractéristiques anatomiques qui font en sorte que la concentration d’ozone qui atteint les 
poumons est sensiblement moindre que celle mesurée chez les humains. Il convient par ailleurs 
de souligner que l'interprétation de telles études doit tenir compte du fait que les niveaux 
d’exposition sont très élevés par comparaison aux concentrations dans l’air ambiant, ce qui 
soulève un questionnement quant à leur pertinence pour l’évaluation du risque  aux niveaux 
d’exposition observés dans l’environnement. 

Tableau 15.3 Résumé qualitatif des effets de l’ozone sur la santé observés dans les 
études toxicologiques sur des animaux 

Paramètre / système 
cible 

 Modèles animaux Plage 
d’exposition  

Effets 

Atteinte et 
inflammation 
pulmonaires 

Souris et rats 
normaux, souris avec 
NOS2 inactive, 
souches de souris 
dont les niveaux 
d’expression de SP-D, 
SOD ou NF-κB varient  

0,5–3 ppm La formation de produits d’oxydation des lipides et les autres atteintes 
cellulaires causent une inflammation des voies respiratoires, des 
lésions épithéliales et une augmentation de la perméabilité des voies 
respiratoires; intervention du NF-κB et des chimiokines; modulation de 
l’activité des enzymes antioxydantes; les protéines du surfactant jouent 
un rôle de protection 

Réactivité des voies 
respiratoires 

Souris, rats, cobayes 
et lapins normaux; 
souris déficientes en 
CXCR2, IL-6 ou TLR4 

0,12–3 ppm Exacerbation de l’hypersensibilité des voies respiratoires avec 
intervention possible du TLR4 et du CXCR; les études utilisant des 
niveaux d’exposition élevés laissent croire que le système 
parasympathique, la production de NO dans les voies respiratoires, 
l’altération de la mobilisation du calcium dans les muscles lisses des 
voies respiratoires et la perméabilité accrue de la muqueuse 
respiratoire pourraient aussi jouer un rôle  

Allergie expérimentale Rats, souris et 
cobayes sensibilisés 
par OVA; souris co-
exposées aux LPS 
durant la période 
postnatale 

0,1–2,5 ppm L’interaction avec des allergènes exacerbe la réactivité des voies 
respiratoires et intensifie les réactions immunologiques et 
inflammatoires (p. ex., augmentation de la production d’anticorps; 
exacerbation des symptômes allergiques); résultats équivoques dans 
le cas d’une exposition prolongée 

Défense de l’hôte Souris 0,6 ppm Risque d’altération de la prolifération des lymphocytes T spléniques et 
de l’activité des cellules NK 
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Paramètre / système 
cible 

 Modèles animaux Plage 
d’exposition  

Effets 

SNC Rats, souris  0,25–1 ppm Altération des neurones ou diminution de leur densité, altération des 
taux de catécholamines, peroxydation des lipides dans les tissus 
cérébraux; des effets peuvent être associés au comportement et risque 
d’effets aigus sur l’homéostasie veille–sommeil; mode d’action 
incertain mais pourrait être liés aux espèces réactives de l’oxygène; 
effets sur le développement postnatal du cervelet et modifications du 
comportement après une exposition durant la gestation 

Effets 
cardiovasculaires et 
autres réactions 
systémiques 

Rats, souris 0,25–1 ppm Induction de l’expression de la iNOS et formation de nitrotyrosine dans 
l’aorte, altération des biomarqueurs plasmatiques de la fonction 
endothéliale; réaction de suppression des gènes intervenant dans le 
métabolisme de l’énergie dans le foie, réactions indicatrices d’un stress 
oxydatif, activation de NF-κB et réplication et réparation de l’ADN dans 
les tissus pulmonaires et cutanés 

Système reproducteur 
et développement 

Macaques rhésus, 
rats, souris 

0,3–2,5 ppm Altérations structurales et effets possibles sur le développement 
postnatal des poumons; lien possible entre le stress oxydatif et les 
effets nocifs sur les cellules germinales et les changements 
histopathologiques dans les testicules; exposition durant la gestation 
liée à des modifications du comportement, à des changements dans 
les taux de neurotrophines dans le SNC et à des changements 
cellulaires dans le cervelet 

Génotoxicité et 
cancérogénicité 

Cobayes, souris 0,45–1 ppm Effets génotoxiques observés à des taux d’exposition élevés (cassures 
des brins d’ADN dans les cellules épithéliales trachéobronchiques, 
augmentation de la fréquence des mutations dans les lymphocytes T 
spléniques); aucune étude récente sur la cancérogénicité 

Sensibilité Rats âgés, immatures 
et adultes, rats atteints 
de fibrose pulmonaire 
induite par la 
bléomycine, rats 
nourris avec un 
régime pauvre en 
protéines, rats atteints 
d’hyperthyroïdie 
induite par la 
thyroxine, souris 
obèses 

0,5–2 ppm Sensibilité accrue au stress oxydatif induit par l’ozone chez les rats 
immatures et âgés c. rats adultes; baisse plus marquée du taux de 
sérotonines dans le cervelet de rats dénutris sous l’effet de l’ozone; 
sensibilité accrue aux réactions inflammatoires pulmonaires associée à 
une hyperthyroïdie; augmentation de la réactivité innée et induite par 
l’ozone des voies respiratoires en présence d’obésité  

 

15.3.1 Effets sur le système respiratoire 

15.3.1.1 Atteinte pulmonaire et processus inflammatoire 

Le RES de 1999 sur l’ozone présente une vue d’ensemble des effets de l’inhalation d’ozone sur 
les poumons d’animaux de laboratoire. Divers effets aigus ont été rapportés, notamment une 
atteinte épithéliale, une augmentation de la perméabilité et de l’inflammation des voies 
respiratoires inférieures et supérieures, en plus d’un éventail de changements biochimiques 
dont une déplétion d’antioxydants ainsi que l’altération d’acides gras polyinsaturés et de 
protéines. En raison de la grande réactivité de l’ozone, on s’attendait à ce que ces réactions se 
produisent au site de contact initial. Les chercheurs ont formulé l’hypothèse que l’interaction 
entre l’ozone et le revêtement pulmonaire provoquait une cascade réactive qui donnait lieu à la 
production de radicaux libres et de biomolécules oxygénées pénétrant dans les cellules et 
contribuant aux effets biologiques de l’ozone.Des changements morphologiques dans la cavité 
nasale et le nasopharynx ont aussi été observés suite à une exposition  aiguë et à une 
exposition chronique. Selon une étude d'exposition chronique à 0,25 ppm d’ozone réalisée sur 
des primates non humains, les modifications épithéliales et interstitielles dans les voies 
respiratoires distales ont été les altérations morphologiques les plus marquées et ont semblé 
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persister dans le temps. Ces modifications ont entraîné la prolifération de cellules épithéliales 
bronchiolaires non ciliées et de cellules épithéliales alvéolaires de type II, ainsi qu’une 
accumulation de collagène dans les régions péribronchique et centrolobulaire; il s'ensuivit un 
remodelage des voies respiratoires centrolobulaires par la prolifération de cellules de type 
bronchiolaire dans des voies respiratoires qui étaient auparavant des canaux alvéolaires. 

Le document Ozone AQCD (USEPA, 2006) caractérise plus en détail les mécanismes 
responsables des réactions inflammatoires et des changements de perméabilité causés par 
l’inhalation d’ozone. Il a été démontré que l’ozone réagissait avec un large éventail de 
composants cellulaires, notamment des acides gras polyinsaturés, des résidus d’acides aminés 
et une variété de composés de faible poids moléculaire (p. ex., glutathion, urate et vitamines C 
et E). L’interaction entre l’ozone et les lipides dans le liquide du revêtement épithélial ou les 
membranes des cellules épithéliales crée des produits d’ozonisation qui stimulent ensuite les 
cellules épithéliales respiratoires, les macrophages alvéolaires et les neutrophiles à libérer une 
série de médiateurs pro-inflammatoires tels que des cytokines et des chimiokines (p. ex., TNF-

, MIP-1α, interleukines), des espèces réactives de l’oxygène, des éicosanoïdes et un facteur 
d’activation des plaquettes. Le document de 2006 de l’USEPA conclut que les études menées 
sur des animaux de laboratoire fournissent de nombreuses données selon lesquelles une 
exposition aiguë à des doses d’ozone d’à peine 0,1 à 0,5 ppm cause 1) des réactions 
inflammatoires dans les poumons caractérisées par une augmentation des espèces réactives 
de l’oxygène et de cytokines inflammatoires, l’afflux de neutrophiles et l’activation des 
macrophages alvéolaires; 2) des lésions dans les tissus épithéliaux des voies respiratoires et 3) 
une augmentation de la perméabilité de l’endothélium et de l’épithélium pulmonaire. En ce qui a 
trait à l’exposition prolongée à l’ozone, le document indique que les études de toxicité chez les 
animaux ont encore révélé des altérations structurales chroniques dans plusieurs régions des 
voies respiratoires, y compris la région centrolobulaire. Les données  provenant d’études sur 
des conditions d’exposition comparables aux profils d’exposition saisonniers font état de lésions 
pulmonaires plus nombreuses qu’en présence de conditions d’exposition chronique 
classiques.Une étude rapporte que des bébés macaques rhésus exposés de façon répétée 
(11 épisodes) à 0,5 ppm d’ozone pendant 8 h/j ont présenté des anomalies dans la membrane 
basale de la trachée, une accumulation d’éosinophiles dans les voies aériennes de conduction, 
une diminution de l’innervation des voies respiratoires ainsi qu'un remodelage des voies 
respiratoires distales. Les données disponibles indiquaient également que l’exposition 
prolongée de rats à l’ozone pouvait causer une métaplasie des cellules muqueuses et une 
hyperplasie de l’épithélium nasal. 

Des récentes études toxicologiques sont venues enrichir la base des données mécanistes 
expliquant les processus responsables des lésions et de l’inflammation provoquées par l’ozone. 
Ainsi, les travaux réalisés par Kenyon et al. (2002, 2006) révèlent que des souris mutantes 
déficientes en NOS2 (NOS2-/-) inductible ont été plus sensibles aux lésions et aux réactions 
inflammatoires pulmonaires provoquées par l’ozone que les souches homologues sauvages, ce 
qui indique que cette enzyme pourrait avoir un effet protecteur contre les lésions pulmonaires 
causées par l’inhalation aiguë d’ozone (1 ppm). Les auteurs ont avancé l’hypothèse que l’effet 
protecteur de l’enzyme NOS2 serait attribuable au monoxyde d’azote (NO) produit par cette 
enzyme dans les cellules épithéliales respiratoires ou dans les cellules inflammatoires dérivées 
de la moelle osseuse. Les souris chimériques NOS2-/+, chez qui  la moelle osseuse de 
souris NOS2-/- a été greffée à des souris receveuses C57BL/6, ont présenté des réactions 
beaucoup plus fortes lors d'exposition à l’ozone (augmentation des neutrophiles dans le lavage 
pulmonaire et diminution des concentrations expirées de NO). Ces résultats contrastent avec 
ceux de deux études précédentes ayant utilisé le modèle murin C57BL/6 (inactivation de la 
NOS2), et dans lesquelles les souris déficientes en NOS2 avaient résisté à l’inflammation 
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pulmonaire et aux lésions tissulaires observées chez les souches sauvages après exposition 
aiguë (0,8 ppm) à l’ozone (Fakhrzadeh et al., 2002; Laskin et al., 2002). La durée d’exposition 
plus courte et la dose d’ozone légèrement moins élevée dans ces études  soulèvent la 
possibilité que la réponse de la NOS2 à l’ozone pourrait dépendre de la dose et de la durée 
d’exposition. 

Il est reconnu que l’ozone réagit avec des substrats du liquide du revêtement épithélial, tels que  
l’acide ascorbique, l’acide urique, le glutathion, les protéines et des lipides insaturés. Ces 
réactions empêcheraient la diffusion de l’ozone dans l’épithélium sous-jacent; les produits 
d’oxydation formés par la réaction entre l’ozone et les lipides du liquide du revêtement épithélial 
joueraient également un rôle dans l'apparition des lésions induites  dans l’épithélium 
pulmonaire. Pulfer et al. (2005) ont noté la formation des produits d’oxydation du cholestérol 

-époxyde et 6-oxo-3,5-diol dans les poumons d’une souche de souris sensible à l’ozone 
(souris femelle C57BL/6J) soumise à des expositions aiguës (0,5, 1, 2 ou 3 ppm d’ozone) 
pendant 3 h; l’effet observé suivait une relation dose – réponse  dans le cas du 6-oxo-3,5-diol. 
In vitro, le 5 ,6 -époxycholestérol s’est révélé être un important produit de la réaction entre 
l’ozone et le LBA isolé ou les cultures de cellules épithéliales bronchiques humaines intactes de 
la lignée 16-HBE (Pulfer et Murphy, 2004). La réaction entre cet époxyde et les cellules 
épithéliales des poumons a amené la production de quantités abondantes de cholestane-6-oxo-
3 ,5 -diol. Ces deux oxystérols se sont avérés cytotoxiques pour les cellules en culture, sans 
doute en raison de leur capacité à inhiber la biosynthèse du cholestérol. Ballinger et al. (2005) 
ont utilisé un modèle in vitro de membrane du globule rouge imitant la surface des poumons 
afin d'examiner comment l’interaction entre l’ozone et le liquide du revêtement épithélial pouvait 
induire des lésions cellulaires. L’exposition des membranes  à l’ozone a généré des produits de 
réaction avec l’acide ascorbique et le glutathion; de l'avis des auteurs, ces produits auraient 
déclenché l’oxydation responsable de la pénétration de l’ozone dans le liquide du revêtement 
épithélial. Ces  études  viennent corroborer les hypothèses antérieures voulant que l’ozone 
réagisse avec des molécules cibles dans le liquide du revêtement épithélial riche en lipides.  

Les protéines du surfactant (SP) jouent un rôle important dans l’immunité innée et dans la 
régulation des réactions inflammatoires dans les poumons (Janic et al., 2005). La protéine SP-A 
est exprimée par les cellules épithéliales alvéolaires de type II et régule la sécrétion cellulaire de 
surfactant (phosphatidylcholine). Wang et al. (2004) ont examiné les réactions in vitro de 
variantes humaines de la protéine SP-A à l’oxydation induite par l’ozone. Ils ont constaté que 
l’ozone avait provoqué l’oxydation de plusieurs résidus d’acides aminés (dont la cystéine, la 
méthionine et le tryptophane), ce qui pourrait contribuer aux différences structurales 
(oligomérisation ou agrégation) altérant les fonctions de la SP-A. En l’absence d’ozone, la 
variante SP-A2 a inhibé la sécrétion de surfactant stimulée par l’adénosine-triphosphate (ATP) 
dans les cellules alvéolaires de type II dans une plus large mesure que la variante SP-A1. Là 
encore, le traitement par l’ozone a sensiblement réduit la capacité de ces protéines d’inhiber la 
sécrétion de surfactant. D’autres chercheurs ont examiné la production de cytokines et la voie 
de signalisation du facteur NF-κB dans des cellules THP-1 après une exposition in vitro à 
l’ozone, en présence et en l’absence de SP-A extraite du LBA de patients atteints de protéinose 
alvéolaire (Janic et al., 2005). L’ozone a sensiblement diminué la production de TNF-  et de 
IL-8 par les cellules THP-1 en présence de SP-A;  la capacité de la protéine SP-A à activer les 
voies de signalisation du facteur NF-κB a également été réduite. L’oxydation de la protéine SP-
A pourrait donc constituer un mécanisme par lequel l’ozone influence la fonction des 
macrophages. Kierstein et al. (2006) ont découvert que la protéine SP-D – un puissant 
immunorégulateur – avait  un effet protecteur après une exposition aiguë de souches de souris 
qui présentaient des niveaux d’expression génétiquement différents de la protéine SP-D; l'étude 
en question a toutefois été réalisée en utilisant une très forte dose d’ozone (3 ppm). 
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Plusieurs recherches récentes ont examiné le lien entre l’exposition à l’ozone et le stress 
oxydatif. Ces études ont notamment révélé que l’administration de vitamine E  protégeait des 
rats exposés de façon chronique à 0,5 ppm d’ozone contre le stress oxydatif; l'effet protecteur 
résultait de la baisse du taux plasmatique de protéines de la phase aiguë de l’inflammation 
(induites par les cytokines inflammatoires) et de la diminution de l’activité des lysozymes 
associée à une augmentation de l’activité des macrophages (Jakubowski et al., 2004). In vitro, 
l’exposition à l’ozone a stimulé l’activité des enzymes antioxydantes G6PDH, SOD, GPx et GRx 
dans des cellules de lymphomes T humains (cellules de Jurkat), la réponse variant en fonction 
de la dose d’enzyme et d’ozone (Larini et al., 2003). Otto-Knapp et al. (2003) ont observé une 
stimulation induite par l’ozone des enzymes épithéliales glutathion peroxydase (GPx) et 
superoxyde dismutase (SOD) dans des cultures tissulaires de muqueuse nasale humaine 
normale. L’activité de la SOD a été supérieure dans les cultures de tissus isolés de la 
muqueuse nasale de patients déficients en GSTM1 par rapport aux cultures tissulaires 
normales (avec GSTM1), ce qui laisse croire qu’une carence en GSTM1 pourrait influencer la 
régulation de l’activité des enzymes antioxydantes en réponse à l’exposition à l’ozone. Lee et al. 
(2003) ont constaté que l’exposition des enzymes SOD, catalase et GPx à l’ozone en solution 
avait causé l’inactivation de ces enzymes. Le glutathion et l’ascorbate se sont tous deux révélés 
efficaces pour protéger la SOD de l’inactivation provoquée par l’ozone et, à moins d’une 
déplétion causée par un stress oxydatif important, ces antioxydants cellulaires devraient 
protéger les enzymes antioxydantes contre une inactivation induite par l’ozone. 

La surexpression de la SOD chez les souris a conféré une protection contre l’inflammation 
pulmonaire et les lésions tissulaires observées chez les souches sauvages soumises pendant 
3 h à une exposition aiguë (0,8 ppm) à l’ozone (Fakhrzadeh et al., 2004a). Dans une autre 
étude, des souris déficientes en SOD extracellulaire ont présenté des réactions inflammatoires 
accrues après une exposition à 1,5 ppm d’ozone pendant 48 h (Jonsson et al., 2002). Ces 
études indiquent que la SOD module les réactions inflammatoires induites par l’ozone, 
probablement en contrôlant les taux d’anions superoxydes et peut-être aussi par la régulation 
du facteur de transcription NF-κB (facteur nucléaire kappa-b) et des produits géniques en aval 
qui interviennent dans la production des médiateurs de l’inflammation. Le facteur de 
transcription NF-κB assure la régulation des gènes de l’inflammation qui interviennent dans la 
toxicité de l’ozone, notamment ceux codant pour la NO synthase 2 (NOS2), la cyclo-
oxygénase-2 (COX-2) et le TNF- . Des souris déficientes en protéine p50 du NF-κB ont été 
protégées contre l’inflammation pulmonaire et les lésions tissulaires après une exposition aiguë 
à 0,8 ppm d’ozone, ce qui vient corroborer le rôle important du facteur NF-κB (Fakhrzadeh et 
al., 2004b). Dans une autre étude, les chimiokines CXCL1,2,3, CXCL10, CCL3, CCL7 et CCL11 
ont été associées à une inflammation des neutrophiles immédiate induite par l’ozone dans les 
voies respiratoires de souris exposées par inhalation à 0,8 ppm d’ozone pendant 6 h; cette 
association s'est traduite par une régulation positive de l’ARNm pour ces protéines (Michalec et 
al., 2002). Les taux d’ARNm des protéines CXCL10, CCL3 et CCL7 se sont maintenus pendant 
18 h après l’exposition; l’ozone a également entraîné une hausse des taux des 
protéines CXCL10, CCL7 et CCR3 (CCL7R) dans les poumons. L’exposition des souris à 
0,2 ppm d’ozone pendant 6 h n’a pas provoqué de réaction similaire au niveau des chimiokines.  

Certaines études in vitro ont poursuivi l'évaluation du rôle des macrophages alvéolaires dans 
l’inflammation et la toxicité induites par l’ozone . Dans une étude, l’exposition aiguë de 
cellules THP-1 isolées (lignée cellulaire humaine de type macrophage) a entraîné la production 
de NO et de H2O2 et occasionné des lésions cellulaires ainsi qu'une augmentation des taux de 
LDH (Klestadt et al., 2002). Foucaud et al. (2006) ont par ailleurs signalé des modifications 
induites par l’ozone dans le potentiel d’oxydoréduction des cellules THP-1, modifications se 
reflétant par une peroxydation des lipides, une augmentation de l’expression de l’HO-1, une 
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élévation de la concentration de H2O2 et une diminution du taux de GSH. Janic et al. (2003) ont 
observé une faible diminution de la viabilité des cellules THP-1 après une exposition à l’ozone, 
laquelle n’a toutefois pas affecté l’intégrité fonctionnelle des cellules mesurée par l’expression 
des protéines de surface CD14 et CD11b. À l’inverse, Klestadt et al. (2004) ont rapporté une 
réduction dose-dépendante des marqueurs de surface dans les cellules THP-1 — en particulier 
des marqueurs CD13 et CD14 — après une exposition aiguë à l’ozone; l'effet a été attribué à un 
réarrangement membranaire causé par l’ozone. 

Dans d’autres études de type mécaniste, Ahmad et al. (2005) ont présenté des données 
indiquant la libération d’ATP pour quatre différentes cellules épithéliales pulmonaires humaines 
et une cellule alvéolaire de type I du rat. Cette réaction induite par l’ozone serait un mécanisme 
de protection, l’ATP extracellulaire étant une molécule de signalisation qui influence de 
nombreuses fonctions cellulaires intervenant dans la prévention de la mort cellulaire. Dans le 
cadre d'une étude in vitro d' exposition aiguë à l’ozone, Wang et al. (2006) ont examiné 
l’expression des gènes de cellules alvéolaires de rat de type I et  II . L’ozone a augmenté 
l’expression des gènes intervenant dans le stress et les réactions inflammatoires et diminué 
celle des gènes intervenant dans la défense antioxydante, dans la matrice extracellulaire, le 
transport des fluides, le métabolisme des lipides et dans la différenciation cellulaire. Ces 
changements ont été plus marqués dans les cellules de type I, qui se sont révélées  plus 
sensibles aux lésions induites par l’ozone. Les niveaux d’expression des protéines SP ont quant 
à eux été plus élevés dans les cellules alvéolaires de type II, ce qui pourrait les protéger de 
l’ozone. De même, Manzer et al. (2006) ont remarqué que les cellules alvéolaires de type I du 
rat étaient plus sensibles que les cellules de type II aux lésions induites par l’exposition à 
l'ozone après une exposition in vitro. Enfin, Nadadur et al. (2005) ont déterminé les profils 
d’expression des gènes dans les tissus pulmonaires de rat après une exposition aiguë in vivo ; 
ils ont observé une augmentation des niveaux d’expression des gènes intervenant dans la 
prolifération des cellules, la réparation des dommages à l’ADN et la réaction au stress. Il 
convient toutefois de souligner que des doses d’ozone très élevées ont été utilisées dans le 
cadre de cette dernière étude (2 ou 5 ppm). 

 

15.3.1.2 Fonction pulmonaire et réactivité des voies respiratoires  

Le RES de 1999 sur l’ozone discute brièvement de paramètres respiratoires tels que la capacité 
vitale forcée (CVF). L’augmentation de la réactivité des voies respiratoires a, dans l'ensemble, 
été considérée comme une conséquence de l’inflammation induite par l’ozone, malgré certaines 
indications à l'effet l’ozone pouvait accroître la réactivité des voies respiratoires et en 
endommager l’épithélium, en l’absence de neutrophilie et de fuite microvasculaire. Le document 
Ozone AQCD (USEPA, 2006) mentionne que les études sur les animaux ont fourni de 
nombreuses données indiquant que l’exposition aiguë à l’ozone provoque une altération des 
modes de respiration et qu'elle cause une respiration rapide et superficielle (c.-à-d. 
augmentation de la fréquence respiratoire et diminution du volume courant), un effet qui 
semblait s’estomper après plusieurs jours d’exposition. Des recherches additionnelles ont 
démontré que la respiration rapide et superficielle provoquée par l’ozone causait une répartition 
plus uniforme des lésions, plutôt que d’offrir une protection contre les lésions, comme on le 
croyait auparavant. Une diminution du volume pulmonaire a été observée chez des rats après 
une exposition aiguë à l’ozone (0,5 ppm), alors que des expositions d’environ 1 ppm ont eu des 
effets sur la compliance et la résistance pulmonaires. L'exposition à l'ozone a aussi atténué la 
baisse de la fonction pulmonaire chez les rats, sans réduction concomitante des lésions 
pulmonaires et des changements morphologiques, ce qui indique que l’atténuation des effets 
sur la fonction pulmonaire ne conférait pas une protection contre tous les effets de l’ozone. Les 
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données sur des souches pures de souris qui avaient affiché des réponses ventilatoires  
variables à l’ozone laissent croire que 1) le contrôle de la réponse ventilatoire dépend, du moins 
en partie, de facteurs génétiques; 2) l’augmentation du volume courant chez certaines souches 
pourrait contribuer à l’atteinte pulmonaire du fait qu’une dose plus élevée d’ozone atteint les 
lobes inférieurs des poumons; 3) la capacité qu’ont certaines souches de souris à abaisser leur 
température corporelle pourrait expliquer leur résistance aux lésions pulmonaires induites par 
l’ozone et 4) le potentiel trans-épithélial trachéal dépend, en partie, de facteurs génétiques. Un 
aspect important à souligner est que  les locus génétiques qui semblent moduler divers aspects 
des réactions pulmonaires à l’ozone diffèrent l’un de l’autre ainsi que des locus contrôlant les 
réactions inflammatoires. 

Le document Ozone AQCD (USEPA, 2006) discute de la plus grande réactivité des voies 
respiratoires, un phénomène observé chez divers modèles animaux après une exposition aiguë 
à des doses d’ozone variant de 0,5 à 1 ppm. Il a été démontré que l’ozone augmentait 
l’hyperréactivité des voies respiratoires à des produits bronchoconstricteurs non spécifiques 
(p. ex., acétylcholine, méthacholine, histamine et carbachol) administrés à des animaux de 
laboratoire par inhalation ou par voie intraveineuse. Une relation temporelle a aussi été établie 
entre l’afflux de cellules inflammatoires et l’hyperréactivité des voies respiratoires induite par 
l’ozone, bien que l’inflammation n’ait pas semblé être une condition préalable essentielle à 
l’hyperréactivité. Des expositions répétées à l’ozone ont par ailleurs exacerbé cette réponse, 
sans doute par suite de la modulation des récepteurs des voies respiratoires à adaptation 
rapide ou de l’altération de la structure des voies respiratoires de conduction. L’hyperréactivité 
des voies respiratoires induite par l’ozone a persisté plus longtemps et a régressé plus 
lentement que la diminution de la fonction pulmonaire et des symptômes respiratoires. 

Les études animales se poursuivent afin d'examiner la relation entre l’exposition à l’ozone et les 
réactions au niveau de la fonction pulmonaire, en particulier l’hyperréactivité des voies 
respiratoires qui est une caractéristique de l’asthme chez l’humain. Le lien entre les médiateurs 
de l’inflammation et la fonction pulmonaire est l’un des aspects clés dans ce domaine. Les 
travaux menés par Johnston RA et al. (2005a) suggèrent que le CXCR2, un récepteur des 
facteurs chimiotactiques pour les neutrophiles, interviendrait dans l’hyperréactivité des voies 
respiratoires et l’infiltration aiguë de neutrophiles chez les souris exposées à l’ozone. 
L’exposition pendant 3 h à 1 ppm d’ozone a intensifié l’hyperréactivité des voies respiratoires 
chez des souris déficientes en CXCR2 et des souris BALB/cJ sauvages, 3 h après l’exposition. 
Après 24 h, l’hyperréactivité était toujours présente chez la souche sauvage, mais était 
redevenue normale chez les souris déficientes en CXCR2. Bien qu’aucune différence 
significative n’ait été observée entre l’expression des chimiokines chez les diverses souches de 
souris, la teneur en neutrophiles et en cellules épithéliales du liquide du LBA était plus élevée 
chez la souche sauvage que chez les souris déficientes en CXCR2, 24 h après l’exposition. 
Dans une autre étude, le rôle de l’IL-6 dans l’atteinte, l’inflammation et l’hyperréactivité des 
voies respiratoires a été évalué chez des souches sauvages et des souris déficientes en IL-6 
exposées à l’ozone (Johnston RA et al., 2005b). Le déficit en IL-6 a provoqué une diminution de 
la neutrophilie des voies respiratoires et de l’expression des récepteurs solubles des facteurs de 
nécrose tumorale sTNFR1 ou sTNFR2, après une exposition à 0,3 ppm d’ozone pendant 72 h. 
Après une exposition aiguë à l’ozone, le déficit en IL-6 n’a pas eu d’effets sur l’hyperréactivité 
des voies respiratoires provoquée par la méthacholine et mesurée par l’indicateur de résultat 
Penh. Ce déficit a toutefois semblé protéger contre une augmentation de la pression en fin 
d’expiration. Jang et ses collègues ont examiné les effets de l’exposition à l’ozone sur 
l’hyperréactivité des voies respiratoires selon l’indice Penh. Ils ont observé une augmentation 
dose-dépendante de cet indice après l’exposition de souris à des doses de 0,12, 0,5, 1 et 2 ppm 
d’ozone pendant 3 h, la réaction la plus forte survenant immédiatement après l’exposition (Jang 
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et al., 2003a, 2003b, 2005b). Pour leur part, Hollingsworth et al. (2004) ont examiné le rôle du 
TLR4 dans les réactions pulmonaires à l’ozone en utilisant des souris déficientes en TLR4 
(TLR4-) et des souches sauvages (TLR4+). L’exposition à 0,3 ppm d’ozone pendant 72 h a 
provoqué une inflammation pulmonaire chez les souris TLR4+ et TLR4-, mais l’hyperréactivité 
des voies respiratoires n’a été observée que chez les souris TLR4+. 

Un certain nombre d’études récentes portant sur l’exposition à des concentrations très élevées 
d’ozone mettent en lumière certains mécanismes toxicologiques  possibles. Il importe  toutefois 
de rappeler les doutes quant à la pertinence de tels résultats pour évaluer les risques  associés 
à l’exposition aux concentrations d’ozone dans l’air ambiant. DeLorme et al. (2002) ont établi 
une corrélation entre l’inflammation pulmonaire maximale observée 3 h après l’exposition aiguë 
de rats à 2 ppm d’ozone et l’hyperréactivité des voies respiratoires mesurée par la résistance 
des voies respiratoires en réponse à la Mch. L’induction d’une neutropénie avant l’exposition à 
l’ozone a conféré une protection contre l’hyperréactivité des voies respiratoires, ce qui laisse 
supposer que les neutrophiles joueraient un rôle dans l’hyperréactivité chez les rats. Park et al. 
(2004a) ont toutefois observé qu’une exposition aiguë à 2 ppm d’ozone avait provoqué une 
hyperréactivité des voies respiratoires en réponse à la MCh, une réaction qui avait fait intervenir 
l’activation du complément mais qui avait été indépendante des neutrophiles ou des 
mastocytes. Le rôle de l’IL-1β dans l’inflammation et l’hyperréactivité des voies respiratoires a 
été étudié par Park et al. (2004b) chez des souris exposées à 2 ppm d’ozone pendant 3 h. Les 
auteurs ont constaté que les effets induits par l’ozone (hyperréactivité, inflammation des 
neutrophiles et atteinte des cellules épithéliales respiratoires) étaient liés à l’induction de l’IL-1β, 
une réaction évitée par l’administration de l’antagoniste du récepteur de l’IL-1 (IL-1Ra). Les 
auteurs d’une autre étude ont constaté que l’exposition de souris à 2 ppm d’ozone avait 
provoqué une élévation marquée du taux de NOS neuronales dans l’homogénat de tissus des 
voies respiratoires et avait également augmenté la concentration de nitrates dans le liquide du 
LBA; ces résultats indiquaient qu’il y avait eu production de NO dans les voies respiratoires, ce 
qui aurait pu contribuer à l’hyperréactivité observée après l’exposition (Jang et al., 2003b). 
Toward et Broadley (2002) ont quant à eux examiné les effets d’une exposition aiguë à 2 ppm 
d’ozone sur la fonction respiratoire, l’infiltration cellulaire et la production de NO chez des 
cobayes, ainsi que la modification de ces effets par deux anti-inflammatoires : le corticostéroïde 
dexaméthasone et l’inhibiteur de la phosphodiestérase-4 rolipram. L’exposition à l’ozone a 
causé une bronchoconstriction précoce (associée à une diminution des métabolites du NO) et 
tardive (coïncidant avec une augmentation des métabolites du NO, de la fréquence respiratoire 
et des macrophages et éosinophiles pulmonaires), révélée par une diminution de la 
conductance spécifique des voies aériennes et mesurée par la pléthysmographie corps entier. 
L’administration d’anti-inflammatoires a inhibé l’hyperréactivité des voies respiratoires causée 
par l’exposition à l’ozone, mais n’a pas eu d’incidence sur la fonction respiratoire.   

Certains chercheurs se sont récemment intéressés au rôle des nerfs et des muscles lisses des 
voies respiratoires dans la réactivité des poumons à l’ozone. Yost et al. (2005) ont étudié la 
bronchoconstriction indicatrice d’une hyperréactivité et la variation du taux d’éosinophiles dans 
les poumons chez des cobayes exposés pendant 4 h à 2 ppm d’ozone. L’ozone a eu pour effet 
d’augmenter les taux d’éosinophiles dans le liquide du LBA, dans les voies respiratoires et à 
proximité des nerfs des voies respiratoires, un et trois jours après l’exposition; les taux mesurés 
le jour 2 ont toutefois été comparables à ceux mesurés chez les témoins. L’hyperréactivité 
causée par la stimulation vagale (parasympathique) s'est avérée beaucoup plus marquée chez 
les cobayes exposés à l’ozone que chez les témoins. Les jours 1 et 2 suivant l’exposition, 
l’hyperréactivité a semblé contrôlée par les nerfs parasympathiques, alors qu’elle a semblé 
dépendre des muscles lisses le jour 3. Les éosinophiles produits le jour 3 n’ont pas été associés 
à l’hyperréactivité vagale et pourraient en fait avoir un effet bénéfique, car leur déplétion a 
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causé une exacerbation de l’hyperréactivité vagale. Le rôle des neuropeptides intrapulmonaires 
dans l’hyperréactivité des voies respiratoires (mesurée par la résistance des voies aériennes) a 
été évalué chez des lapins soumis à des expositions aiguës (1 h/j) et répétées (1 à 8 j) à 2 ppm 
d’ozone (Ren et al., 2004). Les résultats ont établi une corrélation entre les taux de peptides 
vasoactifs intestinaux et de peptides reliés au gène de la calcitonine (CGRP) et l’hyperréactivité 
des voies respiratoires. L’hyperréactivité des voies respiratoires induite par l’ozone pourrait, au 
moins partiellement, être attribuable à une augmentation de la perméabilité de la muqueuse 
respiratoire. Fu et al. (2002) ont démontré que les neuropeptides tachykinines (substance P et 
neurokinine A) pourraient jouer un rôle dans l’accroissement de la perméabilité de la muqueuse 
de la trachée chez des cobayes exposés de façon aiguë à 3 ppm d’ozone pendant 30 minutes. 

Les effets d’un haut niveau d’exposition à l’ozone (3 ppm pendant 2 h) sur l’hyperréactivité des 
muscles lisses des voies respiratoires du cobaye à l’histamine ont été évalués dans le cadre 
d’une évaluation ex vivo sur la mobilisation du calcium intracellulaire en regard de la contractilité 
des muscles lisses de la trachée (Yoshida et al., 2002). L’exposition à l’ozone a semblé avoir un 
effet direct sur les muscles lisses des voies respiratoires, en altérant la mobilisation du calcium 
par une augmentation de l’activité de la pompe à calcium et des canaux calciques dans le 
réticulum sarcoplasmique. Dans le cadre d'une étude in vitro, Wu et al. (2003) ont observé que 
l’exposition à l’ozone de cultures de trachées de furet dépourvues d’innervation sensitive avait 
provoqué une hyperréactivité des voies respiratoires en augmentant la réactivité des muscles 
lisses de la trachée. Cette réaction a fait intervenir la libération de substance P des neurones 
intrinsèques des voies respiratoires, ce qui a facilité la libération d’acétylcholine par les 
terminaisons nerveuses cholinergiques. L’exposition à l’ozone a aussi provoqué une 
augmentation significative du nombre de neurones positifs à la substance P dans les ganglions 
du tronc longitudinal, du degré d’innervation par la substance P des corps cellulaires des 
neurones du plexus musculaire superficiel, ainsi que de la densité des fibres nerveuses 
contenant la substance P dans les muscles lisses de la trachée.  

 

15.3.1.3 Allergie expérimentale 

Le RES de 1999 sur l’ozone ne fait mention d’aucun modèle expérimental d’allergie particulier. 
Les recherches dans ce domaine se sont cependant développées par la suite  et le cobaye 
sensibilisé à l’ovalbumine (OVA) est devenu un modèle couramment utilisé aux fins 
expérimentales. Le document Ozone AQCD (USEPA, 2006) traite de l’interaction entre 
l’exposition à l’ozone et certains agents biologiques dans l’accroissement de la réactivité des 
voies respiratoires. Les études qui y sont mentionnées fournissent des données selon 
lesquelles l’ozone pourrait exacerber l’hyperréactivité des voies respiratoires induite par un 
antigène chez des animaux de laboratoire sensibilisés; ces données sont compatibles avec 
l’exacerbation de l’hyperréactivité des voies respiratoires rapportée chez des sujets humains 
asthmatiques atopiques exposés à l'ozone. Certaines études révèlent que l’hyperréactivité des 
voies respiratoires chez des asthmatiques est due en partie à une inflammation chronique et au 
remodelage des voies aériennes et qu'elle peut être induite par certains antigènes et par 
l’ozone. L’USEPA souligne également que les différences interindividuelles et interspécifiques 
dans les réactions au test de provocation bronchique ainsi que la possibilité d’adaptation des 
voies respiratoires à une exposition prolongée répétée à l’ozone ont rendu difficile 
l’extrapolation des résultats des études animales. 

D’autres chercheurs ont utilisé des modèles expérimentaux d’allergie pour évaluer de façon 
plus approfondie l’interaction entre l’exposition à l’ozone et des allergènes tels que l’OVA chez 
des rats, des souris et des cobayes préalablement sensibilisés. Dans deux séries d’études, 
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Koike et ses collègues ont examiné les effets d’une exposition à 1 ppm d’ozone pendant 72 h, 
ou d’expositions répétées à des doses de 0,3, 0,56 ou 1 ppm d’ozone pendant trois jours toutes 
les deux semaines, sur l’activité de présentation de l’antigène des cellules de poumons de rats 
sensibilisés à l’OVA (Koike et Kobayashi, 2004; Koike et al., 2004). L’augmentation de l’activité 
de présentation de l’antigène  des cellules pulmonaires ainsi que des cellules dendritiques 
provenant des poumons a été plus marquée chez les rats sensibilisés à l’OVA qui  exposés de 
façon aiguë à 1 ppm d’ozone que chez les rats sensibilisés exposés à l’air.  L'effet rapporté était 
dû à l’augmentation de l’expression des molécules de surface et des cellules présentatrices  de 
l’antigène dans les poumons (Koike et Kobayashi, 2004). Chez les rats sensibilisés à l’OVA, 
l’exposition répétée a provoqué une augmentation de l’activité de présentation de l’antigène par 
les cellules du LBA et de l’expression de l’antigène Ia et des molécules de co-stimulation à des 
doses de 0,56 et 1 ppm d’ozone;  une augmentation de l’infiltration de cellules inflammatoires à 
des doses de 0,3, 0,56 et 1 ppm d’ozone et une exacerbation de l’hyperréactivité des voies 
respiratoires à 1 ppm d’ozone en réponse à une provocation par l’OVA ont également été 
observées. Toutes ces réactions ont été plus marquées chez les rats sensibilisés exposés à 
l’ozone (Koike et al., 2004). De tels résultats suggèrent  que la production accrue d’anticorps 
pourrait exacerber l’hyperréactivité induite par l’antigène et les symptômes allergiques à la suite 
d’une exposition à l’ozone de rats sensibilisés à l’allergène.  

Des mécanismes distincts de réponse précoce ont par ailleurs été observés chez des souris 
postnatales après une exposition aiguë à des lipopolysaccharides (LPS) ou à l’ozone (Johnston 
CJ et al., 2006). L’exposition à une dose de 1 ou 2,5 ppm d’ozone pendant 4 h a causé une 
augmentation dose-dépendante de l’ARNm de c-jun et c-fos dans les poumons de souris âgées 
de 4, 10 et 56 jours et induit l’ARNm de TLR4 chez des souris de 10 et 56 jours. Les LPS ont 
induit l’expression de l’ARNm de c-jun, c-fos, TLR2 et TLR4 chez les souris de 10 et 56 jours 
après une exposition de 30 min, mais aucune induction n’a été détectée chez les souris âgées 
de 4 jours. Ces résultats portent à croire que l’exposition à l’ozone et aux LPS, seuls ou 
combinés, pourrait réguler l’expression des gènes en activant des voies de signalisation des 
réactions précoces par le biais de facteurs de transcription de profils quelque peu différents. 

Plusieurs études ont examiné des modèles expérimentaux d’allergie en considérant des 
conditions  d’exposition prolongée. Ainsi, Iijima et Kobayashi (2004) ont étudié les effets d’une 
exposition subchronique à l’ozone sur l’aggravation de réactions de type allergique durant des 
tests de provocation répétés par administration nasale d’OVA chez des cobayes préalablement 
sensibilisés.  L’exposition à des doses d’ozone variant de 0,1 à 0,6 ppm, à raison de 24 h/j, 
6,5 jours par semaine durant cinq semaines, a exacerbé les réactions allergiques à l’OVA 
(éternuements et sécrétions nasales) et augmenté les réactions inflammatoires d’origine 
immunologique et la production d’immuglobuline G (IgG) anti-OVA chez les cobayes exposés à 
l'ozone, mais non chez ceux exposés à l’air. Les concentrations de référence calculées à la 
limite inférieure de l’intervalle de confiance à 95 %, et correspondant à une augmentation de 
10 % du risque d’exacerbation par l’ozone des symptômes nasaux de type allergique, ont varié 
de 0,06 ppm (éternuements) à 0,14 ppm d'ozone (infiltration d’éosinophiles dans l’épithélium et 
le sous-épithélium). Dans une autre étude, l’exposition subchronique de souris C57BL/6 
sensibilisées à l’OVA à 1 ppm d’ozone, à raison de 6 h/j, 5 jours par semaine pendant 
cinq semaines, a exacerbé les réactions inflammatoires d’origine immunologique et la 
résistance respiratoire et diminué la compliance dynamique; ces réactions n’ont pas été 
observées chez les souris sensibilisées exposées à l’air (Funabashi et al., 2004). 

Last et al. (2004) ont considéré divers protocoles d’exposition afin d'examiner les effets de 
l’ozone sur le remodelage et l’inflammation des voies respiratoires chez des souris BALB/c 
sensibilisées à l’OVA. Les auteurs ont observé une augmentation de la teneur en collagène des 
voies respiratoires ainsi qu’une hyperplasie des cellules caliciformes chez les souris exposées 
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simultanément à l’OVA et à l’ozone pendant six semaines. L’hyperplasie s'est avérée plus 
prononcée après une exposition à 0,2 ppm qu’à 0,5 ppm d’ozone et l’exposition concomitante à 
l’ozone et à l’OVA a, dans l’ensemble, produit des effets additifs sur le remodelage des voies 
respiratoires. L’exposition à l’ozone a réduit l’accumulation de cellules inflammatoires induite 
par l’OVA dans les poumons, particulièrement lors d'exposition simultanée à l’OVA et à l’ozone. 
Ces résultats contrastent avec l’exacerbation des réactions inflammatoires d’origine immunitaire 
observée chez les souris sensibilisées à l’OVA rapportée par Funabashi et al. (2004). Last et al. 
(2004) ont formulé l’hypothèse que la diminution de l’inflammation induite par l’OVA résultait de 
l’induction par l’ozone d’une réaction immunitaire à médiation cellulaire (Th1) qui neutralisait la 
réaction immunitaire humorale (Th2) induite par l’OVA. Il se peut également qu’il y ait eu 
migration de cellules inflammatoires dans la sous-muqueuse des voies respiratoires, ce qui 
expliquerait l'absence de -détection dans le liquide du LBA sans toutefois indiquer  un effet 
antagoniste de l’ozone. 

Dans la révision d'une série d’études réalisées sur des rongeurs Harkema et Wagner (2005) ont  
examiné les effets d’une co-exposition à l’ozone et à des substances biogènes sur les cellules 
épithéliales des voies respiratoires. Les auteurs en ont conclu que les substances biogènes 
semblaient exacerber les réactions inflammatoires et épithéliales induites par l’ozone, alors que 
l’ozone exacerbait l’hyperréactivité des voies respiratoires en présence d'endotoxines 
bactériennes ou d’OVA. L’ozone et les endotoxines ont toutes deux provoqué une métaplasie 
des cellules des muqueuses des voies respiratoires du rat, bien qu’à des endroits différents 
(respectivement dans l’épithélium nasal et respiratoire), chacune  exacerbant les effets de 
l’autre. Il a par ailleurs été démontré que la déplétion des neutrophiles inhibait la métaplasie des 
cellules des muqueuses aux deux sites, ce qui donne à penser que les neutrophiles joueraient 
un rôle dans la manifestation de cet effet. 

Des études récentes impliquant  des niveaux élevés d’ozone ont été réalisées, mais s'avèrent 
moins pertinentes aux fins de la présente discussion. Une exposition aiguë à 2 ppm d’ozone 
pendant 3 h a accru la réactivité des voies respiratoires à l’OVA (mesurée selon l’indice Penh) 
et l’inflammation des voies respiratoires chez des souris BALB/c préalablement sensibilisées 
(Jang et al., 2004).  

L’ozone a également provoqué une régulation négative de l’expression de la iNOS et une 
régulation positive de l’expression de eNOS et nNOS (NOS neuronales), des effets associés à 
l’inflammation à neutrophiles et à éosinophiles des voies respiratoires. Jang et al. (2006) ont 
quant à eux constaté qu'une exposition chronique à une dose de 2 ppm d’ozone durant une 
période maximale de 12 semaines  réduisait la résistance respiratoire à l’OVA (mesurée selon 
l’indice Penh) chez des souris BALB/c sensibilisées à l’OVA, mais non chez les témoins 
exposés à l’air; de tels résultats sont contraires à ceux mentionnés ici, de même qu'aux 
résultats de l'étude d'exposition aigüe de Funabashi et al. (2004). Chez les souris, l’exposition 
chronique à l’ozone a également occasionné un remodelage des voies respiratoires comparable 
à celui décrit par Last et al. (2004); une augmentation du nombre de cellules caliciformes et 
l'accroissement de la teneur en collagène des poumons, indicatrice d’un durcissement des 
voies respiratoires ont aussi été rapportés. Ces auteurs ont indiqué que le remodelage des 
voies respiratoires pouvait avoir conféré une protection contre l’hyperréactivité des voies 
respiratoires et la déshydratation des muqueuses. 
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15.3.2 Effets sur les mécanismes de défense de l’hôte 

Le RES de 1999 sur l’ozone rapporte un certain nombre d’effets nocifs sur les mécanismes de 
défense de l’hôte suite à une exposition de courte durée, notamment la détérioration des 
cellules de clairance mucociliaire, l'altération de la capacité phagocytaire des macrophages 
alvéolaires, la diminution de la clairance pulmonaire, la diminution du nombre de lymphocytes T 
et B et l'altération de la réponse antivirale. L’exposition à l’ozone a également accru la mortalité 
chez les souris lors du test de provocation bactérienne, un résultat  qui a été attribué à un effet 
nocif de l’ozone sur la fonction des macrophages. L'accroissement de la mortalité s'est par 
ailleurs avéré plus fréquent  lorsque l’exposition à l’ozone précédait l’administration de 
bactéries. Selon le document Ozone AQCD (USEPA, 2006), les conclusions de plusieurs 
études plus récentes  sur la résistance aux microorganismes infectieux concordaient 
généralement avec celles d’études antérieures et indiquaient une augmentation de la mortalité 
et de la morbidité, une diminution de la clairance pulmonaire, un accroissement de la 
croissance bactérienne et une intensification de la gravité des infections à des niveaux 
d’exposition de 0,1 à 1 ppm d’ozone pendant une semaine. 

Des données consistantes indiquent qu'une exposition aiguë à l’ozone peut accroître la 
sensibilité des animaux de laboratoire aux maladies infectieuses sous l’effet de la modulation 
des mécanismes de défense pulmonaire de l’hôte. La perturbation de la fonction des 
macrophages alvéolaires contribuerait de façon significative à cet effet. La fonction de 
phagocytose de ces cellules est inhibée à des concentrations variant de 0,1 à 1,2 ppm d’ozone, 
mais elle est rétablie et revient à des niveaux normaux lorsque l’exposition est répétée durant 
plusieurs jours. D'autres changements dans les macrophages alvéolaires ont été observés dans 
cette plage de concentrations représentatives des niveaux ambiants et sont indicateurs des 
mécanismes en cause, parmi lesquels on retrouve la formation de radicaux superoxydes, 
l’altération de la chimiotaxie et de la motilité, la diminution des niveaux d’interféron-γ, la 
réduction de l’activité des lysosomes, l’augmentation des taux de prostaglandine E et 
l’augmentation de l’expression de l’ARNm de la iNOS et des protéines. Chez la plupart des 
espèces étudiées, des effets sur la clairance mucociliaire ont été observés à une dose d’un peu 
moins de 1 ppm, les doses plus faibles (~0,1 ppm) ayant augmenté la clairance alors que les 
doses légèrement supérieures l’avaient réduit. D’après l’USEPA (2006), l’ozone pourrait 
exacerber ou supprimer la réactivité immunitaire selon la dose et la période d’exposition, 
l’espèce ainsi que la voie d’exposition à l’allergène. L’altération des réactions immunitaires 
survient généralement durant les premiers jours d’une exposition continue; cette réaction est 
suivie d’une période d’adaptation à l’ozone au cours de laquelle on observe un retour aux 
réactions normales. Des études sur des souches de souris dont la sensibilité ou la résistance  à 
l’ozone avait été génétiquement déterminée indiquent une interaction possible entre l’immunité 
innée et acquise; ceci vient corroborer l’hypothèse voulant que l’ozone puisse causer un 
revirement dans la réponse immunitaire en faveur d’une réaction de type Th2. 

Des études récentes ont examiné le dysfonctionnement immunitaire associé à l’ozone chez des 
souris exposées à 0,6 ppm d’ozone, à raison de 10 h/j pendant 15 ou 27 jours (Feng et al., 
2006). L’ozone a accru la prolifération de thymocytes CD4-CD8 en réponse à une stimulation 
par l’IL-7 et réduit l’activité des cellules NK ainsi que la prolifération des lymphocytes T par les 
cellules mononuclées de la rate en réponse à l’OVA. De tels résultats indiquent une altération 
des fonctions immunitaires innées et acquises. L'ajout d'antioxydants (catéchine et extrait de 
thé noir) a par ailleurs conféré une protection contre la diminution de la prolifération des 
lymphocytes T, ce qui suggère que cette réaction a pu résulter de dommages oxydatifs 
consécutifs à la réaction entre l’ozone et certaines biomacromolécules. Ces résultats 
démontrent que l’ozone pourrait altérer à la fois l’activité des cellules NK et le potentiel de 
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prolifération des lymphocytes T de la rate en réponse à un antigène particulier. La N-formyl-
méthionyl-leucyl-phénylalanine (fMLP) est un peptide chimio-attractif qui a été isolé de cultures 
bactériennes. Klestadt et al. (2005) ont constaté que l’exposition préalable des cellules THP-1 à 
l’ozone avait eu un effet inhibiteur sur l’activation de la mobilité des cellules et sur la production 
de NO par la fMLP dans ces modèles de macrophages. L’ozone a également amplifié la 
libération de H2O2 induite par la fMLP, mais l’exposition préalable à l’ozone n’a pas eu 
d’incidence sur le NO, dont le taux a cependant diminué dans une proportion dose-dépendante 
après une exposition combinée. Ces résultats semblent par ailleurs indiquer comment l’ozone 
pourrait influencer la capacité des macrophages à réagir à une provocation microbienne. 
D’autres études récentes portant sur les effets de l’ozone sur la fonction des macrophages 
alvéolaires sont décrites à la section 15.3.1.2.; outre les études précitées, aucune autre étude 
nouvelle qui traite des mécanismes de défense de l’hôte et des effets de l’ozone sur la 
résistance à l’infection n’a été recensée . 

 

15.3.3 Effets systémiques autres que sur le système pulmonaire 

15.3.3.1 Effets sur le système nerveux central 

Le RES de 1999 sur l’ozone ne faisait mention d’aucune étude liée aux effets de l’ozone sur des 
paramètres neurologiques, mais les travaux dans ce domaine de recherche avaient progressé 
au moment de la publication du rapport Ozone AQCD (USEPA, 2006). Divers effets 
neurocomportementaux ont été signalés dans un certain nombre d’études impliquant des 
concentrations d'ozone allant de 0,2 à 1 ppm, notamment des défauts de mémoire à court et à 
long terme, une augmentation de la réaction de blocage, ainsi qu’une diminution de l’activité 
motrice et des comportements d’exploration. Ces effets ont été associés à une augmentation 
des espèces réactives de l’oxygène ou de l’azote et des produits de l’ozonation, à une altération 
des niveaux de neurotransmetteurs, à des changements morphologiques dans plusieurs 
régions du cerveau ainsi qu’à une altération du tracé de l’électroencéphalogramme (EEG) 
durant le sommeil. Des études menées sur des rats ont également indiqué une altération des 
voies nerveuses visuelles et olfactives à des concentrations d’ozone supérieures à 1 ppm, ainsi 
que des changements morphologiques et hormonaux dans l’axe hypophyso–thyroïdo–
surrénalien à une concentration d’environ 0,75 ppm. Les mécanismes responsables de ces 
effets neurologiques demeurent toutefois à élucider. 

Des études animales récentes sont venues étayer les données selon lesquelles l’inhalation 
d’ozone pourrait causer un stress oxydatif et un dysfonctionnement des neurones dans le SNC 
et s’accompagner d’effets comportementaux connexes. L’exposition aiguë de rats à 1 ppm 
d’ozone a provoqué des changements morphologiques dans les cellules granulaires du bulbe 
olfactif, notamment une perte des épines dendritiques 2 h, 24 h et 10 j après l’exposition, ainsi 
que des changements ultrastructuraux (vacuolisation, œdème mitochondrial et lésions 
endothéliales) après 2 h et 24 h (Colin-Barenque et al., 2005). Dans l’ensemble, ces effets 
avaient disparu 15 jours après l’exposition. On a indiqué que la perte des épines dendritiques 
résultait d’une importante activation synaptique faisant intervenir un afflux de Ca2+ et la 
production d’espèces réactives de l’oxygène, alors que les changements ultrastructuraux 
auraient été causés par les effets de l’ozone sur la perméabilité de la membrane. Soulage et al. 
(2004) ont examiné les effets de l’inhalation aiguë de 0,7 ppm d’ozone sur la biosynthèse des 
catécholamines et leur taux d’utilisation dans des régions discrètes du cerveau (cortex, striatum, 
hypothalamus, groupes de cellules noradrénergiques A2 et A6), des organes cibles du système 
sympathique (cœur et poumons) et des ganglions cervicaux supérieurs chez le rat. L'étude a 
révélé une stimulation importante de la biosynthèse des catécholamines  dans les ganglions 
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cervicaux supérieurs et la partie caudale du sous-groupe A2; le taux de renouvellement des 
catécholamines a fortement augmenté dans le cœur et le cortex, mais il a été inhibé dans les 
poumons et le striatum. La spécificité des changements selon la région du corps vient réfuter 
l’effet cytotoxique de l’ozone sur les neurones catécholaminergiques.  

Escalante-Membrillo et al. (2005) ont quant à eux constaté qu'une exposition aiguë de rats à  
1 ppm d’ozone avait provoqué différents niveaux de stress oxydatif révélé par la peroxydation 
des lipides dans le cortex, le striatum, le mésencéphale, le thalamus, l’hypothalamus et la 
région du pont de Varole du cerveau. Certaines régions du cerveau ont semblé être mieux en 
mesure de tolérer le stress oxydatif induit par l’ozone, sans doute en raison des différences 
dans la distribution des molécules pro-oxydantes (comme le Fe et l’acide ascorbique) ou des 
enzymes antioxydantes (p. ex., SOD, catalase et GPx). Les données sur l’augmentation de la 
peroxydation des lipides dans le cortex, le pont de Varole, le thalamus et l’hypothalamus 
indiquent que des radicaux libres pourraient perturber les noyaux des neurones dans ces 
régions, ce qui pourrait expliquer les effets liés au sommeil et autres effets sur le SNC attribués 
à l’ozone. Une autre étude a révélé que l’administration d’une forte dose de vitamine E 
antioxydante bloquait l’augmentation induite par l’ozone des taux de catécholamines dans le 
striatum des rats exposés de façon aiguë à 1 ppm d’ozone, ce qui porte à croire que les 
radicaux libres joueraient un rôle dans les effets de l’ozone sur les taux de catécholamines dans 
le cerveau (Gonzalez-Pina et al., 2002). 

L’exposition subchronique de rats à 0,25 ppm d’ozone 4 h/j durant 7, 15, 30 ou 60 jours de 
semaine a par ailleurs causé un dysfonctionnement des neurones dopaminergiques, la 
peroxydation des lipides dans la substance noire et la mort des cellules (Angoa-Perez et al., 
2006). Ces effets ont ensuite été neutralisés par l’administration de 17 -estradiol, ce qui laisse 
croire à un rôle possible du stress oxydatif, compte tenu des propriétés antioxydantes de ce 
composé. Dans une autre étude, l’exposition de rats à 0,25 ppm d’ozone, à raison de 4 h/j 
pendant 15 ou 30 jours, a provoqué la mort de neurones dopaminergiques dans la substance 
noire et le striatum, un effet qui a été associé à une diminution de l’activité motrice, à une 
augmentation du taux de peroxydation des lipides et à des altérations morphologiques 
progressives (œdème, vacuolisation cytoplasmique des neurones et atteinte du neuropile) 
(Pereyra-Munoz et al., 2006). Les auteurs ont aussi rapporté une augmentation de 
l’immunoréactivité de la iNOS et de la SOD dans le striatum et la substance noire, de 
l’immunoréactivité de la phosphoprotéine DARPP-32 (32 kD) régulée par l’adénosine 3',5'-
monophosphate dans le striatum, ainsi que de la signalisation par phosphorylation.  

Santucci et al., 2006 ont observé des changements dans les comportements de souris mâles 
adultes, mesurés par les comportements agonistiques entre mâles et l’investigation sociale 
suite à une exposition à des concentrations de 0,3 ou 0,6 ppm d’ozone durant la gestation (). 
Une augmentation significative de la réaction de blocage et une diminution du reniflement ont 
été signalées chez les souris exposées à l’une ou l’autre de ces concentrations, mais ces effets 
n’étaient pas proportionnels à la dose. Ces modifications ont été associées à des altérations 
des taux de neurotrophines dans le SNC, notamment une diminution du facteur de croissance 
des nerfs (NGF) dans l’hippocampe chez le groupe exposé à 0,6 ppm et une augmentation du 
facteur neurotrophique dérivé du cerveau (BDNF) dans le striatum des groupes exposés aux 
deux niveaux de concentration. Comme le BDNF favorise la survie et la différenciation des 
neurones dopaminergiques, l’accroissement du BDNF dans le striatum pourrait être associé à 
des changements dans les taux de dopamine et dans les activités comportementales reliées à 
ce neurotransmetteur, notamment les comportements locomoteurs et agressifs. Selon Romero-
Velazquez et al. (2002), une exposition prénatale à l’ozone a occasionné des effets nocifs sur le 
développement postnatal du cervelet chez le rat. L’exposition de rates gravides à 1 ppm 
d’ozone tout au long de la gestation a réduit la surface totale du cervelet et le nombre de 
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cellules de Purkinje dans le cervelet des descendants mâles, mais non chez les descendants 
de rates non exposées; ce type d'effet pourrait entraîner des dommages permanents dans le 
cervelet. 

Selon des études récentes, l’exposition aiguë à l’ozone peut influencer les structures du 
sommeil chez le rat. Ainsi, l’exposition de rats à 1 ppm d’ozone pendant 24 h a prolongé la 
durée totale du sommeil lent et réduit la durée du sommeil rapide, également désigné sous 
l'appellation «sommeil paradoxal» (Rubio et Paz, 2003). Un prétraitement par l’inhibiteur de la 
cyclo-oxygénase indométacine (une substance qui bloque le métabolisme de l’acide 
arachidonique et la synthèse des prostaglandines), a réduit la diminution du sommeil rapide 
associée à l’ozone; ces résultats laissent croire que des médiateurs de l’inflammation 
contribueraient à cet effet. Dans une autre étude, la perturbation induite par l’ozone de l’activité 
sérotoninergique a été déterminée à partir des taux d’acide 5-hydroxyindolacétique (5-HIAA) – 
principal produit de dégradation de la sérotonine – mesurés dans le raphé dorsal et l’aire 
préoptique médiane de l’hypothalamus, deux structures intervenant dans l’homéostasie 
sommeil-veille chez le rat (Gonzalez-Pina et Alfaro-Rodriguez, 2003; Gonzalez-Pina et al., 
2003). L’exposition à l’ozone a suivi un profil diurne semblable à celui observé dans les villes 
avec des concentrations d’ozone maximales de 0,5 ppm à 12 h  diminuant à 0 ppm à 19 h. 
L’exposition a provoqué une augmentation des concentrations extracellulaires de 5-HIAA dans 
le raphé dorsal, accompagnée d'une diminution du sommeil rapide. Selon les auteurs, la 
diminution du sommeil rapide serait le résultat des perturbations induites par l’ozone de la 
modulation de l’activité sérotoninergique du raphé dorsal. L’ozone a par ailleurs réduit les 
concentrations extracellulaires de 5-HIAA dans l’aire préoptique médiane de l’hypothalamus, un 
effet  associé à une diminution du sommeil lent et une augmentation de l’état de veille durant la 
phase de noirceur de 12 h après l’exposition (de 19 h à 7 h). Ces effets consécutifs à 
l’exposition ont été attribués au rôle de l’hypothalamus dans le cycle sommeil-veille (Gonzalez-
Pina et Alfaro-Rodriguez, 2003). Une étude ultérieure de Alfaro-Rodriguez et Gonzalez-Pina 
(2005) a examiné le rôle de la libération d’ACh dans l’aire préoptique médiane de 
l’hypothalamus durant le cycle sommeil-veille (). L’exposition continue de rats à 0,5 ppm 
d’ozone pendant 24 h a prolongé le sommeil lent et réduit la durée du sommeil rapide, des 
résultats similaires à ceux obtenus par Rubio et Paz (2003). La comparaison de la photophase 
avant et  durant l’exposition a révélé une diminution du taux d’ACh et une baisse concomitante 
de la durée du sommeil rapide. En l’absence d’exposition à l’ozone, la libération d’ACh dans 
l’aire préoptique médiane de l’hypothalamus a suivi un rythme circadien. 

15.3.3.2 Effets cardiovasculaires et autres effets systémiques 

Les effets systémiques extrapulmonaires de l’ozone ne constituaient pas un domaine de 
recherche significatif au moment de la publication du RES de 1999 sur l’ozone. Ce document 
mentionnait néanmoins plusieurs effets cardiovasculaires associés à l’ozone, dont une 
diminution de la fréquence cardiaque, une élévation de la tension artérielle et de la température 
centrale et une fréquence accrue d’arythmies; ces résultats provenaient d'études réalisées sur 
des rongeurs. Le risque d’effets extrapulmonaires importants était mieux connu au moment de 
la publication du document Ozone AQCD (USEPA, 2006), où il était rapporté que l’ozone 
pouvait avoir des effets indirects sur des organes au-delà du système respiratoire, par le biais 
du transport dans le sang de produits de réaction vers des sites cibles, par la production de 
médiateurs ou de produits métaboliques ou par le trafic cellulaire. Des données plus récentes 
ont depuis conféré  une plausibilité accrue à la relation entre l’exposition à l’ozone et certains 
effets sur le système cardiovasculaire. Un certain nombre d’études animales  font ainsi mention 
d’une réaction hypothermique induite par l’ozone accompagnée d’une diminution de la 
fréquence cardiaque, de la tension artérielle moyenne et de la température centrale pour des 
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niveaux d’exposition compris entre 0,1 et 0,5 ppm. Des effets directs de l’ozone tels que la 
libération de facteurs d’activation des plaquettes (PAF) par les cellules épithéliales des 
poumons pourraient possiblement contribuer à la formation de caillots et ainsi augmenter le 
risque de graves effets au niveau cardiovasculaire. Il a également été démontré que l’interaction 
entre l’ozone et les composantes du surfactant dans le liquide du revêtement épithélial des 
poumons pourrait amener la production d’oxystérols et d’espèces réactives de l’oxygène; ceci 
pourrait occasionner des effets cytotoxiques sur les cellules des poumons et du cœur ou 
exercer une activité similaire au facteur d’activation des plaquettes et contribuer à la 
coagulation. Selon d’autres hypothèses, les effets indirects de l’ozone comme la stimulation de 
la sécrétion de vasoconstricteurs ou des effets sur les réflexes neuronaux pourraient accroître 
la tension artérielle ou altérer le contrôle électrophysiologique de la fréquence ou du rythme 
cardiaque. 

Dans l’examen d’autres effets systémiques extrapulmonaires, le document Ozone AQCD 
(USEPA, 2006) mentionne que certaines études ont révélé que l’ozone avait des effets sur les 
enzymes xénobiotiques du foie à des concentrations d’à peine 0,1 ppm, alors que d’autres 
études n’indiquaient aucune altération des enzymes métaboliques même à une dose de 1 ppm, 
les effets rapportés semblant très spécifiques. Des effets sur la rate et le thymus ainsi que sur 
les tissus cutanés et oculaires n’ont par ailleurs été observés qu’à des concentrations élevées 
d’ozone (> 1 ppm)qui ne sont pas représentatives des concentrations mesurées dans l’air 
ambiant. 

Les études récentes sur les paramètres cardiovasculaires sont limitées. Dans l'une d'elles, 
Sanchez-Gonzalez et al. (2004) ont constaté que l’exposition de rats à 0,25 ppm d’ozone 
pendant 28 jours induisait l’expression de la iNOS et la formation de nitrotyrosine dans l’aorte, 
un marqueur de l’oxydant peroxynitrate. À l’exception des NOx

-, les taux plasmatiques des 
biomarqueurs de la fonction endothéliale, y compris l’ET-1, ont été fortement réduits après 
14 jours d’exposition; alors que les taux de 6-kéto prostaglandine F1α (un produit stable de la 
prostacycline) était sensiblement réduit, celui du déhydrothromboxane B2 (un produit stable du 
thromboxane A2) augmentait de façon significative  et de l’ET-1 demeurait inchangé après 
28 jours. De tels résultats renforcent la plausibilité de l'existence d'un lien entre l’exposition à 
l'ozone et les maladies cardiovasculaires. D'autres recherches  effectuées sur des rats ont 
examiné les effets isolés et combinés de l’ozone (0,8 ppm) et des particules EHC-93 (50 mg/m3) 
sur l’endothéline-1 (ET-1) pulmonaire – un puissant vasoconstricteur associé à l’hypertension, à 
l’ischémie du myocarde et à l’arythmie (Thomson et al.. 2005, 2006). L’exposition  à l’ozone et 
aux particules a eu un effet d’activation additif sur l’ARNm de la preproET-1 dans les poumons 
(bien que les taux plasmatiques d’ET-1 n’aient pas augmenté),  parallèlement à l'augmentation 
de la métalloprotéinase matricielle-2, une enzyme qui provoque le clivage de la bigET-1 en ET-
1[1-32]. Selon les auteurs, le stress oxydatif et les lésions tissulaires causés par l'exposition 
combinée à l’ozone ou aux particules se sont avérés supérieurs aux effets associés à l’ozone 
ou aux particules considérés séparément et pourraient avoir inhibé la traduction de l’ARNm de 
la preproET-1 dans les lobules centraux touchés. 

Deux études in vitro ont par ailleurs examiné les effets de l’ozone sur les globules sanguins et 
établi un lien potentiel entre la réaction des macrophages et l’athérosclérose. Larini et Bocci 
(2005) ont constaté que les cellules mononuclées du sang périphérique humain étaient 
sensibles à l’oxydation induite par l’ozone, en particulier dans le sérum à faible pouvoir 
antioxydant . L’exposition à l’ozone a réduit la production d’IL-4 en plus de stimuler la 
production d’IFN-γ et de TNF-  et d'augmenter les marqueurs du stress oxydatif (notamment la 
teneur en groupes thiol des protéines et la peroxydation lipidique). Des produits de l’ozonolyse 
du cholestérol récemment découverts dans des artères athéroscléreuses (atheronal-A et 
atheronal-B) ont été par ailleurs été évalués dans une étude in vitro pour en déterminer les 
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effets sur la fonction des monocytes et des macrophages (Takeuchi et al., 2006). Les résultats 
de cette étude indiquent que les deux formes d’atheronal pourraient causer le recrutement, le 
piégeage, le dysfonctionnement et la destruction des macrophages et représenter une nouvelle 
voie métabolique associant l’inflammation, l’oxydation du cholestérol, les macrophages 
tissulaires et l’athérosclérose. 
 

Bien que les processus donnant lieu à la formation d’atheronal dans les plaques 
d’athérosclérose demeurent mal compris, on ne peut, sur la base de récentes études ayant 
révélé la formation de produits d’oxydation du cholestérol dans les poumons de souris 
exposées de façon aiguë (Pulfer et al., 2005), écarter la formation de tels composés après une 
exposition chronique à l’ozone. 
 

L’analyse des réponses des gènes dans divers tissus animaux exposés à l’ozone pourrait aider 
à élucider les mécanismes à l’origine des effets systémiques qui ont été rapportés. Last et al. 
(2005) se sont basés sur l’analyse de l’expression globale des gènes dans le foie de souris 
exposées de façon aiguë (1 ppm d’ozone, à raison de 8 h/nuit pendant trois nuits), pour tenter 
de clarifier  les mécanismes responsables des réactions systémiques à l’ozone; ils ont constaté 
que le profil d’expression des gènes dans le foie avait été très différent de celui observé dans 
les poumons dans le cadre d'une autre étude réalisée dans des conditions d’exposition 
similaires. En particulier, la voie de signalisation du facteur NF-κ  n’avait pas été touchée dans 
le foie bien que l’expression des gènes liés au métabolisme de l’énergie dans le foie ait révélé 
une réaction de suppression compatible avec une cachexie systémique. La transcription 
sélective du gène codant pour le cytochrome P450 a été inhibée. Les données laissent croire  
que l’IFN-γ agirait comme molécule de signalisation entre les poumons et le foie. Ce n'est 
toutefois pas le cas du  TNF- , les chercheurs n’ayant pas été en mesure de détecter la 
présence de cette molécule dans le plasma. Dans une autre étude, l’exposition de souris 
glabres à 0,8 ppm d’ozone, 6 h/j pendant six jours, a provoqué des réactions de stress oxydatif 
(p. ex., induction de HO-1), l’activation du NF-κB et une prolifération cellulaire indiquant la 
réplication et  la réparation de l’ADN dans les poumons et les tissus cutanés (Valacchi et al., 
2004).   

 

15.3.4 Sensibilité  

La sensibilité fait référence aux facteurs physiologiques, génétiques, liés à l’âge et autres 
facteurs susceptibles d’intensifier les effets  sur la santé de polluants comme l’ozone. Selon le 
RES de 1999 sur l’ozone, l’âge pourrait être un facteur influant sur la sensibilité pulmonaire à 
l’ozone, car les rats plus jeunes avaient révélé une plus grande sensibilité que les plus âgés; les 
différences entre espèces pourraient aussi être en cause, les primates non humains étaient plus 
sensibles que les rats. Le document souligne également qu’une étude n’avait relevé aucune 
différence dans la réaction à l’ozone entre des rats atteints d’emphysème et des rats en bonne 
santé. Au moment de la publication du document Ozone AQCD (USEPA, 2006), des études 
avaient établi que la sensibilité à l’ozone était en partie tributaire de facteurs génétiques. 
Certaines recherches avaient ainsi révélé que la sensibilité à l’atteinte et à l’inflammation 
pulmonaires induites par l’ozone variait selon les souches de souris et de rats et des études de 
caractérisation génétique et moléculaire avaient identifié les locus des gènes responsables, en 
partie du moins, de la sensibilité et de la résistance chez les animaux de laboratoire. Parmi les 
autres facteurs susceptibles d’accroître la sensibilité aux effets induits par l’ozone, mentionnons 
l’augmentation du niveau d’exposition et le profil d’activités. Des études sur des animaux ont 
démontré que l’activité physique avait augmenté la sensibilité aux effets respiratoires de 
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l’ozone; ces résultats étaient compatibles avec ceux  des études épidémiologiques et des 
études d’exposition contrôlée chez les humains. La gestation et la lactation ont aussi accru la 
sensibilité des rats durant une exposition aiguë à l’ozone, mais aucun effet évident lié au sexe 
n’a été identifié. 

Servais et al. (2005) ont examiné les effets de l’âge sur la réaction des rats à l’ozone.  Une 
exposition à 0,5 ppm d’ozone pendant sept jours a augmenté la respiration mitochondriale, 
l’activité des enzymes antioxydantes et les dommages oxydatifs de l’ADN chez les rats âgés 
(20 mois) et provoqué un stress oxydatif et des dommages à l’ADN chez les rats immatures 
(3 semaines). À l’inverse, les rats adultes âgés de six mois se sont avérés  relativement 
résistants aux effets oxydatifs de l’ozone; ces données corroborent l’hypothèse voulant que les 
animaux âgés et immatures forment des sous-groupes sensibles à ces effets.  

Oyarzun et al. (2005) ont quant à eux utilisé le modèle de rat atteint de fibrose pulmonaire 
induite par la bléomycine pour étudier les effets d’expositions intermittentes aiguës (4 h/j 
pendant 5 j) et subchroniques (4 h/j pendant 60 j) à 0,25 ppm d’ozone sur des poumons ayant 
subi des lésions chroniques. Une augmentation de l’indice moyen d’inflammation et de fibrose 
pulmonaires induites par la bléomycine (p = 0,06) ainsi que de la fréquence de 
bronchopneumonie (p < 0,001) a été observée chez les rats exposés à l’ozone pendant cinq 
jours. Cependant, après 60 jours d’exposition intermittente à l’ozone, les lésions pulmonaires 
induites par la bléomycine n’ont pas différé de celles des rats témoins exposés à l’air. À la 
lumière de ces résultats, les auteurs ont proposé que l’exposition de courte durée à l’ozone 
augmentait le risque d’exacerbation de lésions pulmonaires déjà présentes, alors que 
l’exposition subchronique intermittente pourrait mener au développement d’une tolérance. 

Les effets combinés de la malnutrition due à un régime pauvre en protéines et d’une exposition 
à 0,5 ppm d’ozone pendant 30 jours sur les taux de sérotonine dans le cerveau ont été 
examinés chez le rat (Barragan-Mejia et al., 2002). En présence d’ozone, les taux de sérotonine 
dans le cervelet des rats dénutris ont diminué par comparaison à ceux des rats recevant un 
régime alimentaire normal. Selon les auteurs, l’apport insuffisant d’éléments nutritifs combiné à 
l’exposition à l’ozone pourrait causer un stress oxydatif qui altère le métabolisme 
sérotoninergique et pourrait affecter le comportement et les fonctions du SNC.  

Selon certains auteurs, l’induction de l’hyperthyroïdie par exposition à la thyroxine a exacerbé 
les réactions inflammatoires aiguës chez des rats exposés à une dose de 1 à 2 ppm d’ozone, 
mais non chez les témoins, comme en témoignent l’augmentation de la perméabilité des 
poumons et de l’afflux de neutrophiles (Huffman et al., 2002, 2006a, 2006b). Parmi les 
mécanismes susceptibles d’avoir contribué à une telle  exacerbation des réactions, 
mentionnons la régulation positive de la production de cytokines, en particulier MIP-2 et MCP-1, 
et l’augmentation de la liaison du facteur NF-κB. L’exposition à une concentration d’ozone de 
1 ppm a également activé la production de phospholipides du surfactant par les cellules de 
type II chez les rats atteints d’hyperthyroïdie, mais non chez les rats normaux (Huffman et al., 
2006b). Ces données laissent croire qu’un déséquilibre hormonal thyroïdien pourrait influencer 
la sensibilité aux effets pulmonaires de l’ozone.  

Tel que mentionné à la section 15.3.1.3, les neuropeptides intrapulmonaires peuvent jouer un 
rôle dans l’hyperréactivité des voies respiratoires après une exposition aiguë à l’ozone (Ren et 
al., 2004). L’exposition in vitro à l’ozone de cellules de la muqueuse nasale humaine prélevées 
de patients allergiques et non allergiques a accru  les taux de neuropeptides (neurokinine A et 
substance P) dans les deux cultures de cellules; la réponse a cependant été beaucoup plus 
marquée chez les patients allergiques (Schierhorn et al., 2002). Ces résultats appuient 
l’hypothèse selon laquelle les neuropeptides contribuent à l’exacerbation de l’hyperréactivité 
des voies respiratoires chez les patients allergiques exposés à l’ozone. Les auteurs d’une autre 
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étude in vitro ont quant à eux rapporté une augmentation induite par l’ozone de la perméabilité 
des cellules épithéliales bronchiques prélevées chez des sujets asthmatiques et mises en 
culture; cette réaction n’a pas été observée dans le cas des cellules des sujets non 
asthmatiques (Bayram et al., 2002). 

Dans le cadre d’études utilisant des concentrations élevées d’ozone, l’hyperréactivité des voies 
respiratoires innée et induite s'est avérée plus marquée chez des souris obèses (désignées 
db/db, ob/ob ou Cpefat) que chez des souris normales de souche sauvage, après des 
expositions aiguës pendant 3 h à 2 ppm d’ozone (Rivera-Sanchez et al., 2004; Lu et al., 2006; 
Johnston RA et al., 2006). Des modifications dans le mode de respiration des souris obèses 
(db/db) ont fait en sorte que ces animaux ont été exposés à une dose totale d’ozone plus 
élevée que les souris de souche sauvage. L’ozone a aussi provoqué une résistance pulmonaire 
beaucoup plus marquée chez les souris obèses (ob/ob). L’inflammation systémique 
préexistante chez les souris obèses pourrait également avoir contribué à une réactivité accrue 
(Rivera-Sanchez et al., 2004; Lu et al., 2006; Johnston RA et al., 2006). 

 

15.3.5 Effets sur la reproduction et le développement 

Le RES de 1999 sur l’ozone ne fait mention d’aucune étude animale portant sur la reproduction 
et le développement. Le document Ozone AQCD (USEPA, 2006) mentionne des études sur 
l’exposition prénatale et postnatale à des concentrations relativement élevées d’ozone, études 
qui n’ont révélé aucun effet tératogène à quelque stade de la gestation pour des valeurs 
d’exposition intermittente comprises entre 0,44 et 1,97 ppm.. En revanche, l’exposition continue 
en milieu de gestation à des concentrations comprises dans cette fourchette a augmenté la 
résorption embryonnaire, alors que l’exposition en fin de gestation a retardé le développement 
de certains comportements (p. ex., redressement et ouverture des yeux). Aucun effet sur la 
mortalité néonatale n’a été associé à des concentrations d'ozone atteignant jusqu’à 1,5 ppm, 
mais certains effets passagers sur le gain de poids ont été observés à 0,6 ppm.Ce document 
mentionne également que les études plus récentes ont eu tendance à confirmer que l’exposition 
prénatale à des concentrations d’ozone inférieures à 1 ppm n’avait pas d’effets somatiques ou 
neurocomportementaux importants ou répandus chez les descendants des animaux de 
laboratoire. Un remodelage des voies respiratoires distales, des anomalies au niveau de la 
membrane basale de la trachée, une accumulation d’éosinophiles dans les voies respiratoires 
et une diminution de l’innervation des voies respiratoires ont par ailleurs été signalés chez des 
bébés macaques rhésus exposés de façon épisodique à 0,5 ppm d’ozone pendant cinq mois. 
D’autres études sur l’exposition postnatale à l’ozone font mention de quelques déficits 
somatiques ou comportementaux subtils. 

Jedlinska-Krawkowska et al. (2006a, 2006b) ont examiné les effets sur la reproduction d’une 
exposition subchronique (50 jours) de rats mâles âgés de cinq mois à 0,5 ppm d’ozone. La 
numération des spermatozoïdes chez les rats exposés s'est avérée moins élevée que chez les 
témoins, mais la différence n’était pas significative du point de vue statistique. L’ozone n’a pas 
altéré de façon significative la morphologie et la motilité des spermatozoïdes et n’a pas 
influencé le succès de l’accouplement ou le taux de survie des nouveau-nés un an après la 
naissance (Jedlinska-Krawkowska et al., 2006b). Une perte de cellules germinales et des 
changements histopathologiques dans les testicules indicateurs de processus dégénératifs ont 
été signalés chez des rats mâles soumis au même scénario d’exposition (Jedlinska-
Krawkowska et al., 2006a). L’administration de vitamine E durant l’exposition à l’ozone a eu un 
effet protecteur contre les changements histopathologiques, mais l’administration de fortes 
doses de vitamine C durant l’exposition a intensifié les dommages aux testicules. 
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Dans une autre étude, l’exposition durant la gestation à 0,3 ou 0,6 ppm d’ozone a altéré le 
comportement de souris adultes mâles, les changements étant évalués en fonction des 
comportements agonistiques entre mâles et de l’investigation sociale (Santucci et al., 
2006).Dans le cadre de cette étude, les femelles ont été exposées à l’ozone, durant une 
période allant de 30 jours avant la formation des couples reproducteurs jusqu’au jour 17 de la 
gestation. À la naissance, des portées ont été prises en charge par des femelles nourrices non 
traitées et, à l’âge adulte, les descendants mâles ont été mis en présence d'un rival de mêmes 
souche, sexe, poids et âge pendant cinq jours consécutifs . Les souris exposées à l’ozone ont 
présenté une augmentation significative des réactions de blocage et de défense ainsi qu’une 
diminution du reniflement et des comportements agressifs. Ces modifications du comportement 
ont été accompagnées de changements dans les taux de neurotrophines dans le SNC, 
notamment une diminution du taux de facteurs de croissance nerveuse (NGF) dans 
l’hippocampe et une augmentation de facteurs neurotrophiques dans le striatum. Dans une 
autre étude, l’exposition prénatale à l’ozone a occasionné des effets nocifs sur le 
développement postnatal du cervelet chez le rat (Romero-Velazquez et al., 2002). L’exposition 
de mères gravides à 1 ppm d’ozone tout au long de la gestation a réduit la surface totale du 
cervelet et le nombre de cellules de Purkinje dans le cervelet des descendants mâles, mais non 
dans celui des descendants de mères non exposées.  

Dans un effort visant à modéliser la sensibilité des enfants en croissance, Fanucchi et al. (2006) 
ont examiné les effets d’une exposition épisodique de cinq mois sur le développement postnatal 
des poumons de bébés macaques rhésus. À partir de l’âge de 30 jours, les macaques ont été 
exposés à 11 épisodes d’exposition (0,5 ppm d'ozone, à raison de 6 à 8 h/j pendant 5 jours), 
chaque épisode étant suivi d’une période de rétablissement de 9 jours à l’air frais. L’exposition à 
l’ozone a réduit la taille des voies respiratoires distales et la ramification des voies de 
conduction, provoqué une hyperplasie de l’épithélium bronchiolaire et altéré l’orientation des 
faisceaux musculaires lisses dans les bronchioles terminales et respiratoires. Selon les auteurs, 
ces résultats pourraient en partie expliquer la diminution de la fonction respiratoire observée 
chez des personnes ayant grandi dans les régions polluées de la côte Sud de la Californie. Ces 
altérations structurales pourraient également expliquer l’augmentation de la résistance des 
voies respiratoires signalée dans une autre étude sur des bébés macaques rhésus soumis au 
même protocole d’exposition. Dans cette autre étude, Joad et al. (2006) avaient examiné les 
effets d’une exposition épisodique pendant cinq mois à 0,5 ppm d’ozone et à des acariens 
détriticoles sur l’hyperréactivité des bronches et des bronchioles respiratoires. L’exposition aux 
seuls acariens détriticoles et l'exposition aux acariens et à l’ozone ont respectivement provoqué 
une hyperréactivité des bronches et une hyperréactivité des bronchioles respiratoires. Les 
mesures du volume des cellules neuroendocrines pulmonaires par unité de surface des 
bronches et la teneur en éosinophiles ont été corrélées avec la réactivité des voies respiratoires 
et ont semblé jouer un rôle dans l’hyperréactivité des bronches. 

L’influence de l’âge et du stade de développement sur les réactions respiratoires  de souris 
postnatales soumises à une exposition aiguë à l’ozone et aux lipopolysaccharides (LPS) a été 
examinée dans des études utilisant des niveaux d’exposition très élevés. Les réactions à 
l’inhalation d’ozone ou de LPS ont été associées à des périodes critiques dans le 
développement des poumons, ce qui laisse croire à des différences dans la maturation des 
mécanismes de défense inflammatoire et épithéliale. L’abondance d’ARNm de l’IL-6 s’est révélé 
être un indicateur sensible du développement postnatal des poumons et de la sensibilité des 
poumons à l’ozone, l’exposition à 2,5 ppm d’ozone ayant augmenté de 18 à 20 fois l’expression 
de l’ARNm de l’IL-6 chez des souris âgées de 10, 14, 28 et 56 jours; cette réaction n’a pas été 
observée chez de très jeunes souris de 2, 4 ou 7 jours (Johnston CJ et al., 2004). L’exposition 
aiguë de souris âgées de 4 jours à des LPS avant l’inhalation de 2,5 ppm d’ozone a provoqué 
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une réaction inflammatoire synergique, mesurée par l’augmentation de l’ARNm de l’IL-1  et de 
l’IL-1 ; la hausse en question n’a cependant pas été observée durant l’exposition uniquement 
aux LPS ou à l’ozone (Johnston CJ et al., 2005). Une réaction similaire sur la production 
d’ARNm de l’IL-6 a été signalée dans les mêmes conditions d’exposition chez des souris âgées 
de 10 et 56 jours. En revanche, l’inhalation de 0,5, 1 ou 2,5 ppm d’ozone avant l’exposition aux 
LPS a inhibé l’élévation induite par les LPS de l’expression de l’ARNm de l’IL-1  et de l’IL-1  
chez des souris âgées de 4, 10 et 56 jours. Ces données suggèrent qu'une exposition aux LPS  
préalable à une exposition à l’ozone stimule le recrutement de cellules inflammatoires et 
provoque la sensibilisation des souris aux effets de l’ozone, alors que l’exposition préalable à 
l’ozone avant les LPS peut endommager l’épithélium des voies respiratoires et inhiber les 
réactions pro-inflammatoires. Campos-Bedolla et al. (2002) ont quant à eux constaté que 
l’exposition aiguë de rates gravides à une concentration très élevée d’ozone (3 ppm) pendant 
1 h, les jours 5, 10 et 18 de la gestation, avait provoqué une augmentation des contractions 
utérines maximales en réponse à l’ocytocine (jour 5) et à l’ACh (jours 5 et 10). 

 

15.3.6 Cancérogénicité et génotoxicité  

Le RES de 1999 sur l’ozone rapportait des effets génotoxiques et cancérogènes associés à une 
exposition prolongée à l’ozone, sans toutefois fournir de détails à ce sujet. Le document Ozone 
AQCD (USEPA, 2006) mentionnait par ailleurs que le poids de la preuve existante ne semblait 
pas confirmer    l’ozone  comme cancérogène respiratoire dans le modèle animal. Il soulignait 
que les  études sur l’exposition à vie et sur l'exposition pendant une période de deux ans, 
menées dans le cadre du National Toxicology Program (1994) pour évaluer la cancérogénicité 
de l’ozone, avaient produit des résultats négatifs chez des rats F344/N mâles et femelles et des 
résultats équivoques dans l’accroissement de l'incidence d’adénomes ou de carcinomes 
alvéolaires ou bronchiolaires chez des souris B6C3F1 mâles. Quelques données ont semblé 
indiquer une activité cancérogène chez des souris B6C3F1 femelles, d’après l’augmentation de 
l’incidence d’adénomes ou de carcinomes alvéolaires ou bronchiolaires à une concentration 
élevée d’ozone (1 ppm). Ces données étaient dans l’ensemble compatibles avec les résultats 
d’une étude qui n’avait indiqué aucune augmentation significative de l’incidence des tumeurs 
pulmonaires chez des souris B6C3F1 après une exposition de 12 semaines et ceux d’une autre 
étude n’ayant démontré aucune différence due à l’ozone dans la multiplicité ou l’incidence des 
tumeurs pulmonaires après 9 mois d’exposition chez des souris A/J – une souche connue pour 
son incidence élevée d’adénomes pulmonaires spontanés. Il est probable toutefois que les 
périodes  d’exposition des études en question aient été trop limitées pour pouvoir détecter des 
effets. Selon le document de l’USEPA (2006), des études in vivo récentes avaient révélé une 
augmentation des cassures des brins d’ADN dans les cellules respiratoires de cobayes et de 
souris, mais uniquement à des niveaux d’exposition élevés; les résultats des études in vitro ont 
toutefois été difficiles à interpréter, justement en raison des niveaux d’exposition très élevés et 
des systèmes de mise en culture qui ouvraient la voie à de possibles artéfacts. Dans 
l’ensemble, ces études ont été jugées non concluantes. 

De nouvelles études in vivo et in vitro sur la génotoxicité de l’ozone ont rapporté des cassures 
des brins d’ADN, une augmentation de la fréquence des mutations et la formation d’adduits. La 
génotoxicité a été évaluée dans des cellules épithéliales trachéobronchiques isolées de 
cobayes Dunkin-Hartley après une exposition de 72 h in vivo à 0,45 ou 1 ppm d’ozone (Ferng, 
2002). La fréquence des cassures simple brin de l’ADN des cellules a varié de façon linéaire en 
fonction de la concentration d’ozone et n’a augmenté de façon statistiquement significative que 
dans le groupe exposé à 1 ppm d’ozone. Kim et al. (2004) ont quant à eux étudié les effets 
génotoxiques d’une exposition chronique à 0,5 ppm d’ozone, ainsi que les effets de la 
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nitrosamine spécifique du tabac NNK, du plastifiant et faible agoniste des récepteurs des 
œstrogènes phtalate de dibutyle et de mélanges de ces substances toxiques sur des 
lymphocytes T isolés de la rate de souris B6C3F1 mâles et femelles, après une exposition 
in vivo à raison de 6 h/j, 5 j/semaine, pendant 32 et 52 semaines. Le dosage de l’hypoxanthine-
guanine-phosphoribosyltransférase (HPRT) a révélé une augmentation significative de la 
fréquence des mutations dans les lymphocytes T de la rate sous l’effet de l’ozone;  des effets 
additifs ont également été observés après l’exposition à l’ozone combinée à la NNK ou au 
phtalate de dibutyle.  

 Plusieurs nouvelles études in vitro ont été recensées. Cheng et al. (2003) ont évalué les 
dommages à l’ADN dans des cellules A549 humaines, en s’appuyant sur les cassures simple 
brin et sur la formation d’adduits après une exposition à l’ozone avec et sans vitamines 
antioxydantes ou enzyme de réparation formamidopyrimidine-glycosylase (Fpg), pour détecter 
les dommages oxydatifs. L’ozone a provoqué des cassures simple brin de l’ADN et la formation 
d’un adduit de l’ADN (8-oxoguanine). Les cassures des brins d’ADN ont été observées en 
présence de Fpg, mais le prétraitement par les vitamines C ou E a réduit la formation 
d’adduits.Dans une autre étude, l’exposition à l'ozone de leucocytes humains a provoqué une 
augmentation dose-dépendante des cassures des brins de l’ADN comparable aux dommages à 
l’ADN induits par le H2O2 utilisé comme témoin (Diaz-Llera et al., 2002). Les dommages à l’ADN 
induits par l’ozone pourraient avoir été causés par la formation du H2O2 issu de la réaction entre 
l’ozone et des acides gras insaturés présents dans les membranes cellulaires, lorsque la 
pré-incubation des leucocytes avec la catalase en a empêché la génotoxicité. Ito et al. (2005c) 
ont évalué la génotoxicité de l’ozone en solution avec de l’ADN, au moyen d’une technique de 
séquençage de l’ADN utilisant des fragments d’ADN radiomarqués. Selon ces auteurs, les 
clivages du squelette d’ADN induits par l’ozone ont sans doute été causés par la formation de 
radicaux hydroxyles, alors que l’ozone aurait causé des modifications aux bases de l’ADN. 

 

15.3.7 Effets de mélanges chimiques contenant de l’ozone 

Dans une discussion portant sur les recherches relatives aux mélanges chimiques contenant de 
l’ozone, le RES de 1999  fait mention d’une étude qui a révélé des effets inflammatoires additifs 
mais non clairement synergiques de l’ozone et du H2SO4, utilisés seuls et en association,. Une 
autre étude (portant cette fois sur les effets de l’ozone et de la fumée de cigarette chez des 
cobayes) a révélé que l’inhalation de ces deux irritants avait augmenté la réactivité et la 
perméabilité des voies respiratoires, alors que l’exposition à l’un ou l’autre de ces deux irritants 
dans les mêmes concentrations n’avait aucun effet. Le document Ozone AQCD (USEPA, 2006) 
souligne la difficulté de résumer le rôle de l’ozone dans les mélanges binaires, ajoutant qu’il 
était encore plus difficile d’en déterminer le rôle dans les mélanges à composants multiples. De 
façon générale, les données indiquent que les effets biologiques sont plus marqués lorsque 
l’ozone fait partie d’un mélange que lorsqu’il est inhalé seul. Des effets interactifs avec l’ozone 
ont ainsi été observés avec le NO2, des endotoxines, la fumée de tabac, le formaldéhyde et des 
mélanges de polluants contenant des aérosols acides ou d’autres types de particules. Quelques 
études font aussi mention d’effets antagonistes. Les auteurs du document précisent toutefois 
que tous les effets  observés ne s’appliquent qu’aux conditions d’exposition précises de chaque 
étude et qu’ils ne peuvent être généralisés à l’ensemble des conditions d’exposition à un 
mélange chimique particulier, en raison des facteurs complexes qui entrent en jeu. La plupart 
des études n’ont par ailleurs indiqué des interactions qu’à des concentrations supérieures aux 
concentrations ambiantes durant des expositions aiguës. 
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Les résultats de certaines études toxicologiques récentes appuient des données précédentes 
selon lesquelles des interactions entre des polluants et l’ozone peuvent exacerber la toxicité 
pulmonaire; cependant, plusieurs études n’ont  pu démontrer d’exacerbation des effets 
inflammatoires, probablement à cause de lésions pulmonaires aiguës ou d’une adaptation après 
une exposition chronique. Dans une étude réalisée sur des rats de laboratoire, Kleinman et 
Phalen (2006) ont examiné les effets aigus de 0,3 ou de 0,6 ppm d’ozone, inhalé seul ou en 
association avec des aérosols contenant 0,3 μm de H2SO4 à raison de 0,5 ou 1 mg/m3; ils ont 
constaté que l’interaction entre les polluants était dépendante de la mesure de l’inflammation. 
L’ajout de H2SO4 à des atmosphères contenant de l’ozone réduisait sensiblement les réactions 
inflammatoires induites par l’ozone dépendantes de la concentration de H2SO4. Par 
comparaison à l’inhalation d’air purifié, l’exposition à l’ozone a considérablement augmenté les 
lésions des cellules épithéliales, mais non l’administration de H2SO4 seul. Le H2SO4 n’a pas 
réduit les lésions épithéliales induites par l’ozone dans la trachée ou les poumons, mais il a 
diminué cette réaction dans le nez. Dans une autre étude, le H2SO4 utilisé seul ou en 
association avec l’ozone a également réprimé certaines fonctions de l’immunité innée. Les 
lésions pulmonaires et la diminution des fonctions immunologiques ont été évaluées chez des 
rats âgés (22 à 24 mois), exposés par voie nasale seulement, à raison de 4 h/j, 3 j/semaine 
pendant quatre semaines, à 0,2 ppm d’ozone utilisé seul ou en association avec une 
concentration faible ou élevée de particules fines (Kleinman et al., 2003). Les particules 
utilisées étaient du carbone élémentaire et de l’hydrogénosulfate d’ammonium d’un diamètre 
aérodynamique moyen en masse de 0,3 μm, à des concentrations respectives de 50 μg/m3 et 
70 μg/m3 (mélange peu concentré) et de 100 μg/m3 et 140 μg/m3 (mélange hautement 
concentré). L’exposition aux mélanges de particules et d’ozone a provoqué une gamme d’effets 
significatifs. Dans certains cas  – notamment l’accroissement de la réplication des cellules 
pulmonaires et de la perméabilité épithéliale et la diminution de la stimulation du métabolisme 
oxydatif des macrophages – l’exposition au mélange très concentré a provoqué des réactions 
plutôt faibles. L’exposition à 0,2 ppm d’ozone seul n’a pas provoqué de changements majeurs 
pour aucun des paramètres mesurés. Les auteurs ont rejeté l’hypothèse du biais expérimental 
pour expliquer l’effet de plateau ou l’atténuation des réactions en présence de mélanges; ils ont 
toutefois soutenu que ces résultats pourraient indiquer l’induction d’un mécanisme de réparation 
(p. ex., renouvellement des cellules) ou de défense pulmonaire (stimulation du métabolisme 
oxydatif) à faible dose, les lésions tissulaires bloquant ces réactions à fortes concentrations. Il 
se pourrait également que l’évolution des lésions et de la réponse maximale ait été altérée.  

Cassee et al. (2005) ont réalisé une étude dans le cadre de laquelle les poumons de rats ont 
été endommagés par une exposition aiguë à 0,8 ppm d’ozone, suivie d’une série d’expositions 
d’une journée par inhalation de particules concentrées (CAP) provenant de diverses régions 
des Pays-Bas. La taille des CAP variait de 0,15 à 2,5 μm et leur concentration massique 
intégrée dans le temps allait de 270 à 3 720 μg/m3. L’exposition à l’ozone seul a réduit la teneur 
en glutathion du liquide du LBA, provoqué une inflammation pulmonaire ainsi qu'une 
prolifération cellulaire et a augmenté la perméabilité des poumons. L’exposition subséquente 
aux CAP a eu peu d’effets sur l’inflammation induite par l’ozone mais a semblé exacerber la 
perméabilité pulmonaire induite par l’ozone.  

Les effets isolés et interactifs de 0,4 ou 0,8 ppm d’ozone et de 5 ou 50 mg/m3 de particules 
urbaines EHC-93 sur l’endothéline dans les poumons ont été étudiés chez le rat par Thomson 
et al. (2005). L’exposition combinée à l’ozone et aux particules EHC-93 a provoqué une 
augmentation immédiate de la MMP-2 dans les alvéoles du rat, un résultat compatible avec le 
remodelage et l’épaississement du septum observés précédemment durant la co-exposition à 
ces polluants; cet effet n’a pas été observé après l’exposition à l’ozone seul. L’exposition à 
l’ozone et aux particules EHC-93 a également activé les gènes de l’endothéline dans les 
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poumons, mais n’a pas augmenté les taux plasmatiques d’ET-1. Le stress oxydatif et les lésions 
tissulaires provoqués par ces co-expositions se sont avérés supérieurs aux réactions observées 
durant l’exposition uniquement à l’ozone ou aux particules EHC-93, et ceci pourrait avoir inhibé 
la traduction de l’ARNm de la preproET-1 dans les lobules centraux touchés. Une autre étude a 
examiné plus en profondeur les effets de l’ozone et des particules EHC-93 sur l’expression des 
endothélines (ET-1[1-21], ET-2 [1-21], et ET-3[1-21]) chez le rat, au niveau de l’expression des gènes 
et des peptides. La co-exposition à l’ozone et aux particules EHC-93 n’a pas eu d’incidence sur 
les taux plasmatiques d’ET-1 ou d’ET-3, malgré une augmentation de l’expression des gènes 
de l’endothéline dans les poumons (Thomson et al., 2006).  

L’exposition combinée à 0,4 ppm d’ozone et à des particules d'origine urbaine (EHC-93, 
4 800 μg/m3) pendant 12 semaines n’a pas provoqué d’inflammation ou de lésions pulmonaires 
chez des souris sauvages et n’a pas exacerbé l’inflammation ou les lésions pulmonaires 
préexistantes chez des souris surexprimant le TNF-  (souris TNF), sans doute en raison d'une 
adaptation à l’inflammation(Kumarathasan et al., 2005). Ces polluants ont toutefois exacerbé le 
taux de nitration des protéines dans les poumons des souris TNF comme en témoigne le 
rapport élevé entre la 3-nitrotyrosine et la L-Dopa après l’exposition; ils ont également 
augmenté le taux sérique de l’isoforme MM de la créatine kinase. La nitration associée aux 
polluants observée dans les poumons des souris TNF pourrait indiquer des différences 
fondamentales dans la production et le piégeage des radicaux libres dans des poumons 
enflammés. Les auteurs de cette étude n’ont pas examiné les effets de l’ozone ou des 
particules pris séparément. Dans une autre étude, des effets synergiques sur la formation 
d’oxylipides et l’expression des cytokines attribués au remodelage des voies respiratoires ont 
été rapportés chez des rats exposés à 0,8 ppm d’ozone (8 h/j pendant 90 jours) qui ont ensuite 
reçu une injection de 1-nitronaphtalène (1-NN) – un composant des particules de diesel (PDi) 
présent en faibles concentrations dans l’air ambiant (Schmelzer et al., 2006). Dans les mêmes 
conditions d’exposition, Wheelock et al. (2005) ont quant à eux observé une altération de la 
formation d’adduits protéiques provoquée par le 1-NN dans l’épithélium des voies respiratoires 
de rats, ce qui suggère que la préexposition à l’ozone pourrait exacerber la toxicité du 1-NN en 
altérant la défense antioxydante et la régulation des réactions immunitaires (. La pertinence de 
ces études est toutefois limitée du fait que l’exposition a eu lieu par injection plutôt que par 
inhalation. Kafoury et Kelley (2005) ont enfin réalisé une étude in vitro sur des cellules 
épithéliales A549 des voies respiratoires humaines pour déterminer les effets de l’ozone et des 
particules diesel sur l’expression des gènes codant pour l’IL-8. La co-exposition des cellules à 
l’ozone et aux particules diesel a provoqué une augmentation de l’expression des gènes codant 
pour l’IL-8  supérieure à celle observée en présence uniquement de particules diesel; cet effet a 
été attribué à l’intensification induite par l’ozone de l’activité des facteurs de transcription NF-κB 
et NF-IL-6. 

Deux études récentes ont porté sur des expositions combinant de très fortes concentrations 
d’ozone et d’autres substances. Chez des souris exposées à des mélanges réactifs composés 
de très fortes concentrations d’ozone (1, 2, 3,5 et 4 ppm) et de terpènes (50 ppm de limonène 
ou 500 ppm d’isoprène), Wilkins et al. (2003) ont observé une irritation des voies respiratoires 
supérieures mesurée par la réduction de la fréquence respiratoire . Les terpènes sont des COV 
très répandus dans les milieux intérieurs. Il a été déterminé que les produits d’oxydation des 
terpènes et de l’ozone, qui incluent des aldéhydes, ont un pouvoir irritant comparable à celui 
d’irritants purs comme le formaldéhyde et l’acroléine. Dans une autre étude, un effet additif sur 
l’hyperréactivité des voies respiratoires due à l’OVA a été observé chez des souris sensibilisées 
à l’OVA, après une exposition associant 2 ppm d’ozone et 2 mg/μL de particules diesel en 
aérosols (Jang et al., 2005a). L’inhalation de ces polluants combinée à la provocation par l’OVA 
a occasionné une augmentation du nombre total de cellules et de la proportion d’éosinophiles et 
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de neutrophiles dans le liquide du LBA, ainsi qu’une réduction des taux d’IFN-γ, qui ont été plus 
marquées que chez les souris sensibilisées non exposées ou chez les souris provoquées par 
l’OVA et exposées uniquement à l’ozone. 

 

15.3.8 Résumé et facteurs à prendre en compte : Toxicologie animale 

Des études récentes viennent corroborer la caractérisation des lésions et des réactions 
inflammatoires pulmonaires induites par l’ozone décrites dans le RES de 1999 sur l’ozone et le 
document Ozone AQCD (USEPA, 2006). Les mécanismes responsables de l’inflammation et 
des lésions pulmonaires causées par l’exposition à l’ozone ont été assez bien caractérisés. 
Ainsi, l’interaction entre l’ozone et le revêtement pulmonaire déclenche une réaction en cascade 
qui donne lieu à la production de radicaux libres et de biomolécules oxygénées qui pénètrent à 
l’intérieur des cellules où ils contribuent aux effets de l’ozone (lésions épithéliales, augmentation 
de la perméabilité des voies respiratoires et inflammation des voies respiratoires supérieures et 
inférieures). Ces effets s’accompagnent de changements biochimiques, par exemple une 
diminution des antioxydants et l’altération d’acides gras polyinsaturés et de protéines. De 
nouvelles études, dont certaines ont utilisé des souris génétiquement inactivées (knock-out) et 
l’analyse du profil d’expression génétique, sont venues étayer ce tableau déjà relativement bien 
défini et ont permis de mieux comprendre les rôles des médiateurs de l’inflammation (p. ex., 
chimiokines, anions superoxydes, NO), des facteurs de transcription (p. ex., NF-κB), des 
protéines du surfactant et des macrophages dans les réactions à l’ozone. Des études récentes 
fournissent des preuves de la formation de produits spécifiques de l’oxydation des lipides issus 
de la réaction entre l’ozone et des molécules cibles dans le liquide du revêtement épithélial des 
poumons. Des études in vivo et in vitro ont aussi démontré l'effet  modulateur de l’ozone sur 
l’activité des enzymes antioxydantes ainsi que la capacité des antioxydants endogènes et 
exogènes à protéger contre les lésions induites par l’ozone; ces études corroborent également 
le rôle de protection des protéines du surfactant. Les résultats portant sur le rôle de la NOS2 
inductible dans les lésions et l’inflammation pulmonaires demeurent contradictoires et il se 
pourrait que les effets rapportés dépendent en fait de la concentration et de la durée 
d’exposition. Des études in vivo antérieures sur l’exposition aiguë ont fait mention de lésions 
épithéliales et d’inflammation à des concentrations d’ozone d’à peine 0,1 ppm, mais aucun effet 
n’a été rapporté en deçà de cette concentration. 

L’intérêt croissant pour le lien entre la pollution atmosphérique et l’asthme a mené à une 
réorientation des sujet d'études  pour s’intéresser, non plus aux paramètres classiques comme 
le volume pulmonaire et la fréquence respiratoire mais plutôt aux mesures de l’accroissement 
de la sensibilité des voies respiratoires et aux modèles expérimentaux d’allergie. Certains 
paramètres comme la capacité vitale forcée et l’hyperréactivité des voies respiratoires ont été 
examinés brièvement dans le RES de1999 sur l’ozone. Le document Ozone AQCD (USEPA, 
2006) mentionne que des études animales avaient révélé que des expositions aiguës à l’ozone 
pouvaient influencer la compliance et la résistance pulmonaires (~1 ppm), réduire le volume 
pulmonaire (0,5 ppm) et causer une respiration rapide et superficielle. Il a été démontré que 
l’ozone augmentait l’hyperréactivité des voies respiratoires à des bronchoconstricteurs non 
spécifiques dans divers modèles animaux après une exposition aiguë (0,5 à 1 ppm) et que 
l’inflammation n’était pas une condition préalable à cette réaction. Les facteurs qui contribuent à 
l’hyperréactivité des voies respiratoires induite par l’ozone ou qui contrôlent cet effet ont aussi 
fait l’objet d’études récentes. Des études portent à croire que le TLR4 pourrait jouer un rôle 
dans l’hyperréactivité des voies respiratoires induite par l’ozone et que le CXCR, un récepteur 
des facteurs chimiotactiques pour les neutrophiles, pourrait contribuer au maintien de cette 
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réponse. Un grand nombre d’études récentes ont porté sur des niveaux d’exposition très élevés 
(2 à 3 ppm d’ozone), ce qui amène un doute quant à l’applicabilité de leurs résultats. Ces 
études laissent croire que le système nerveux parasympathique, la production de NO dans les 
voies respiratoires, l’altération de la mobilisation du calcium dans les muscles lisses des voies 
respiratoires et l’accroissement de la perméabilité de la muqueuse respiratoire pourraient 
intervenir dans l’induction de l’hyperréactivité des voies respiratoires. Cependant, le lien entre 
l’hyperréactivité et l’inflammation demeure imprécis; certaines données laissent croire à un rôle 
des médiateurs de l’inflammation (p. ex., IL-1β), mais les données à ce chapitre ne sont pas 
totalement cohérentes. 

Le document Ozone AQCD (USEPA, 2006) mentionne des études qui ont démontré la capacité 
de l’ozone à intensifier l’hyperréactivité des voies respiratoires induite par antigène chez des 
animaux de laboratoire préalablement sensibilisés, ce qui est conforme à l’exacerbation induite 
par l’ozone rapportée chez des sujets asthmatiques atopiques. Ce document souligne 
cependant la difficulté d'extrapoler aux humains les résultats d’études animales, en raison des 
différences interindividuelles et interspécifiques dans les réactions à la bronchoprovocation ainsi 
que de l’adaptation possible de la réactivité des voies respiratoires en présence d’expositions 
prolongées et répétées à l’ozone. Des ouvrages récents fournissent d’autres données qui 
confirment l’exacerbation par l’ozone des réactions aux allergènes chez des animaux 
préalablement sensibilisés. Une interaction synergique entre à l’ozone et à l’ovalbumine lors 
d’exposition aigüe et l’augmentation de la réactivité des voies respiratoires et des réactions 
immunologiques a été démontrée chez des rats, des souris et des cobayes. Dans le cas des 
expositions prolongées à l’ozone, les résultats s'avèrent toutefois équivoques : les cobayes et 
les souris C57BL/6 sensibilisés ont ainsi manifesté une exacerbation des réactions pulmonaires 
et inflammatoires comparable à celle associée à l’exposition aiguë, alors qu’il y a eu atténuation 
des effets chez les souris BALB/c sensibilisées durant une exposition subchronique et une 
diminution des réactions d’hyperréactivité et des réactions inflammatoires à un antigène 
associées au remodelage des voies respiratoires. Une étude sur des cobayes a établi les 
concentrations de référence calculées à la limite inférieure de l’intervalle de confiance à 95 %, 
et correspondant à une augmentation de 10 % du risque d’exacerbation des symptômes nasaux 
de type allergie; ces concentrations ont varié de 0,06 ppm (reniflement) à 0,14 ppm (infiltration 
d’éosinophiles dans l’épithélium et le sous-épithélium) d'ozone. 

Il a été démontré qu'une exposition aiguë à l’ozone augmentait la sensibilité des animaux de 
laboratoire aux maladies infectieuses en modulant les mécanismes de défense pulmonaire de 
l’hôte. Les recherches citées dans le RES de 1999 sur l’ozone et le document Ozone AQCD 
(USEPA, 2006) font état d’une hausse de la mortalité et de la morbidité, d’une diminution de la 
clairance pulmonaire, d’une prolifération bactérienne accrue et d’une intensification de la gravité 
des infections à des niveaux d’exposition de 0,1 à 1 ppm pendant une période maximale d’une 
semaine. À l’exception d’une étude sur la souris laissant croire que l’ozone pourrait altérer 
l’activité des cellules NK et le potentiel de prolifération des lymphocytes T dans la rate en 
réponse à une stimulation antigénique précise et de plusieurs études in vitro  ayant examiné 
l’altération des fonctions des macrophages alvéolaires sous l’effet de l’exposition à l’ozone, 
aucune nouvelle recherche n’a été recensée sur les mécanismes de défense de l’hôte et sur la 
résistance à l’infection. 

Aucune étude sur des paramètres neurologiques n’a été recensée dans le RES de 1999 sur 
l’ozone. En 2006, au moment de la publication du document Ozone AQCD de l’USEPA, des 
effets neurocomportementaux associés à des concentrations d’ozone variant de 0,2 à 1 ppm 
avaient été signalés dans un certain nombre d’études,  effets incluant des déficits de mémoire à 
court et à long termes ainsi qu'une diminution de l’activité motrice et des comportements 
explorateurs associés à une augmentation des espèces réactives de l’oxygène ou de l’azote et 
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à une altération des taux de neurotransmetteurs. Des changements morphologiques dans 
plusieurs régions du cerveau et une altération des tracés de l’EEG durant le sommeil ont aussi 
été signalés. Les mécanismes responsables de ces effets n’ont toutefois pu être expliqués. 
Depuis, l’ensemble de la preuve sur les effets de l’ozone sur le système nerveux s’est accru. 
Des recherches sur des animaux de laboratoire ont ainsi révélé des changements 
neuropathologies et comportementaux après inhalation d’ozone, mais l’information sur les 
mécanismes biochimiques et moléculaires responsables de ces changements est demeurée 
limitée. Des études récentes ont aussi signalé différents effets sur le SNC, parmi lesquels : le 
dysfonctionnement des neurones dopaminergiques; l'altération des neurones dans la substance 
noire et le striatum ou diminution de leur densité; la peroxydation des lipides dans le cortex, le 
striatum, le mésencéphale, le thalamus, l’hypothalamus et le pont de Varole; l'altération des 
taux de catécholamines dans le cerveau et les effets morphologiques sur les cellules 
granulaires du bulbe olfactif. Certaines de ces réactions ont été accompagnées de signes de 
stress oxydatif,  l’atténuation ou la prévention par la prise d’antioxydants venant appuyer 
l’hypothèse d’un mécanisme impliquant les espèces réactives de l’oxygène. Dans une étude 
récente, le plus faible niveau d’exposition qui a été associé à des effets sur le SNC a été de 
0,25 ppm. La capacité de certaines régions du SNC à mieux tolérer l’exposition à l’ozone a été 
attribuée à des différences dans la distribution des molécules pro-oxydantes et des enzymes 
antioxydantes. Des effets sur le développement postnatal du cervelet du rat et des modifications 
du comportement de rats mâles adultes ont aussi été observés suite à une exposition durant la 
gestation. Un certain nombre d’études récentes ont fait état d’effets aigus sur l’homéostasie 
sommeil–veille chez le rat, notamment une diminution de la durée du sommeil rapide et un 
prolongement du sommeil lent, des effets qui ont été associés à une peroxydation des lipides, à 
la production de médiateurs de l’inflammation et à la perturbation de l’activité des 
neurotransmetteurs. 

Le RES de 1999 sur l’ozone mentionne plusieurs effets cardiovasculaires de l’ozone chez les 
rongeurs, dont une diminution de la fréquence cardiaque et une augmentation de la fréquence 
de l’arythmie;  le document Ozone AQCD (USEPA, 2006) cite quant à lui un certain nombre 
d’études animales qui ont révélé une réaction hypothermique induite par l’ozone avec 
diminution de la fréquence cardiaque et de la tension artérielle moyenne, à des niveaux 
d’exposition compris entre 0,1 et 0,5 ppm. Toutefois, peu d’études récentes ont examiné les 
effets cardiovasculaires et autres effets systémiques de l’ozone. De nouvelles données in vivo 
indiquent néanmoins l'induction par l’ozone d’un dysfonctionnement endothélial et de la 
formation de peroxynitrite chez les rats, et des données in vitro rapportent des effets sur les 
globules sanguins ainsi qu’un lien possible entre la réaction des macrophages à l’ozone et 
l’athérosclérose. Parmi les autres réactions systémiques récemment mises en évidence, 
mentionnons le stress oxydatif et la prolifération cellulaire dans des tissus cutanés de souris, 
ainsi que la régulation négative de différentes familles d’ARNm dans le foie de souris, y compris 
des gènes intervenant dans le métabolisme. Ces études et celles relatives aux effets sur le 
SNC indiquent une réaction systémique à l’ozone qui va au-delà du système pulmonaire mais 
dont les mécanismes sous-jacents demeurent encore mal compris. 

Parmi les facteurs de sensibilité relevés dans le cadre d'évaluations antérieures, mentionnons 
l’âge et les différences interspécifiques (RES de 1999 sur l’ozone), l’intensification du profil 
d’activité, les différences génétiques et la gestation ou la lactation [Ozone AQCD (USEPA, 
2006)]. De nouvelles études fournissent également des données sur des facteurs qui pourraient 
être importants, comme l’âge, la malnutrition, l’hyperthyroïdie, la fibrose pulmonaire et l’obésité. 
Ainsi, une étude a révélé que les rats immatures et âgés étaient plus sensibles au stress 
oxydatif induit par l’ozone que les rats adultes. La malnutrition pourrait également influencer la 
sensibilité à l’ozone, comme le suggère une étude dans laquelle l’exposition à l’ozone a causé 
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une diminution du taux de sérotonines dans le cervelet de rats dénutris mais non dans celui de 
rats nourris normalement. Les hormones thyroïdiennes ont par ailleurs été mises en cause dans 
la modulation des réactions inflammatoires pulmonaires sur la base des résultats d’une étude 
ayant révélé une plus grande sensibilité des rats atteints d’hyperthyroïdie comparativement aux 
rats normaux. De plus, plusieurs études utilisant un niveau d’exposition élevé d'ozone (2 ppm) 
ont révélé que l’obésité avait intensifié la réactivité innée et induite des voies respiratoires. De 
récentes données in vitro donnent à penser que certaines différences biochimiques et 
cellulaires liées aux neuropeptides et à la perméabilité des cellules épithéliales pourraient 
contribuer à l’exacerbation de la sensibilité à l’ozone chez les sujets allergiques et 
asthmatiques. Cependant,  ces données portent dans l’ensemble sur des aspects qui n’avaient 
pas encore été étudiés et ne peuvent donc  être utiles pour corroborer des travaux antérieurs. 

Peu d’études se sont intéressées aux effets de l’ozone sur la reproduction et le développement. 
Le document Ozone AQCD (USEPA, 2006) indique que l’exposition continue à des doses 
d’ozone comprises entre 0,44 et 1,97 ppm en milieu de gestation a augmenté la résorption de 
l’embryon, alors que l’exposition survenant en fin de gestation a retardé le développement de 
certains comportements. Des études plus récentes tendent à confirmer qu’une exposition 
prénatale à des doses inférieures à 1 ppm n’a pas d’effets somatiques ou 
neurocomportementaux importants chez les descendants d’animaux de laboratoire. Cependant, 
l’exposition sporadique de bébés macaques rhésus à 0,5 ppm d’ozone pendant cinq mois a, 
entre autres effets, causé un remodelage des voies respiratoires distales. Des recherches 
récentes fournissent de nouvelles données sur les effets possibles de l’ozone sur la 
reproduction et le développement. Un lien  a ainsi été établi entre le stress oxydatif et des effets 
nocifs sur les cellules germinales ainsi que des changements histopathologiques dans les 
testicules de rats soumis à une exposition subchronique. Contrairement aux évaluations 
précédentes, une étude récente a associé l’exposition durant la gestation à des concentrations 
d’ozone inférieures à 1 ppm à des modifications du comportement chez les descendants 
adultes des souris exposées (0,3 ou 0,6 ppm); les effets rapportés indiquent une diminution des 
profils d’agressivité associée à des changements dans les taux de neurotrophines dans le SNC. 
Une autre étude a révélé des changements cellulaires dans le cervelet de rats mâles après une 
exposition prénatale à 1 ppm d’ozone. Il a également été démontré que l’exposition 
subchronique avait influencé le développement postnatal des poumons de bébés macaques 
rhésus, en causant des altérations structurales telles qu’une diminution de la ramification des 
voies respiratoires de conduction. Bien que ces effets se soient manifestés à une concentration 
d’ozone relativement élevée (0,5 ppm), ces résultats viennent corroborer ceux d’études 
mentionnées dans le document Ozone AQCD (USEPA, 2006), selon lesquelles l’exposition 
chronique à l’ozone de bébés macaques rhésus préalablement sensibilisés aux acariens 
détriticoles a altéré le développement de la membrane basale de la trachée, exacerbé les 
réactions allergiques et le remodelage des voies respiratoires et altéré l’innervation de 
l’épithélium des voies respiratoires. Ensemble, ces données laissent croire que l’ozone pourrait 
nuire à la morphogenèse postnatale des voies trachéobronchiques. 

En se basant sur l’information disponible à l’époque, les auteurs du document Ozone AQCD 
(USEPA, 2006) ont indiqué que le poids de la preuve ne permettait pas d'affirmer que l’ozone 
était un cancérogène pulmonaire dans le modèle animal. Malgré certaines preuves de 
génotoxicité in vivo et in vitro, ces études ont, dans l'ensemble, été jugées non concluantes. 
Aucune nouvelle étude sur la cancérogénicité de l’ozone n’a été recensée depuis et seules 
quelques nouvelles études sur la génotoxicité l’ont été. L’exposition chronique de souris à 
0,5 ppm d’ozone a augmenté la fréquence des mutations dans les lymphocytes T spléniques. 
Des cassures des brins d’ADN ont été observées dans les cellules épithéliales de l’arbre 
trachéobronchique de cobayes, après une exposition in vivo de courte durée à 1 ppm d’ozone, 
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ainsi que dans les cellules A549 et les leucocytes in vitro. L’ozone a également provoqué la 
formation d’adduits de l’ADN dans des cellules A549. L’influence des dommages oxydatifs dans 
la génotoxicité de l’ozone est corroborée par les données de deux études in vitro au cours 
desquelles le prétraitement par des antioxydants a réduit la génotoxicité. Ces données 
semblent indiquer que l’ozone pourrait être génotoxique chez des animaux de laboratoire, mais 
seulement à des niveaux d’exposition élevés. Dans l’ensemble toutefois, l’état des 
connaissances basées sur les évaluations précédentes a peu changé et la base de données 
demeure encore non concluante.  

Le RES de 1999 sur l’ozone indique que l’association entre l'ozone et le H2SO4 avait eu des 
effets additifs (mais non clairement synergiques) sur les réactions inflammatoires; une autre 
étude avait démontré que l’inhalation d’ozone et de fumée de cigarette avait exacerbé la 
réactivité et la perméabilité des voies respiratoires chez le cobaye, alors que l’exposition 
séparée à ces deux polluants aux mêmes concentrations n’avait aucun effet. Le document 
Ozone AQCD (USEPA, 2006) mentionne des effets interactifs entre l’ozone et plusieurs 
composés dont le NO2, des endotoxines, la fumée de tabac, le formaldéhyde ainsi que des 
mélanges de polluants contenant des aérosols acides ou d’autres types de particules – 
certaines études faisant état d’effets antagonistes; le document précise également qu'une 
interaction rapportée dans une étude ne peut s’appliquer qu’aux conditions précises de l’étude 
en question et ne peut être généralisée à l’ensemble des conditions d’exposition à un mélange 
chimique particulier. Bien que les recherches examinant les effets sur la santé de mélanges 
chimiques contenant de l’ozone demeurent limitées, certaines études récentes viennent 
corroborer les résultats d’études antérieures selon lesquels l’exposition combinée de l’ozone  à 
d’autres polluants peut exacerber les réactions de toxicité dans les poumons. Enfin, plusieurs 
recherches ont indiqué que la co-exposition à l’ozone et à des particules urbaines avait 
provoqué chez le rat un stress oxydatif et des lésions tissulaires supérieurs aux effets observés 
avec l’un ou l’autre de ces polluants utilisés séparément; il convient toutefois de souligner que 
d’autres recherches n’ont relevé aucun signe d’effets interactifs. 
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15.4 Études d’exposition contrôlée chez les humains 

 

Les études d’exposition contrôlée (parfois désignées études cliniques) constituent un 
complément utile aux études épidémiologiques; en effet, ce type d'étude  permet de contrôler 
avec soin l’exposition d’un groupe bien défini de sujets à un polluant unique ou à un mélange de 
polluants, de caractériser la relation exposition-réponse et d’examiner les effets de variables 
environnementales telles que la pratique d’activité physique, l’humidité ou la température. 
Cependant,  les études d'exposition se limitent généralement à l’examen d’altérations faibles, 
réversibles et de courte durée dans des paramètres liés à la santé, habituellement chez des 
personnes qui ne représentent pas nécessairement celles les plus à risque (OMS, 2003).  Par 
ailleurs, même si ces études peuvent permettre l’examen direct de populations potentiellement 
sensibles, les personnes qui sont atteintes de maladies préexistantes plus graves – et qui sont 
donc les plus susceptibles d’être affectées  par les polluants atmosphériques – en sont 
habituellement exclues pour des raisons éthiques. Un autre inconvénient de ces études tient au 
fait que l’exposition se limite habituellement à un seul polluant ou à un mélange très restreint de 
polluants qui ne reproduit jamais les mélanges complexes auxquels les populations sont 
réellement exposées. À ce sujet, des concentrateurs d’aérosols ont été mis au point pour 
reproduire une exposition « réaliste » à des particules ambiantes concentrées. Quelques études 
d’exposition contrôlée ont aussi examiné l’exposition simultanée à des particules ambiantes et à 
l’ozone, mais la plupart ont porté sur l’exposition à l’ozone seul ou à l’ozone et un autre polluant. 
Enfin, on ignore toujours si les réactions passagères identifiées dans le cadre de ces études 
laissent présager des effets plus chroniques et persistants. 

La présente section porte sur des études auprès de sujets exposés (au repos ou durant des 
périodes intermittentes d’activité physique) à des concentrations d’ozone allant de 0,04 à 
0,4 ppm pendant une à huit heures. 

 

15.4.1 Résumé des évaluations précédentes 

Le RES de 1999 sur l’ozone présente des données provenant d’ouvrages publiés jusqu’en 
avril 1997. Ce rapport confirme l'existence  d'un lien entre l’accroissement de la ventilation et 
l’intensification des réactions à l’ozone (p. ex., dose efficace : ventilation-minute × concentration 
d’ozone × durée d’exposition). Autrement dit, les réactions aiguës à l’ozone ont été exacerbées 
par l’activité physique. Aucun seuil apparent n’a été associé à la baisse des valeurs de 
spirométrie provoquée par l’ozone. Une diminution de la fonction pulmonaire et un 
accroissement de la réactivité des bronches ont été associés à des expositions aiguës pendant 
quatre heures ou moins à des concentrations d’à peine 0,12 ppm, mais aucune réaction 
inflammatoire n’a été signalée. Des effets ont cependant été observés à des concentrations 
moins élevées après une exposition prolongée (exposition de 6 à 8 h à 0,08 à 0,12 ppm), 
notamment une intensification de la réactivité des bronches, une exacerbation de l’inflammation 
et une diminution des valeurs de spirométrie. Aucune corrélation n’a été établie entre les 
variations des valeurs de spirométrie et la résistance des voies respiratoires, la réactivité des 
bronches ou les réactions inflammatoires. De plus, les sujets réagissant à l’ozone  n’ont pas 
systématiquement vécu des réactions inflammatoires (selon les valeurs de spirométrie). Selon 
certains, le volume expiratoire maximal par seconde (VEMS) constituerait un marqueur 
relativement sensible des effets induits par l’ozone. Des données obtenues d’études sur des 
expositions répétées démontrent dans l’ensemble que les réactions ont été plus intenses le 
premier ou le deuxième jour d’exposition et qu’elles ont diminué par la suite. Cette diminution a 
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été  prononcée (ou rapide) dans le cas des valeurs de spirométrie ou des réactions 
symptomatiques; elle l’a été un peu moins dans le cas de la réactivité des bronches. Seuls 
quelques marqueurs des lésions cellulaires ont présenté des signes d’adaptation, ce qui laisse 
croire que les lésions tissulaires progressent lors d’expositions répétées.  

Les asthmatiques forment un groupe reconnu pour être sensible aux effets de la pollution 
atmosphérique. Les réactions sur la fonction pulmonaire causées par une exposition aiguë à 
l’ozone n’ont pas été beaucoup plus marquées chez les sujets asthmatiques que chez les sujets 
en bonne santé, mais les premiers ont présenté de plus fortes réactions au niveau des cellules 
des voies respiratoires et une plus grande réactivité aux allergènes modulée par l’ozone. Après 
une exposition prolongée, les effets sur la fonction pulmonaire et les symptômes respiratoires 
ont été plus importants chez les sujets asthmatiques que chez les sujets en bonne santé. Selon 
une étude deux groupes pourraient être plus sujets à une diminution de la fonction pulmonaire 
causée par l’ozone à savoir les sujets atteints de BPCO et ceux atteints de rhinite allergique. 
Malgré l’absence de preuves indiquant que l’âge serait un facteur de modification des réactions 
pulmonaires ou inflammatoires, les adolescents ont semblé plus sensibles que les adultes aux 
changements dans la fonction pulmonaire alors que la réactivité des adultes plus âgés a été 
moindre par rapport à celle des adultes plus jeunes. Les personnes qui font de l’activité 
physique ont été désignées comme un groupe potentiellement sensible, après que des 
recherches eurent démontré que la concentration maximale d’ozone avait  un effet plus marqué 
sur le VEMS qu’une dose constante pendant la même durée. En effet, l’effort physique 
augmente la réaction biologique à l’ozone et les personnes qui pratiquent certaines activités 
peuvent être exposées durant des périodes où la concentration d’ozone est maximale. Des 
études sur la co-exposition avec d’autres polluants indiquent une certaine synergie entre 
l’ozone et le SO2 dans l’induction de l’hyperréactivité bronchique, ainsi qu’une intensification 
des changements spirométriques induits par l’ozone en présence de NO2 ou d’acide sulfurique. 

La plupart des études examinées dans le document Ozone AQCD (USEPA, 2006) portent sur 
les mécanismes des réactions inflammatoires à l’ozone et des réactions cellulaires à une lésion, 
les données présentées laissant croire à des mécanismes neuronaux ou nociceptifs. Certaines  
études ont confirmé des données antérieures voulant que les effets de l’ozone soient liés 
presque exclusivement à des paramètres pulmonaires et inflammatoires, plutôt 
qu’extrapulmonaires. Les humains exposés en conditions contrôlées à des concentrations 
d’ozone se rapprochant de celles de l’air ambiant ont présenté une diminution de la capacité 
inspiratoire, une légère bronchoconstriction, une respiration rapide et superficielle à l’effort, une 
diminution de la fonction pulmonaire ainsi qu’une exacerbation des symptômes de gêne 
respiratoire, d’hyperréactivité des voies respiratoires, d’inflammation, de l’activation du système 
immunitaire et de l’atteinte épithéliale. Chez des sujets en bonne santé au repos, la 
concentration minimale avec effet nocif sur la fonction pulmonaire a été de 0,5 ppm. Cependant, 
une diminution de la fonction pulmonaire a été rapportée à des concentrations d’à peine 
0,08 ppm chez des sujets adultes en bonne santé, lorsque la ventilation-minute ou la durée 
d’exposition étaient suffisamment élevées. Une variabilité inter-sujets a toutefois été rapportée à 
cette faible concentration, de sorte qu’il est difficile d'affirmer qu'il existe bien un seuil d'effets 
dans une population hétérogène. Des études limitées ont semblé associer la manifestation de 
réactions inflammatoires à des concentrations n’ayant pas provoqué de changements dans la 
fonction respiratoire. Des données cohérentes portent à croire que les changements dans la 
fonction pulmonaire n’ont pas été associés à des changements cellulaires et biochimiques ou à 
des réactions inflammatoires. 

Des preuves indiscutables indiquent un haut degré de variabilité interindividuelle dans les 
réactions pulmonaires à l’ozone, alors que la variation intraindividuelle demeure minimale, 
même sur une période de plusieurs mois. Une exacerbation des réponses a été observée après 
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le deuxième jour d’une exposition répétée à de fortes concentrations d'ozone, mais non à de 
faibles concentrations. Après une exposition quotidienne répétée durant plusieurs jours, une 
atténuation des effets (c.-à-d. atténuation de la réponse) a été rapportée, atténuation plus 
prononcée dans le cas des effets respiratoires et symptomatiques, les effets résiduels ayant 
disparu 24 h après l’exposition. L’atténuation a été moins marquée dans le cas de 
l’hyperréactivité et, malgré une diminution du niveau de certains marqueurs de l’inflammation, 
aucune baisse des marqueurs de l’atteinte et de la perméabilité des poumons n’a été relevée et 
les effets signalés ont persisté jusqu’à 48 h. Une telle absence d’atténuation pourrait indiquer 
que l’atteinte tissulaire se poursuit lorsqu’il y a exposition répétée à l’ozone.  

Plusieurs facteurs susceptibles d’influencer la sensibilité à l’ozone ont été mentionnés. Il a été 
démontré que le profil d’exposition à l’ozone influençait l’ampleur des effets sur la santé, les 
profils triangulaires (profils qui simulent les fluctuations diurnes des concentrations d’ozone 
dans l’air ambiant, maximales au milieu de l’après-midi et plus faibles le matin et en soirée) 
produisant – à concentrations égales – des effets plus marqués que les profils d’exposition en 
onde carrée. Selon ces résultats, la concentration d’ozone serait un facteur plus important que 
la dose totale inhalée. Chez les adultes en bonne santé, les changements spirométriques reliés 
à l’ozone ne dépendaient du sexe, de la race, de la surface corporelle, de la taille, des 
dimensions des poumons ou de la CVF de base. L’âge a toutefois été fortement associé aux 
valeurs de spirométrie, qui se sont avérées comparables chez les enfants et les adultes, mais 
qui ont commencé à diminuer avec l’âge au début de l’âge adulte. Il y a eu également 
atténuation des symptômes avec l’âge chez les adultes, et moins de symptômes ont été 
rapportés chez les enfants.Dans certains cas,  la prise d’antioxydants alimentaires a atténué les 
effets sur la spirométrie et l’hyperréactivité bronchique, mais n’a pas eu d’incidence sur les 
symptômes ou l’inflammation. Selon une étude, le polymorphisme génétique des enzymes 
antioxydantes et des gènes de l’inflammation (GSTM1, NQO1 et Tnf-α) aurait modulé les effets 
sur la fonction pulmonaire et l’inflammation, ce qui pourrait contribuer à la sensibilité de certains 
sujets. Les données nouvelles appuyant l’hypothèse à l'effet que l’exposition à des mélanges 
contenant de l’ozone provoque des effets plus marqués  étaient peu nombreuses.  

Les données de littérature indiquent encore que les asthmatiques sont plus sensibles aux effets 
de l’ozone. Les études sur l’exposition aiguë ainsi que, dans une moindre mesure, celles 
impliquant une exposition répétée ont révélé une diminution de la fonction pulmonaire au moins 
égale sinon accrue , chez les asthmatiques. Après une exposition répétée, les effets de l’ozone 
sur les valeurs de spirométrie ont diminué chez les sujets asthmatiques, mais l’hyperréactivité 
des voies respiratoires a été exacerbée chez les sujets atteints d'allergies respiratoires. La 
réaction immédiate à des allergènes après une exposition à l’ozone a été plus forte chez les 
sujets atteints de rhinite que chez les sujets en bonne santé. Enfin, des données limitées 
suggèrent que les changements induits par l’ozone dans les valeurs de spirométrie ou des 
paramètres cardiovasculaires étaient plus prononcés chez les sujets atteints de maladies 
cardiovasculaires ou de BPCO, un effet qui pourrait être lié à un âge plus avancé.  

 

15.4.2 Effets respiratoires 

15.4.2.1 Exposition aiguë 

Un nombre restreint de nouvelles études réalisées en conditions contrôlées et portant sur les 
effets respiratoires observés chez les humains après une exposition aiguë (1 à 3 h) ont été 
publiées; certaines de ces études impliquent des mesures moins traditionnelles des réactions 
pulmonaires.  
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Les mesures précises de spirométrie comme le VEMS et la CVF dépendent d’un ensemble de 
propriétés mécaniques des tissus et de propriétés dynamiques des gaz; bien qu'intéressantes, 
ces mesures renseignent peu sur le transport des gaz dans les poumons. Certains chercheurs 
ont évalué  l’utilité de l’expirogramme du CO2 – une courbe illustrant la concentration de CO2 
expiré par rapport au volume expiré -- comme outil pour examiner les effets de l’ozone sur 
certaines régions des voies respiratoires. Taylor et al. (2006) ont examiné le lien entre la 
diminution de la fonction pulmonaire induite par l’ozone et les paramètres de l’expirogramme du 
CO2 chez 47 sujets exposés à 0,25 ppm d’ozone pendant 1 h durant la pratique intermittente 
d’activité physique. La diminution de la variation (en pourcentage) du VEMS  induite par l’ozone 
a été corrélée avec la variation en pourcentage de VD (espace mort anatomique, un indicateur 
du volume des voies respiratoires de conduction) mais non de AP (un paramètre de 
l’expirogramme du CO2 qui mesure le processus de transport des gaz en fonction de la section 
efficace périphérique du plateau alvéolaire). Ces données suggèrent que les résultats obtenus 
pour VEMS et VD reflètent les effets de l’ozone sur les voies respiratoires de conduction, alors 
que les changements dans AP sont liés aux effets de l’ozone dans les parties plus distales des 
poumons. Le paramètre AP est un nouveau marqueur des changements fonctionnels dans les 
secteurs périphériques des poumons; la signification physiologique des variations de ce 
paramètre n'a toutefois pas été définie (déclaration du Health Effects Institute, tirée de Ultmann 
et al., 2004).  

Dans le cadre d’une étude de Reeser et al. (2005) réalisée auprès de 60 adultes en bonne 
santé durant la pratique continue d’activité physique, l’inhalation pendant une heure de 
0,25 ppm d’ozone par a provoqué une diminution significative de la variation en pourcentage de 
VEMS, AP et VD. L’efficacité d’absorption de l’ozone a varié de 0,70 à 0,98 et a été 
sensiblement plus élevée chez les hommes que chez les femmes. Cependant, contrairement à 
l’hypothèse formulée par les auteurs de l’étude, l’absorption d’ozone s’est révélée être un faible 
prédicteur de la variation inter-sujets dans les réactions des voies respiratoires de conduction 
(c.-à-d. variation du VEMS ou de VD). Une corrélation élevée a toutefois été mesurée entre 
l’absorption d’ozone et la variation en pourcentage de AP dix minutes après l’exposition, un effet 
que les auteurs ont attribué à une réaction dans les voies respiratoires distales.  

Contrairement aux résultats des études examinées dans le document Ozone AQCD (USEPA, 
2006), une récente étude a révélé que la prise de suppléments antioxydants n’a pas eu d’effets 
protecteurs contre les réactions pulmonaires causées par l’exposition à l’ozone. Des sujets en 
bonne santé mais sensibles à l’ozone(n = 14) ont ont affiché la plus forte baisse du VEMS 
après une exposition préalable à 0,2 ppm d’ozone pendant 2 h durant une activité physique 
modérée. Les sujets ont été soumis à trois séances d'exposition de 2 h en chambres 
climatiques, à au moins trois semaines d’intervalle, soit : (a) air filtré, (b) 0,2 ppm d’ozone 
précédé de la prise de suppléments de 500 mg de vitamine C et de 100 mg de vitamine E 
pendant 7 jours et (c) 0,2 ppm d’ozone précédé de la prise de suppléments placebo pendant 
7 jours. Une diminution significative du VEMS a été observée après la prise du placebo et des 
vitamines, mais l’écart dans la diminution en pourcentage entre les deux groupes n’était pas 
significatif. cela dit, la petite taille de l’échantillon pourrait avoir limité la capacité à détecter de 
faibles différences au niveau statistique (Mudway et al., 2006). 

Morrison et al. (2006) n’ont par ailleurs observé aucun changement important dans les valeurs 
de spirométrie ou les lésions pulmonaires chez des sujets en bonne santé exposés par masque 
facial à 0,1 ou 0,4 ppm d’ozone pendant 1 h, durant la pratique intermittente d’activité physique. 
Les valeurs de VEMS et de CVF ont diminué, mais de façon non statistiquement significative, 
sans doute encore en raison de la très petite taille de l’échantillon (cinq à sept par groupe).  
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Molhave et al. (2005) ont étudié les interactions entre l’ozone et la poussière de bureau chez 
des sujets atopiques (quatre hommes et quatre femmes). Les sujets ont été exposés en 
chambre climatique à l’ozone seul (0,3 ppm), à la poussière seule [75 µg/m3 (0,0375 ppm)] ou à 
un mélange d’ozone et de poussière, pendant 3 h. Les expositions, réalisées de façon aléatoire, 
ont eu lieu à une semaine d’intervalle. L’exposition combinée a occasionné une baisse plus 
marquée du débit expiratoire maximal que l’exposition uniquement à la poussière ou à l’ozone 
(la baisse étant par ailleurs beaucoup plus marquée que dans le cas de l’ozone seul), ainsi que 
des malaises beaucoup plus importants (au niveau des yeux, du nez et de la gorge). Aucune 
différence significative n’a été observée entre l’exposition à l’ozone ou à la poussière 
séparément et la préexposition. Le petit nombre de sujets et l’omission d’une exposition à l’air 
pur réduisent toutefois la confiance à l’égard de la conclusion à l'effet que les changements 
observés aient été le résultat de l’exposition à l'ozone. Encore ici, la puissance statistique 
limitée pourrait expliquer l’absence de résultats significatifs après l’exposition à l’ozone seul.  

Chen et al. (2004) ont évalué l’effet de l'exposition à l’ozone sur l'exacerbation des réactions 
précoces et tardives aux acariens détriticoles inhalés chez des sujets asthmatiques sensibilisés. 
Treize hommes et une femme ont été exposés de façon aléatoire à 0,2 ppm d’ozone ou à de 
l’air filtré pendant 1 h, durant la pratique d’activité physique; cette exposition a été suivie d’une 
provocation par un allergène. Chaque exposition a été séparée d’au moins quatre semaines. 
Des mesures de la fonction pulmonaire ont été réalisées avant et après chaque exposition, puis 
chaque heure pendant cinq heures après la provocation allergénique. Certains résultats ont 
révélé un lien entre la sensibilité à l’ozone (mesurée par des réactions aiguës sur la fonction 
pulmonaire) et l’accroissement de la sensibilité aux acariens détriticoles après l’exposition à 
l’ozone. Dans l’ensemble, aucun changement dans la valeur de PC15 (concentration de 
Dermatophygoides farinae causant une diminution de 15 % du VEMS par rapport à la valeur de 
référence de la solution saline) n’a été observé, bien que les valeurs de PC15 aient eu tendance 
à être moins élevées chez les sujets qui avaient affiché les diminutions les plus marquées du 
VEMS suivant l'exposition. La diminution du VEMS et de la CVF et l’augmentation de la 
résistance spécifique des voies respiratoires ont été comparables après l’exposition à l’ozone et 
à l’air, mais les symptômes respiratoires ont été moins prononcés après l’exposition. Une 
tendance à la baisse non significative de la valeur de PC15 a par ailleurs été observée après 
l’exposition à l’ozone, mais non après l’exposition à l’air. Les auteurs d’une étude ultérieure ont 
proposé que la sensibilité à l’ozone (baisses les plus marquées du VEMS) pourrait laisser 
présager d’une sensibilité accrue à l’allergène (valeurs plus faibles de PC15) après une 
exposition à l’ozone. Cependant, chez sept des neuf sujets qui avaient affiché une diminution 
de la valeur de PC15 après l’exposition à l’ozone, les variations des paramètres de spirométrie 
ont été non significatives (sans doute à cause de la petite taille de l’échantillon). 

 

15.4.2.2 Expositions prolongées et répétées 

Un certain nombre d’études sur les effets respiratoires d’expositions prolongées (4 à 8 h) ou 
répétées à l’ozone ont été publiées durant la période visée par la présente évaluation et sont 
examinées dans la section qui suit. 

Une étude par Adams (2006a) a analysé les réactions pulmonaires et les symptômes de gêne 
respiratoire chez 30 jeunes adultes (hommes et femmes) en bonne santé, avant, pendant et 
après l’exposition à de l’air filtré ou à 0,04 à 0,08 ppm d’ozone selon des profils d’exposition 
triangulaire ou en onde carrée, durant une période de 6,6 h avec pratique intermittente d’activité 
physique. Cette étude a été jugée déterminante dans le document Ozone AQCD (USEPA, 
2006) discuté précédemment. L’exposition de 6,6 h en chambre climatique a consisté en 
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six segments d’une heure comportant 50 minutes d’activité physique et 10 minutes de repos, 
ainsi qu’une période de 35 minutes pour les repas. Les mesures du VEMS ont été prises avant 
l’exposition puis après environ 1, 2, 3, 4,6, 5,6, et 6,6 h, alors que les symptômes respiratoires 
ont été mesurés après chaque période d’activité physique. Pour ces deux profils d’exposition, la 
variation en pourcentage du VEMS et des symptômes respiratoires a été beaucoup plus 
marquée chez les sujets exposés à 0,08 ppm que chez les témoins ou les personnes exposées 
à 0,04 ppm ou à 0,06 ppm; peu de différences ont toutefois été observées entre les deux profils. 
Une différence significative a été observée entre la variation en pourcentage du VEMS et 
l’indice global de gravité des symptômes avant l’exposition et 4,6 h après une exposition 
triangulaire (à une concentration d’ozone de 0,15 ppm), et 6,6 h après une exposition en onde 
carrée (concentration d’ozone de 0,08 ppm). La pratique d’activité physique après 6,6 h 
d’exposition (selon les deux profils d’exposition) a provoqué un changement statistiquement 
significatif dans le mode de respiration  à 0,08 ppm d’ozone mais non à 0,04 et 0,06 ppm. Les 
auteurs ont également observé une baisse du VEMS et une augmentation des symptômes 
respiratoires après une exposition à 0,06 ppm d’ozone (selon les deux profils d’exposition), bien 
que ces changements n’aient pas été  significatifs après une analyse statistique de base. De 
fait, une diminution monotone apparente en fonction de la concentration dans la variation en 
pourcentage de la CVF et du VEMS, et une intensification des symptômes respiratoires 
(douleur à l’inspiration profonde et symptômes subjectifs globaux) post-exposition, ont été 
observées à tous les niveaux d’exposition. De plus, comme l’ont indiqué d’autres études, les 
réactions à l’ozone ont varié considérablement d’un sujet à l’autre, 3 % des sujets exposés à 
0,06 ppm et 17 % de ceux exposés à 0,08 ppm ayant affiché une baisse de plus de10 % du 
VEMS, comparativement à des baisses moyennes respectives de < 2 % et de 5 % [document 
Ozone AQCD (USEPA, 2006), p. 8 à 18]. Des réactions individuelles défavorables ont même 
été observées à 0,04 ppm. 

Une autre étude réalisée par Adams (2006b) est venue corroborer les résultats d’études 
antérieures qui indiquaient une plus forte corrélation avec les profils d’exposition triangulaire 
qu’avec les profils en onde carrée. Cette étude avait pour but de reproduire une étude 
précédente (Hazucha et al., 1992) et d’évaluer les réactions pulmonaires chez 30 sujets 
(hommes et femmes) exposés en chambres climatiques à 0,12 ppm d’ozone ou à de l’air filtré 
pendant 8 h (périodes de 30 minutes d’activité physique suivies de 30 minutes de repos), selon 
un profil d’exposition triangulaire ou en onde carrée. Après l’exposition, la réduction en 
pourcentage de la fonction pulmonaire a été beaucoup plus marquée chez les sujets exposés à 
l’ozone (selon les deux protocoles) qu’à l’air filtré, mais la différence ne s'est  pas avérée 
significative. Comparativement à l’exposition à l’air filtré, la chute marquée du VEMS est 
survenue plus tôt durant l’exposition en onde carrée que durant le profil d’exposition triangulaire 
(après respectivement 3 h et 4 h). La baisse en pourcentage du VEMS (exposition en onde 
carrée) a suivi une courbe quasi linéaire, de 1 h jusqu’à la fin de la période d’exposition (environ 
2 % à -5,74 %) alors que durant l’exposition triangulaire le VEMS a atteint sa valeur la plus 
faible après 5,5 h (-7,88 %) et a par la suite augmenté graduellement pour atteindre -4,34 % 
après 8 h. De 5 à 7 h après l’exposition, la variation en pourcentage du VEMS préexposition a 
été beaucoup plus marquée durant l’exposition triangulaire que l’exposition en onde carrée, 
mais elle est demeurée inférieure (quoique de façon non significative) à la variation observée 
après 8 h avec l’exposition en onde carrée. Bien que les valeurs aient été plus faibles durant la 
dernière heure d’exposition, la baisse moyenne du VEMS durant les quatre dernières heures 
d’exposition a été plus prononcée durant l’exposition triangulaire que l’exposition en onde 
carrée (aucune comparaison statistique). En ce qui a trait aux symptômes (douleur à 
l’inspiration profonde et indice global de symptômes), le profil de variation a été comparable à 
celui du VEMS.  
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Ratto et al. (2006) ont étudié les effets d’expositions uniques et répétées sur plusieurs jours à 
0,2 ppm d’ozone chez des sujets en santé (4 h/j × 1 à 4 jours; n = 15) durant la pratique 
intermittente d’activité physique. Conformément aux résultats d’études précédentes, les 
changements les plus marqués au niveau des symptômes et de la fonction pulmonaire se sont 
produits le deuxième jour et ces effets avaient diminué le quatrième jour. Le VEMS 
préexposition est toutefois demeuré beaucoup plus faible les jours 3 et 4 que le jour 1, ce qui 
laisse croire que les effets de l’exposition du jour précédent ne s’étaient pas complètement 
dissipés.  

Arjomandi et al. (2005a) ont examiné les effets d’expositions uniques et d’expositions répétées 
sur quatre jours à 0,2 ppm d’ozone pendant 4 h chez des asthmatiques légers (n = 14) durant la 
pratique intermittente d’activité physique. Ces auteurs ont observé une baisse de la CVF et du 
VEMS tous les jours d’exposition, les baisses les plus fortes étant enregistrées le deuxième jour 
durant une exposition sur plusieurs jours. Après le jour 2, les baisses de la CVF et du VEMS se 
sont atténuées et, au jour 4, elles étaient devenues faibles quoique toujours statistiquement 
significatives. Les profils de variation du débit maximum expiratoire 25 p. cent – 75 p. cent 
(FEF25–75 ) et du FEF75 ont été comparables. Le profil d’aggravation des symptômes touchant 
les voies respiratoires inférieures a été très similaire, si ce n’est qu’aucune différence 
significative n’a été relevée entre les symptômes avant et après l’exposition au quatrième jour 
d’une exposition sur plusieurs jours. Selon les auteurs, l’étroite corrélation entre la gravité des 
symptômes des voies respiratoires inférieures et les valeurs de spirométrie laisse croire que 
l’exacerbation de l’asthme aigu après une exposition à l’ozone observée dans des études 
épidémiologiques pourrait être reliée à une diminution des valeurs de spirométrie ou de la 
fonction pulmonaire de base et non au processus sous-jacent d’inflammation à éosinophiles 
dans les voies respiratoires. 

 

15.4.3 Effets sur les marqueurs biologiques  

Plusieurs études récentes examinant les effets de l’ozone sur divers marqueurs biologiques ont 
été publiées durant la période visée par la présente évaluation, pour tenter de préciser le ou les 
mécanismes de toxicité en cause. Ces études portent fréquemment sur des marqueurs de 
l’inflammation des systèmes respiratoire ou cardiovasculaire et sont résumées dans la présente 
section. 

15.4.3.1 Exposition aiguë 

Les travaux recensés incluent des études menées auprès de sujets asthmatiques et en santé 
exposés à l’ozone durant des périodes variant de une à trois heures. L’influence de la prise de 
suppléments antioxydants ou d’un prétraitement aux stéroïdes sur les effets de l’ozone a aussi 
été examinée, de même que les effets de l’ozone – seul ou combiné à la poussière – sur les 
marqueurs de l’inflammation et sur l’exacerbation des réponses à une provocation allergénique. 

Seuls des sujets en santé ont été inclus dans les études visant à évaluer l’influence de la prise 
de suppléments antioxydants ou de stéroïdes sur les effets associés à l’ozone, ainsi que les 
effets de l’ozone sur le pouvoir antioxydant. Steck-Scott et al. (2004) ont examiné les effets de 
l’ozone et d’un apport complémentaire de jus de légume sur les taux de caroténoïdes dans le 
plasma et les macrophages pulmonaires, durant un essai randomisé auprès de sujets en bonne 
santé formé principalement d’hommes (n = 23). Les sujets ont été répartis de façon aléatoire en 
deux groupes, le premier recevant le supplément antioxydant (prise quotidienne d’une canette 
de jus de légume de 2 oz contenant 250 mg de vitamine C et 50 UI de vitamine E) et l'autre un 
placebo (prise quotidienne d’une canette de soda à l’orange avec comprimés placebo) pendant 
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deux semaines, avant une exposition à 0,4 ppm d’ozone ou à de l’air filtré pendant 2 h durant la 
pratique d’activité physique. Les deux groupes ont également reçu une alimentation pauvre en 
caroténoïdes (< 3 mg/j en moyenne). La prise du supplément antioxydant a accru les 
concentrations plasmatiques de plusieurs caroténoïdes et augmenté les concentrations en 

-carotène dans les macrophages pulmonaires. L’exposition à l’ozone a réduit les 
concentrations plasmatiques de plusieurs caroténoïdes, mais seulement chez les sujets n’ayant 
reçu aucun supplément. Ces résultats donnent à penser que l’apport complémentaire 
d’antioxydants pourrait neutraliser le stress oxydatif induit par l’ozone.  

Mudway et al. (2006) ont cherché à vérifier l’hypothèse selon laquelle l’apport complémentaire 
d’antioxydants est susceptible de protéger contre les effets de l’ozone aux niveaux existants 
dans l’environnement (0,2 ppm d’ozone pendant 2 h durant une activité physique modérée) 
chez des sujets en bonne santé mais sensibles à l’ozone (les détails de cette étude sont 
présentés à la section 15.4.2.1). Les résultats de l'étude indiquent que la prise de suppléments 
de vitamines C et E n’a offert aucune protection contre les modifications induites par l’ozone 
pour aucun des marqueurs biologiques mesurés, y compris les marqueurs de l’inflammation, 
d’une atteinte ou d’une altération de la perméabilité (formule leucocytaire, IL-6, IL-8, MPO, LDH, 
protéines totales ou albumine) dans le LBA ou le lavage bronchique. Cette absence d’effet 
protecteur s’est produite malgré l’élévation sensible des concentrations plasmatiques de ces 
antioxydants et l’accroissement imprévu des concentrations de vitamine C (principalement sous 
la forme d’acide déhydroascorbique) et de vitamine E ( -tocophérol) dans le liquide du 
revêtement épithélial des voies respiratoires et des alvéoles (LBA et lavage bronchique) après 
l’exposition à l’ozone, ce qui pourrait indiquer une mobilisation de l’ascorbate à la surface des 
poumons.  

Morrison et al. (2006) ont exposé pendant 1 h des groupes formés de cinq à sept sujets en 
bonne santé à 0,1 ou 0,4 ppm d’ozone par le biais de masque facial, durant la pratique 
intermittente d’activité physique. L’analyse du LBA a révélé une hausse significative des 
neutrophiles mesurés en pourcentage (comparativement aux mesures obtenues 6 h après une 
exposition à 0,1 ppm ou 1 h après une exposition à de l’air filtré) et en nombre absolu 
(comparativement aux mesures obtenues 6 h après l’exposition à 0,1 ppm d’ozone), 6 h après 
une exposition à 0,4 ppm d’ozone. Une association a été établie entre l’exposition à 0,4 ppm 
d’ozone et le volume du liquide du revêtement épithélial, lequel a augmenté 1 h après 
l’exposition et a ensuite diminué après 6 h tout en demeurant supérieur au niveau d’avant 
l’exposition. Même si ces résultats pourraient indiquer une augmentation de la perméabilité 
épithéliale, aucune augmentation des taux d’albumine – un autre marqueur de la perméabilité 
épithéliale – n’a été observée dans le liquide du LBA ou les échantillons de plasma. Les auteurs 
n’ont par ailleurs observé aucun changement pertinent sur le plan biologique (des 
augmentations indiqueraient un accroissement du stress oxydatif) dans le pouvoir antioxydant 
ou les concentrations de glutathion dans le LBA. Seuls le pourcentage et le nombre de 
neutrophiles dans le LBA ont augmenté de façon significative une heure après l’exposition à 
0,4 ppm d’ozone, alors qu’il y a eu diminution de la production d’anions superoxydes par les 
leucocytes du LBA et des produits de la peroxydation lipidique. 

L’influence du prétraitement par des stéroïdes sur les marqueurs de l’inflammation après une 
exposition à l’ozone a été évaluée à l’aide de condensats d’air expiré et d’expectorations 
provoquées. Montuschi et al. (2002) ont exposé neuf hommes et femmes adultes en bonne 
santé à 0,4 ppm d’ozone pendant 3 h durant la pratique d’activité physique, après que les sujets 
aient inhalé deux fois par jour pendant deux semaines 800 mg de budésonide ou d’un placebo. 
Dans les deux groupes, l’exposition à l’ozone a causé une augmentation du taux de 
8-isoprostane, un indicateur du niveau de stress oxydatif, dans les condensats d’air expiré 4 h 
après l’exposition. Une augmentation du nombre absolu de neutrophiles et du pourcentage de 
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macrophages a aussi été observée dans les expectorations provoquées 4 h après l’exposition. 
Aucune de ces deux réactions n’a été influencée par l’inhalation préalable de stéroïdes.  

La seule nouvelle étude qui ait comparé les effets de l’ozone chez des sujets asthmatiques et 
en santé n’a révélé aucune différence dans l’expression modulée par l’ozone des marqueurs de 
surface des cellules inflammatoires. Alexis et al. (2004) ont utilisé des expectorations 
provoquées et l’analyse du sang périphérique pour déterminer si les taux circulants de 
l’antigène de surface humain CD11b dans les phagocytes du sang périphérique et de l’antigène 
mCD14 dans les macrophages respiratoires jouaient un rôle dans les réactions inflammatoires 
L'étude en question impliquait une exposition en chambre climatique d'une durée de 2 h. à 0 ou 
0,4 ppm d’ozone  de sujets en bonne santé (n = 15) et  de sujets asthmatiques légers (n = 9) 
durant la pratique intermittente d’activité physique. Les résultats indiquent une augmentation de 
l’expression de base de CD11b dans les monocytes et les neutrophiles circulants et de 
l’expression de mCD14 dans les macrophages respiratoires, liée à l’ampleur de la réaction 
neutrophile de 4 à 6 h après l’exposition à 0,4 ppm d’ozone; les réactions se sont avérées 
comparables dans les deux groupes. L’association entre l’antigène CD11b et la neutrophilie des 
voies respiratoires avait déjà été observée après une inflammation induite par des endotoxines 
(Alexis et al., 2003), ce qui porte à croire que l’expression de CD11b pourrait  être un marqueur  
utile pour évaluer la sensibilité individuelle à l’inflammation non spécifique des voies 
respiratoires causée par des polluants atmosphériques. L’absence d’échantillons 
d’expectoration adéquats obtenus de la même manière avant et après l’exposition a par ailleurs 
réduit le nombre d’observations appariées.  

Arjomandi et al. (2005b) ont exposé neuf sujets asthmatiques à l’ozone (0,4 ppm) ou à de l’air 
filtré pendant 2 h durant une activité physique intermittente, afin de déterminer si les 
changements dans l’induction de l’expectoration et dans les indices d’inflammation des voies 
respiratoires dans le LBA avaient une valeur prédictive l’un par rapport à l’autre; chaque 
exposition a eu lieu à au moins trois semaines d’intervalle. Dix-huit heures après l’exposition, 
une faible corrélation a été établie entre la variation du pourcentage de leucocytes 
polynucléaires dans les échantillons d’expectorations et les changements dans les échantillons 
du liquide du LBA. Les hausses du pourcentage de leucocytes polynucléaires dans la BFx 
(fraction bronchique du liquide du LBA) et dans le liquide du LBA, hausses qui ont été induites 
par l’exposition à l'ozone, se sont avérées plus significatives que celles observées dans les 
expectorations provoquées (respectivement p = 0,001, p = 0,008 et p = 0,045), sans doute 
parce que les pourcentages de leucocytes polynucléaires varient moins dans la BFx et le liquide 
du LBA. Les auteurs ont par ailleurs identifié plusieurs facteurs susceptibles d’expliquer la 
variation entre les différents types d’échantillons (p. ex., composition du liquide du revêtement 
respiratoire qui diffère entre les expectorations, le LBA et la BFx; plus grande variabilité 
inter-sujets dans les échantillons d’expectoration que dans les échantillons de LBA ou de BFx et 
plus grande difficulté à traiter et à noter les lames d’expectorations).  

Molhave et al. (2005) ont analysé les interactions entre l’ozone et la poussière de bureau 
remise en suspension chez des sujets atopiques (quatre hommes et quatre femmes). Les sujets 
de l'étude ont été exposés par inhalation pendant 3 h en chambre climatique à l’ozone seul, à la 
poussière seule ou à un mélange d’ozone et de poussière (respectivement 0,3 ppm et 
75 µg/m3). Les séances d'expositions ont été réalisées dans un ordre aléatoire le même jour de 
la semaine, à une semaine d’intervalle. Comparativement à l’ozone seul ou à la poussière 
seule, l’exposition au mélange a été associée à une hausse significative du nombre 
d’éosinophiles dans le liquide de lavage nasal (p = 0,044). Une augmentation non significative 
des neutrophiles et une baisse également non significative des taux de IL-8 ont aussi été 
observées après l’exposition combinée, mais non après les expositions séparées. Aucun effet 
significatif n’a été associé à l’exposition à l’ozone ou à la poussière séparément, ni aucun 
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changement dans le dosage des cytokines. Le petit nombre de sujets et l’absence d’un groupe 
de sujets exposés à l’air pur réduisent toutefois le niveau de confiance en regard de l’hypothèse 
voulant que les changements observés soient dus à l’exposition combinée.  

Chen et al. (2004) ont étudié si l’exposition à l’ozone exacerbait la réaction précoce de 
bronchoconstriction et celle d’inflammation des voies respiratoires provoquées par l’inhalation 
d’acariens détriticoles chez des sujets asthmatiques préalablement sensibilisés. Treize hommes 
et une femme ont été exposés de façon aléatoire pendant 1 h. à 0,2 ppm d’ozone ou à de l’air 
filtré durant la pratique d’activité physique; ils ont ensuite été soumis à une provocation 
allergénique (Dermatophagoides farinae). Les expositions ont été séparées d’au moins quatre 
semaines. Comme l’avaient indiqué des études précédentes basées sur des protocoles 
d’exposition à faible dose d’ozone (Ball et al., 1996; Hanania et al., 1998), ces résultats n’ont 
pas révélé d’effet significatif de l’ozone sur la bronchoconstriction en réponse aux acariens 
détriticoles. Les résultats de cette étude ont toutefois semblé indiquer que l’accroissement de la 
neutrophilie dans les voies respiratoires proximales avait été plus marqué 6 h après l’exposition 
combinée ozone-acariens détriticoles. Aucune différence dans les taux de différents marqueurs 
de l’inflammation (MPO, tryptase, protéine cationique des éosinophilies, fibronectine, IL-5, IL-6, 
IL-8, GM-CSF, TGF-bêta1 et TGF-bêta2) n’a été signalée. Compte tenu de la dose efficace 
relativement faible utilisée dans cette étude, les auteurs ont formulé l’hypothèse que les effets 
modestes de l’ozone sur la réaction inflammatoire tardive avaient pu passer inaperçus face à la 
réaction inflammatoire plus importante aux acariens détriticoles.  

15.4.3.2 Expositions prolongées et répétées 

Trois études d’exposition contrôlée chez les humains ont examiné les effets d’expositions 
prolongées et répétées à l’ozone sur des biomarqueurs; toutes trois ont porté sur des sujets 
exposés par périodes de quatre heures. Polosa et al. (2004) ont vérifié l’hypothèse voulant que 
les cellules épithéliales nasales réagissent au stress oxydatif induit par l’ozone en modulant 
l’expression du récepteur du facteur de croissance épidermique (EGF) et de ses ligands EGF et 
TGF- . Afin de comprendre les mécanismes cellulaires en cause,  la libération de neutrophiles 
et l’expression du récepteur EGF ont été examinées dans des cultures de cellules épithéliales 
nasales exposées in vitro à l’ozone ou au TNF- . Durant la partie clinique de cette étude, dix 
sujets en santé ont été exposés de façon aléatoire à 0 ou 0,4 ppm d’ozone pendant 4 h au 
repos, chaque exposition ayant lieu à au moins deux semaines d’intervalle. Les  biopsies 
obtenues 6 h après l’exposition ont révélé une augmentation sensible et uniforme du niveau 
d’expression du récepteur EGF et de ses ligands EGF et TGF-  après l’exposition à l’ozone 
mais non l’exposition à l’air. Une augmentation significative du nombre total de neutrophiles 
dans l’épithélium et la sous-muqueuse du nez a aussi été observée, ce qui concorde avec les 
résultats d’études antérieures sur le LBA. Les neutrophiles activés constituent une source 
importante de cytokines pro-inflammatoires, dont le TNF- . Une association positive 
significative a été observée entre le nombre de neutrophiles dans l’épithélium et le niveau 
d’expression du récepteur EGF dans l’épithélium nasal après l’exposition à l’ozone. L’absence 
d’effets directs de l’ozone sur les récepteurs EGF in vitro a mené les auteurs à croire que la 
régulation positive de ces récepteurs est indirecte et résulte des effets pro-inflammatoires de 
l’ozone (la stimulation in vitro en présence du TNF-  a entraîné une augmentation dépendante 
du temps et de la dose de l’expression des récepteurs EGF). 

Arjomandi et al. (2005a) ont utilisé 14 sujets asthmatiques pour évaluer l’hypothèse voulant que 
des expositions quotidiennes répétées à l’ozone pendant quatre jours  exacerbent 
l’inflammation des voies respiratoires davantage que des expositions quotidiennes isolées. Les 
expositions ont eu lieu à au moins trois semaines d’intervalle et impliquaient une concentration 
de 0,2 ppm d'ozone pendant 4 h/j avec pratique intermittente d’activité physique. La 



 

542 

Évaluation scientifique canadienne du smog - Volume 2: Effets sur la santé 

bronchoscopie a été réalisée 18 h après l’exposition d’une journée ou le dernier jour de quatre 
jours d’exposition consécutive. La numération leucocytaire dans la BFx et le liquide du LBA a 
été respectivement 25 % et 49 % plus élevée après quatre jours d’exposition qu’après un jour, 
en raison principalement de l’augmentation des macrophages alvéolaires dans le liquide de 
lavage (hausse de 57 % dans la BFx et de 64 % dans le LBA). Contrairement à l’hypothèse de 
départ, l’exacerbation de la réaction neutrophile aiguë chez les sujets asthmatiques n’a pas été 
plus marquée après des expositions répétées qu’après une exposition unique de courte durée. 
Au contraire, une certaine atténuation de la neutrophilie du lavage a été observée après une 
exposition de plusieurs jours, bien que la variation n’ait pas été significative d'un point de vue 
statistique. Il convient toutefois de mentionner que la taille de l’échantillon était restreinte et 
qu’aucun témoin exposé à l’air filtré n’a été évalué. Il a été proposé que l’accroissement 
significatif des macrophages pouvait indiquer un rôle  de ces cellules dans l'apparition de 
lésions chroniques induites par le stress oxydatif. Les macrophages peuvent soit favoriser, soit 
empêcher l’intensification des lésions oxydatives et ils ont été mis en cause dans le remodelage 
des voies respiratoires.  

Ratto et al. (2006) ont analysé les effets d’une exposition 0,2 ppm d’ozone chez des sujets en 
bonne santé (4 h/j; n = 15).  L'exposition a été réalisée sur une durée d'un jour et de plusieurs 
jours et impliquait la pratique intermittente d’activité physique. Les auteurs ont rapporté une 
augmentation des neutrophiles et une diminution des macrophages dans les expectorations 
provoquées 18 h après l’exposition de quatre jours, mais non après une journée d’exposition. 
L'absence d'atténuation de l’inflammation à neutrophiles dans les expectorations provoquées 
après des expositions répétées contraste avec les conclusions d’études précédentes qui 
avaient indiqué une atténuation de cette réaction dans le liquide du LBA (p. ex., Christian et al., 
1998); ce situation pourrait être en partie attribuable aux réactions qui diffèrent dans les voies 
respiratoires proximales et distales. Il semble que l’induction de l’expectoration servirait mieux à 
l’échantillonnage des voies respiratoires proximales tandis que le LBA serait plus approprié à 
l’échantillonnage des voies respiratoires distales et des alvéoles. Ces résultats confirment 
l’ensemble des données voulant que, chez l'humain, les réactions à l’ozone varient d’une région 
à l’autre des voies respiratoires. 

 

15.4.4 Cytotoxicité, génotoxicité et autres effets 

Aucune étude d’exposition contrôlée chez des humains qui ait examiné la cytotoxicité ou la 
génotoxicité de l’ozone n’a été mentionnée dans le RES de 1999 sur l’ozone. Tel qu'indiqué à la 
section 15.4.1, les études citées dans le document Ozone AQCD (USEPA, 2006) ont porté 
principalement sur les effets modulateurs de différents polymorphismes génétiques d’enzymes 
antioxydantes et de gènes de l’inflammation sur la sensibilité à l’ozone. Une seule étude 
génétique a été recensée durant la période visée par la présente évaluation.  

Les dommages cytogénétiques dans les lymphocytes de l’épithélium buccal (joues) et du sang 
périphérique ont été examinés chez 15 jeunes adultes en santé exposés à l’ozone (0,2 ppm 
pendant 4 h), durant la pratique intermittente d’activité physique (Chen et al., 2006). Ces 
auteurs ont mené une étude d’observation longitudinale et une étude d’exposition contrôlée à 
l’ozone, mais seuls les résultats de la dernière sont résumés ici. Les sujets choisis pour l’étude 
se situaient dans les 10e centiles supérieur et inférieur du FEF25–75 de la vaste cohorte 
longitudinale. Un accroissement de la fréquence des micronoyaux dans les cellules buccales 
dégénérées, ainsi que des cellules pycnotiques (signe d’une nécrose cellulaire), a été observé 
de neuf à dix jours après l’exposition. Dix-huit heures après l’exposition, une augmentation des 
micronoyaux presque significative du point de vue statistique a été rapportée, de même qu'une 
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hausse de 73 % de la fréquence des ponts nucléoplasmiques dans les lymphocytes binucléés. 
Une corrélation significative a été établie entre les micronoyaux dans les cellules buccales et les 
micronoyaux dans les lymphocytes binucléés après l’exposition mais non avant. Selon les 
auteurs, ces résultats appuient l’hypothèse voulant que l’ozone puisse causer des dommages 
cytogénétiques chez des adultes en santé, sans doute sous l’effet d’un stress oxydatif 
systémique, car la réaction dans les lymphocytes sanguins et les cellules buccales a été 
similaire. Cette étude comporte toutefois plusieurs lacunes, notamment  l’absence d'un groupe 
témoin exposé à de l’air filtré et de données sur l’âge et le sexe des sujets. De plus, les auteurs 
n’ont pas précisé pourquoi l’échantillonnage des cellules buccales n’avait été réalisé que neuf à 
dix jours après l’exposition et non 18 h après comme dans le cas des lymphocytes du sang 
périphérique. L’étude n’a également porté que sur une seule concentration d’ozone, ce qui 
empêche la conduite d’une évaluation dose-réponse. Enfin, aucune précision n’a été fournie 
pour expliquer pourquoi les sujets avaient été sélectionnés parmi les 10e centiles inférieur et 
supérieur du FEF25–75 pour l’étude d’exposition contrôlée (à partir de la cohorte plus vaste de 
l’étude longitudinale).  

Brook et al. (2002) ont présenté les résultats d’une étude qui concluait que qu'une exposition de  
2 h à des particules concentrées prélevées à Toronto (env. 150 µg/m3 sous forme de PM2,5) et à 
l’ozone (env.  120 ppb) avait provoqué une importante vasoconstriction de l’artère brachiale 
chez des adultes en bonne santé. Aucun effet significatif n’a été observé sur la vasomotricité 
dépendante et indépendante de l’endothélium déterminée par la dilatation respectivement 
dépendante du flux et de la nitroglycérine. Aucune exposition à l’ozone seul n’a été considérée 
dans cette étude. Des rapports subséquents ont indiqué une corrélation importante entre la 
vasoconstriction de l’artère brachiale et la teneur en carbone organique et en carbone 
élémentaire des particules ambiantes, mais non avec la teneur en matières particulaires totales 
ou avec certains éléments présents à l’état de trace ou certains constituants inorganiques (Urch 
et al., 2004). L’exposition combinée aux particules et à l’ozone a aussi causé une baisse 
significative de la tension artérielle diastolique (mais non de la tension systolique ou de la 
fréquence cardiaque); cette baisse a été fortement corrélée avec la concentration en carbone 
organique mais non avec la masse totale de PM2,5 (Urch et al., 2005). 

 

15.4.5 Résumé et facteurs à prendre en compte : Études d’exposition 

contrôlée chez les humains 

Les études contrôlées examinées dans le présent rapport ainsi que les évaluations antérieures 
ont révélé qu'une ’exposition à des niveaux d’ozone se rapprochant des concentrations 
présentes dans l’air ambiant provoquait divers effets, touchant presque exclusivement le 
système respiratoire. Parmi ces effets, mentionnons une diminution de la capacité inspiratoire, 
une légère bronchoconstriction, une respiration rapide et superficielle durant la pratique 
d’activité physique, une diminution des mesures de la fonction pulmonaire dont la CVF et le 
VEMS, ainsi qu’une exacerbation des symptômes respiratoires, de l’hyperréactivité des voies 
respiratoires, de l’inflammation, de l’activité du système immunitaire et des lésions épithéliales. 
Chez les adultes en santé, les réactions physiologiques et symptomatiques à l’ozone varient 
considérablement d’un sujet à l’autre, mais elles ont tendance à être reproductibles chez un 
même sujet durant une période de plusieurs mois. Dans l’ensemble, les résultats d’un nombre 
limité d’études plus récentes confirment bon nombre des effets précités relevés dans des 
études canadiennes et américaines antérieures.  

Ainsi, les résultats d’études récentes corroborent les observations indiquant une atténuation 
(c.-à-d. diminution de la réponse) des effets de l’ozone sur la fonction et les symptômes 
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pulmonaires après une exposition répétée à l’ozone ainsi qu'une moindre atténuation des 
marqueurs de l’inflammation. Cette atténuation des effets sur la fonction et les symptômes 
pulmonaires n’est donc pas nécessairement une indication d’une diminution de la toxicité 
globale de l'ozone. Comme c'était le cas dans les études précédentes, les effets les plus 
marqués ont été observés le deuxième jour de l’exposition puis ils ont fortement diminué le 
quatrième jour, sans toutefois disparaître complètement. Selon le document Ozone AQCD 
(USEPA, 2006), le retour aux valeurs normales s'est avéré plus long chez les personnes 
hypersensibles . Par ailleurs, contrairement aux résultats des études précédentes sur des sujets 
en santé, aucune atténuation des effets sur les neutrophiles n’a été observée dans une étude 
récente. Cette différence pourrait être attribuable aux techniques d’échantillonnage, les études 
antérieures ayant utilisé des échantillons du liquide du LBA prélevés dans les voies 
respiratoires distales, alors que les études plus récentes ont eu recours à des échantillons 
d’expectorations prélevés au niveau des voies respiratoires proximales. Cette dernière 
hypothèse est corroborée par les résultats d’une autre étude récente qui a mesuré une faible 
corrélation entre les taux de leucocytes polynucléaires dans les expectorations et le LBA. L’une 
des premières études qui a examiné le phénomène chez les asthmatiques a révélé une 
atténuation non significative de l’inflammation neutrophilique dans les échantillons de liquide du 
LBA après des expositions répétées à l’ozone. 

De nouvelles études ont examiné les changements induits par l’ozone dans un nouveau 
marqueur – Ap – un paramètre de l’expirogramme du CO2 qui mesure le transport des gaz en 
fonction de la section efficace périphérique du plateau alvéolaire. L’association de ce marqueur 
avec l’absorption d’ozone dans les portions distales des poumons ainsi que  l’absence 
d’association avec le VEMS ou l’espace mort anatomique (indicateurs de changements dans les 
voies de conduction) laissent croire qu’il s’agit d’un marqueur des réactions survenant dans les 
voies respiratoires distales. L’antigène CD11b a également été identifié comme un marqueur 
potentiel de la sensibilité individuelle à l’inflammation non spécifique des voies respiratoires due 
à la pollution atmosphérique chez des sujets asthmatiques et en bonne santé. 

En ce concerne les facteurs qui modifient les réactions individuelles à l’ozone, des effets sur les 
valeurs de spirométrie et les symptômes ont été observés à de plus faibles concentrations  
alors que les sujets participaient à une activité physique; la plupart des études d’exposition ont 
donc été réalisées durant une activité physique. Le document Ozone AQCD (USEPA, 2006) 
mentionne également l’âge, le profil d’exposition ( triangulaire ou en onde carrée) et la prise de 
suppléments antioxydants comme facteurs susceptible de modifier la réponse à l'ozone. Les 
résultats d’une étude plus récente confirment les conclusions de l’USEPA selon lesquelles le 
profil d’exposition triangulaire provoque une baisse plus marquée de la fonction et des 
symptômes pulmonaires que l’exposition en onde carrée. Le profil d’exposition triangulaire 
simule les fluctuations diurnes des concentrations d’ozone dans l’air ambiant, qui sont 
maximales en milieu d’après-midi et plus faibles le matin et en soirée. En revanche, les 
nouvelles études présentent des données contradictoires en ce qui a trait au rôle protecteur des 
antioxydants. Ainsi, alors que des études antérieures avaient révélé que l’exposition à des 
antioxydants par voie alimentaire avait réduit les effets de l’ozone sur la spirométrie et 
l’hyperréactivité bronchique (mais non sur les symptômes ou l’inflammation), une seule étude 
récente appuie l’hypothèse voulant que la prise de suppléments antioxydants puisse neutraliser 
le stress oxydatif induit par l’ozone. Les résultats d’une autre étude n’indiquent au contraire 
aucun effet protecteur contre l’inflammation, les lésions pulmonaires ou l’altération de la 
perméabilité dans le LBA ou le lavage bronchique.  Des données nouvelles indiquent toutefois 
le transfert de vitamine C dans le liquide du revêtement des voies respiratoires humaines ce 
qui, selon les auteurs, pourrait conférer une protection contre des dommages oxydatifs 
subséquents. Aucune nouvelle étude contrôlée qui ait examiné les différences génétiques de 
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sensibilité n’a pu confirmer les résultats présentés dans le document Ozone AQCD (USEPA, 
2006), à savoir que les changements induits par l’ozone dans la fonction pulmonaire, les 
marqueurs de l’inflammation ou le stress oxydatif variaient en fonction du génotype du sujet. 
Ces études avaient indiqué que la sensibilité des sujets aux effets de l’ozone sur la fonction 
pulmonaire et l’inflammation des voies respiratoires augmentait ou diminuait en fonction des 
polymorphismes génétiques de gènes antioxydants et inflammatoires particuliers. 

Les asthmatiques demeurent le seul sous-groupe atteint d’une maladie préexistante pour lequel 
on possède suffisamment de données pour tirer des conclusions sur leur sensibilité par rapport 
à des sujets en santé (bien que, pour des raisons d’éthique, il existe peu ou pas de données 
concernant les effets de l’ozone sur des asthmatiques modérément ou sévèrement atteints). 
Lors d’évaluations antérieures, l’exposition à l’ozone avait causé une altération plus marquée 
des valeurs de spirométrie, des paramètres d’inflammation et de la réactivité des bronches chez 
les asthmatiques que chez les sujets en bonne santé. Or comme les valeurs de référence de la 
plupart des paramètres de spirométrie sont moins élevées chez les asthmatiques, une 
diminution plus marquée du VEMS causée par l’ozone pourrait abaisser cette valeur en deçà du 
seuil de déclenchement des crises d’asthme. Parmi les effets de l’ozone relevés récemment 
chez des sujets asthmatiques, mentionnons la prolifération des cellules immunitaires dans le 
LBA après plusieurs jours d’exposition (mais non après une exposition unique aiguë), ainsi 
qu’une atténuation de la fonction pulmonaire (mais non des taux de neutrophiles après des 
expositions répétées). Ces effets sont comparables à ceux signalés dans des études 
précédentes réalisées sur des sujets en santé. Une étude a également fourni certaines données 
laissant croire à un lien entre la sensibilité à l’ozone basée sur le VEMS et la sensibilité aux 
allergènes.  

En raison des divers facteurs qui influencent les réactions individuelles à l’ozone, les niveaux 
avec effets indiqués dans les études d’exposition contrôlée chez les humains varient 
considérablement. Ainsi, les études examinées dans le RES de 1999 sur l’ozone et le document 
Ozone AQCD (USEPA,2006) font état d’effets significatifs sur la fonction pulmonaire et les 
symptômes respiratoires à des concentrations d’à peine 0,12 ppm après une exposition d'une à 
quatre heures, ainsi qu’à des concentrations d’à peine 0,08 ppm après 6 à 8 heures 
d’exposition. Cependant, l’auteur de l’étude offrant la meilleure caractérisation de la relation 
exposition–réponse (Adams, 2006a) a également observé une diminution du VEMS et une 
exacerbation des symptômes respiratoires après une exposition à 0,06 ppm d’ozone selon deux 
profils (triangulaire et en onde carrée); l’analyse statistique de base a toutefois révélé que ces 
variations n’étaient pas statistiquement significatives. De fait, à tous les niveaux d’exposition 
(0,04 à 0,08 ppm), les variations en pourcentage de la CVF et du VEMS ont diminué en 
apparence de façon monotone en fonction de la concentration et les deux mesures de 
l’évaluation des symptômes respiratoires après l’exposition ont augmenté.  De plus, comme 
l’avaient indiqué d’autres études, des variations considérables ont été observées dans les 
réactions individuelles à l’ozone, 3 % des sujets exposés à 0,06 ppm et 17 % des sujets 
exposés à 0,08 ppm ayant présenté une baisse de plus de 10 % du VEMS, comparativement à 
des baisses moyennes respectives de < 2 % et de 5 % pour l’ensemble du groupe [Ozone 
AQCD (USEPA, 2006), p. 8–18]. Certains sujets ont même manifesté des réactions indésirables 
à un niveau de 0,04 ppm d'ozone. En raison des données indiquant la manifestation d’effets 
pulmonaires aux deux plus faibles concentrations testées, de l’efficacité statistique très limitée 
de toutes les études et des données indiquant que certaines personnes sont beaucoup plus 
sensibles aux effets de l’ozone sur le système respiratoire, il est impossible de déterminer une 
concentration sans effet sur la base des études d’exposition contrôlée actuellement disponibles.  

Jusqu’à maintenant, peu d’études d’exposition contrôlée chez des humains ont examiné les 
effets de l’ozone en association avec d’autres polluants. Le RES de 1999 sur l’ozone indique un 
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effet synergique du SO2  sur l’induction de l’hyperréactivité bronchique, alors que le NO2 a 
intensifié les réponses sur la fonction pulmonaire après une exposition à l’ozone. Le document 
Ozone AQCD (USEPA, 2006) conclut que les études cliniques fournissent peu de preuves  
permettant d’appuyer l’hypothèse à l'effet que l'exposition aux mélanges de polluants ont plus 
d’effets que l’exposition à un seul polluant. L’absence de preuves concluantes à ce chapitre  
demeure attribuable à l’omission d’exposition à l’ozone seulement dans les études de 
coexposition.  

 

15.5 Études épidémiologiques sur l’exposition aiguë  
 

Les études épidémiologiques représentent un moyen crucial d'investigation lorsque l'on désire 
examiner les effets possibles de la pollution atmosphérique sur la santé d’une population ou 
d’une communauté. Les études épidémiologiques sur les effets  de l’ozone  sur la santé 
examinent les liens entre les fluctuations des concentrations d’ozone dans l’air ambiant et la 
manifestation d’effets particuliers sur la santé. Cependant, comme les associations observées 
sont souvent subtiles et qu'elles sont sensibles aux effets de variables confusionnelles telles 
que les variations saisonnières cycliques et la présence de co-polluants, il est essentiel de 
procéder à une analyse statistique rigoureuse pour détecter tout effet éventuel.  

Il existe six principaux protocoles d’études épidémiologiques pouvant servir à l’examen des 
effets aigus ou chroniques de la pollution atmosphérique : 

Les études en séries chronologiques, qui examinent les effets aigus de l’ozone — c’est-à-dire 
les liens temporels entre les fluctuations quotidiennes des concentrations d’ozone et le nombre 
quotidien de décès, d’hospitalisations et d’admissions à la salle d’urgence. 

Les études cas-témoins, qui comparent les risques associés à l’exposition à des concentrations 
élevées d’ozone chez des personnes atteintes d’une certaine maladie (cas) aux risques chez 
d’autres qui en sont exemptes (témoins). 

Les études en chassé-croisé, une variante des études cas-témoin qui comparent les effets 
individuels sur la santé et le niveau de pollution atmosphérique au moment de l’événement aux 
conditions qui existaient avant et après la manifestation du problème de santé. Ce type d’études 
a été conçu pour évaluer les effets d’une exposition passagère sur la manifestation 
d’événements aigus. 

Les études par panel, qui examinent le lien entre la variation des niveaux de polluants 
atmosphériques et des effets sur la santé mesurés de façon répétée dans un groupe défini de 
sujets. 

Les études de cohortes, qui examinent les effets chroniques — c’est-à-dire le lien entre une 
exposition cumulée et des paramètres de mortalité ou de morbidité comme la présence de 
maladies chroniques et la diminution de la fonction respiratoire. 

Les études transversales, qui s’intéressent au lien entre l’exposition actuelle et des paramètres 
tels que la mortalité ou des effets cardiovasculaires ou respiratoires. Ces études ont souvent 
été appliquées à l’examen des effets chroniques ou à long terme de la pollution atmosphérique, 
mais elles peuvent aussi servir à l’étude d’effets aigus.  

La plupart des études épidémiologiques récentes sur les effets aigus sont des études en séries 
chronologiques. Les données d’une même série chronologique peuvent être analysées en 
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séries chronologiques (p. ex., régression de Poisson) ou selon un protocole en chassé-croisé, 
un protocole auquel davantage de chercheurs ont eu recours au cours des dernières années. 
Les études récentes sur la mortalité aiguë et les hospitalisations incluent des analyses sur des 
paramètres respiratoires et cardiovasculaires.  

Dans le cas des études en séries chronologiques, les séries sur la fréquence quotidienne 
d’effets sur la santé et celles sur les concentrations quotidiennes de polluants atmosphériques 
sont sujettes à de fortes fluctuations saisonnières, infra-saisonnières et quotidiennes, ainsi qu’à 
des tendances à long terme. À une époque, les modèles additifs généralisés (GAM) avec 
lissage LOESS étaient la norme pour corriger les données en fonction de ces variations 
temporelles dans les études en séries chronologiques. On a toutefois découvert que cette  
approche produisait des estimations biaisées des risques et des erreurs-types lorsqu’on utilisait 
les valeurs par défaut de la fonction GAM du logiciel S-Plus; de nouvelles analyses 
systématiques utilisant des techniques plus appropriées ont toutefois révélé que les liens 
observés avec la pollution atmosphérique avaient été maintenus dans la majorité des études 
(HEI, 2003; bien que ces travaux aient porté principalement sur des études concernant les 
particules, leurs résultats peuvent aussi s’appliquer aux analyses d’autres polluants ayant utilisé 
la même méthodologie). La plupart des chercheurs ont par la suite utilisé des techniques qui ne 
donnaient pas ce biais [p. ex., modèle linéaire généralisé (GLM) avec fonctions splines 
naturelles ou GAM avec critères de convergence plus rigoureux]. Dans le présent document, 
une note est indiquée lorsqu’il y a eu utilisation de GAM ayant pu causer un tel biais.  

 

15.5.1 Mortalité 

15.5.1.1 Résumé des évaluations précédentes  

Au moment de la publication du RES de 1999 sur l’ozone, les données de la majorité des 
études en séries chronologiques réalisées en Amérique du Nord, en Amérique du Sud et en 
Europe indiquaient un lien positif, uniforme et indépendant des autres co-polluants entre 
l’exposition aiguë à l’ozone et la mortalité quotidienne non accidentelle. Ces associations 
avaient été observées en présence d’un large éventail de conditions climatiques et de mélanges 
de polluants et n’avaient pu être expliquées par des tendances annuelles, des variations 
quotidiennes, des épidémies ou des conditions climatiques particulières. Dans plusieurs cas, 
ces effets s'étaient manifestés à des concentrations moyennes d’ozone comprises entre 20 et 
75 ppb, soit en deçà des objectifs canadiens actuels en matière de qualité de l’air. De plus, 
dans la plupart des études, la relation entre la concentration d’ozone et les réactions observées 
était presque linéaire (et dans un cas elle l’a été jusqu’à moins de 10 ppb) et ces études 
n’avaient fourni aucune preuve de l'existence de seuils à basses concentrations. Enfin, 
plusieurs études ont associé l’exposition à l’ozone à la mortalité cardiovasculaire mais non à la 
mortalité respiratoire, sans doute en raison de l’efficacité statistique limitée résultant du nombre 
moins élevé de décès dans la catégorie de la mortalité respiratoire. 

Le document Ozone AQCD (USEPA, 2006) a établi un lien probant entre l’exposition de courte 
durée à l’ozone et la mortalité quotidienne. Ce document cite, entre autres, les résultats d’une 
étude menée dans de nombreuses villes américaines qui a fourni de solides preuves d’une 
relation importante entre la concentration d’ozone dans l’air ambiant et la mortalité aiguë toutes 
causes confondues (non accidentelle) (Bell et al., 2004). Ces résultats ont été corroborés par 
des méta-analyses subséquentes (Bell et al., 2005; Ito et al., 2005b; Levy et al., 2005). 
Certaines études ont relevé une hétérogénéité des estimations du risque entre les villes et les 
études, un phénomène en partie attribué aux différences entre les populations étudiées 
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(caractéristiques de la pollution, utilisation de systèmes de climatisation, profils d’activité en 
fonction du temps, facteurs socioéconomiques, etc.), ainsi qu’entre les spécifications des 
modèles utilisés. Les études sur des villes uniques font mention d’associations ozone–mortalité 
comparables, les effets de l’ozone étant dans l’ensemble demeurés robustes lorsque  les 
particules et autres polluants ainsi que les variables de confusion comme la période et les 
conditions climatiques étaient pris en compte. De plus, bien que les associations établies dans 
la plupart des études aient été fondées sur un décalage de courte durée (une journée), les 
résultats de plusieurs études indiquent que des périodes d’exposition  plus longues pouvaient 
également influer sur la mortalité, ce qui suggère que les effets sur la mortalité d’une exposition 
aiguë à l’ozone pourraient persister plusieurs jours. De nombreuses études s’appuient par 
ailleurs sur des données annuelles ce qui pourrait avoir donné lieu à une sous-estimation du 
risque, l’ozone  étant essentiellement présent durant la saison chaude. De fait, la stratification 
par saison réalisée dans certaines études a révélé que les effets les plus marqués étaient 
observés durant l’été. Certaines études ont aussi examiné des sous-catégories précises de 
mortalité : malgré l’efficacité statistique limitée de la plupart de ces études pour détecter les 
associations et malgré le manque d’information sur les causes de décès, une méta-analyse a 
indiqué un risque légèrement plus élevé de mortalité cardiovasculaire que de mortalité toutes 
causes confondues. Également, en dépit de ces limites, quelques études menées sur des sous-
populations atteintes de maladies cardiopulmonaires sous-jacentes ont semblé indiquer un 
risque accru de mortalité chez les asthmatiques sévères et les personnes âgées . Enfin, bien 
que l’USEPA n’ait relevé aucune preuve de l'existence d’une concentration seuil dans la plupart 
des études de mortalité, l'organisme note que, si un tel seuil devait exister, il se situerait sans 
doute près de la limite inférieure des concentrations ambiantes d'ozone aux États-Unis. 

15.5.1.2 Études sur la mortalité 

Parmi les évaluations récentes concernant les effets de l’ozone sur la santé, les études portant 
sur la mortalité aiguë demeurent les plus nombreuses. Les chercheurs se sont surtout 
intéressés au lien entre l’augmentation des concentrations d’ozone dans l’air ambiant et la 
mortalité cardiovasculaire, respiratoire ou non accidentelle totale. Les évaluations précédentes 
résumées à la section 15.5.1.1 ont systématiquement établi un lien entre l’ozone et la mortalité 
non accidentelle totale et, dans certains cas, entre l’ozone et la mortalité cardiovasculaire. En 
règle générale, les résultats des études plus récentes rapportent de telles associations. 

Les résultats des études épidémiologiques  présentés dans cette section et dans les sections 
subséquentes, correspondent généralement aux estimations maximales du risque (significatives 
et non significatives) mentionnées dans des études individuelles menées au Canada, aux 
États-Unis, en Europe et en Australie. Les résultats des études menées ailleurs peuvent 
s’avérer moins pertinents pour le Canada en raison de différences par exemple dans les 
niveaux d’exposition, les conditions climatiques et les modes de vie; en conséquences, les 
résultats de ces études sont généralement discutés moins en détail. Lorsque cela était possible 
et approprié, les estimations du risque (risque relatif/ratio de taux, risques relatifs et intervalles 
de confiance de 95 %) ont, afin de pouvoir établir des comparaisons entre les études, été 
converties en pourcentages d’augmentation du risque par accroissement normalisé de la 
concentration d’ozone, en présumant d’une association linéaire entre les polluants 
atmosphériques particulaires et les effets sur la santé. 

Une variété de mesures sur l’exposition quotidienne à l’ozone sont utilisées dans les études sur 
la santé, les plus fréquentes étant la concentration maximale moyenne sur une heure durant 
une période de 24 heures (max. 1 h), la concentration maximale moyenne sur 8 heures durant 
une période de 24 heures (max. 8 h) et la moyenne sur 24 heures. Afin de faciliter les 
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comparaisons entre les études, les estimations de l’augmentation en pourcentage des risques 
associés à ces différentes durées d’exposition doivent être présentées en fonction d’une 
augmentation uniforme de l’exposition. Ainsi, pour la présentation des résultats des études 
individuelles, l’augmentation en pourcentage du risque associé à la concentration maximale sur 
8 h a été estimée en fonction d’une hausse normalisée de 10 ppb. Les estimations des risques 
associés à la concentration maximale d’ozone sur 1 h et à la moyenne sur 24 h ont quant à 
elles été calculées en fonction de hausses respectives de 13,3 ppb et de 6,7 ppb, sur la base 
des ratios des hausses normalisées utilisées dans le document Ozone AQCD (USEPA, 2006) 
[40 ppb (max. 1 h), 30 ppb (max. 8 h) et 20 ppb (moyenne sur 24 h)]. Une telle approche permet 
d’obtenir des valeurs d’augmentation du risque comparables quelle que soit la mesure utilisée.  

Rainham et al. (2005) ont étudié les effets des conditions climatiques sur la mortalité associée à 
la pollution à Toronto (Ontario). Six types de masses d'air (et quelques catégories transitoires) 
ont été définis en se basant sur la température, le point de rosée, les vents est-ouest, les vents 
nord-sud, la couverture nuageuse et la pression au niveau de la mer durant une période de 
19 ans (de 1981 à 1999). À l’aide de modèles linéaires généralisés corrigés en fonction des 
tendances temporelles, de l’autocorrélation sérielle et du jour de la semaine, un lien a été établi 
entre une variation non précisée du taux d’ozone (moyenne annuelle sur 24 h de 17,3 ± 
7,3 ppb) et la mortalité cardiorespiratoire durant l’été, mais non durant l’hiver, après un 
décalage de deux jours [RR = 1,002 (IC 95 % : 1,001–1,003); moyenne sur 24 h : 25,2 ± 
10,2 ppb]. En présence de masses d'air ayant des caractéristiques similaires, de plus fortes 
associations avec l’ozone ont été observées : RR = 1,003 (IC 95 % = 1,001–1,006) pour les 
masses d’air sec modéré et RR = 1,014 (IC 95 % = 1,003–1,025) pour les masses d’air sec 
tropical. D’autres associations significatives ont été observées entre l’ozone et la mortalité non 
cardiorespiratoire (masses d’air sec modéré) et la mortalité totale (masses d’air sec tropical). 
Aucune information précise n’a été fournie pour expliquer les différences d’effets entre les 
masses d’air, si ce n’est que les auteurs ont conclu que de légers changements dans les 
conditions météorologiques avaient influencé l’association entre les polluants atmosphériques 
et la mortalité. Ils ont également observé des liens entre la mortalité et les PM2,5, le NO2, le CO 
et le SO2. Aucun modèle multi-polluants n’a été considéré. 

Bell et al. (2006) ont quant à eux examiné la relation entre l’exposition à de faibles 
concentrations d’ozone et la mortalité dans 98 villes américaines. Les données sur la mortalité 
non accidentelle toutes causes confondues ont été obtenues de l’étude NMMAPS et ont été 
analysées selon quatre techniques : analyse linéaire (méthode classique); analyse d’un sous-
ensemble se limitant aux concentrations d’ozone inférieures à une concentration seuil 
prédéterminée après décalage d’un jour; analyse fondée sur des seuils (de 0 à 60 ppb), et 
analyse par splines permettant la variation des risques relatifs (RR) selon les plages de 
concentrations d’ozone. Avec le modèle linéaire, une hausse de 6,7 ppb de la concentration 
moyenne d’ozone (décalage de 0 à 1 jour) a été associée à une augmentation de 0,21 % 
(IP 95 % : 0,11–0,31 %) de la mortalité; des estimations du risque moins élevées ont par 
ailleurs été observées en considérant des décalages plus courts [0,17 % (IP 95 % : 0,08–
0,25 %], 0,12 % (IP 95 % : 0,05–0,20 %) et 0,09 % (IP 95 % : 0,02–0,17 %) par augmentation 
de 10 ppb, en regard de décalages respectifs de 0, 1 et 2 jours]. Lorsque seules les journées où 
les concentrations d’ozone avaient été inférieures au standard pancanadien (65 ppb – 
concentration maximale quotidienne sur 8 h) ont été incluses, la hausse de la mortalité associée 
à une augmentation de 6,7 ppb (décalage de 0 à 1 jour) a été de 0,19 % (IP 95  % : 0,07–
0,30 %). Utilisant les données inférieures aux concentrations seuils prédéfinies, les estimations 
de risques calculées en fonction de seuils de plus en plus bas se sont avérées comparables 
aux estimations fondées sur l’ensemble des données et n’ont été réduites que lorsque la 
concentration moyenne d’ozone (0 à 1 jour de décalage) était ≤ 10 ppb (à peu près l’équivalent 
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à 15 à 19 ppb pour la concentration maximale moyenne sur 8 h). Le modèle fondé sur des 
valeurs seuils n’a été qu'un peu mieux ajusté aux données que le modèle linéaire.La courbe 
exposition-réponse produite à partir du modèle par splines, elle est quant à elle demeurée 
presque linéaire à des concentrations moyennes d’ozone supérieures à 10 ppb, après un 
décalage de 0 à 1 jour (seules les données graphiques sont présentées). Par conséquent, les 
données établissant un lien entre l’ozone et la mortalité se limitent àdes concentrations 
comprises entre 0 et 10 ppb environ, bien que l’on considère probable que les observations 
dans cette plage de valeurs soient trop peu nombreuses pour être de mesure de déterminer s’il 
existe ou non une concentration seuil. Les auteurs ont conclu que, s’il existe une concentration 
seuil, elle est sans doute inférieure aux normes américaines actuelles et se situe 
vraisemblablement près des concentrations de fond. 

En Australie, Simpson et al. (2005a) ont examiné l’association entre les concentrations d’ozone 
et la mortalité quotidienne dans quatre villes entre 1996 et 1999; les valeurs  maximales 
moyennes d'ozone sur 1 h variaient de 24,35 à 33,78 ppb et les villes considérées étaient 
Perth, Melbourne, Sydney et Adelaïde. Aucune estimation n’a été présentée pour des villes 
uniques. Les analyses des données regroupées ont établi un lien entre une augmentation de 
10 ppb de la concentration maximale d’ozone sur 4 h et ule risque de mortalité respiratoire 
après un décalage de 0 jour [2,32 % (IC 95 % = 0,50–4,28 %)] et de 0 à 1 jour [2,53 % 
(IC 95 % = 0,30–4,90 %)]. À titre de comparaison, une hausse de 13,3 ppb de la concentration 
maximale d’ozone sur 1 h a été associée à des augmentations de 2,69 % (IC 95 % = 0,4–
4,87 %) et de 2,95 % (IC 95 % = 0,27–5,69 %) du risque de mortalité respiratoire, en regard de 
décalages de 0 jour et de 0 à 1 jour respectivement. L’ozone n’a pas été associé à la mortalité 
totale [0,53 % (IC 95 % = -0,13–1,07 %), 0 jour de décalage], ni à la mortalité cardiovasculaire 
[0,80 % (IC 95 % = -0,13–1,74 %) 0 jour de décalage], bien que les estimations du risque pour 
ces deux enjeux de santé aient augmenté de façon non significative pour la plupart des 
décalages temporels. En revanche, le taux de NO2 et le coefficient de la lumière (bsp) ont tous 
deux été associés à la mortalité totale, respiratoire et cardiovasculaire. 

En Italie, Biggeri et al. (2005) ont quant à eux utilisé des techniques classiques de méta-analyse 
pour étudier les associations entre des polluants atmosphériques et la mortalité totale, 
cardiovasculaire et respiratoire dans huit villes du pays, de 1990 à 1999. Les analyses sur 
l’ozone n’ont porté que sur les données recueillies de mai à septembre; les concentrations 
maximales quotidiennes d’ozone sur 8 h ont varié de 54,5 à 58,8 ppb. Contrairement aux 
résultats de l’étude de Simpson et al. (2005a), la méta-analyse italienne a établi un lien entre 
une augmentation de 10 ppb de la concentration d’ozone durant la saison chaude et un 
accroissement de la mortalité totale [1,64 % (IC 95 % = 0,34–2,98 %)] et de la mortalité 
cardiovasculaire [2,86 % (IC 95 % = 0,72–5,00 %),] mais non de la mortalité respiratoire 
[-0,56 % (IC 95 % = -5,90–4,94 %)]. 

Également en Italie, Parodi et al. (2005) ont utilisé une analyse en séries chronologiques pour 
étudier l’association entre l’ozone et la mortalité quotidienne à Gênes,  entre 1993 et 1996. Les 
concentrations quotidiennes moyennes d’ozone ont été de 32,15 ± 16,55 ppb pour l’ensemble 
de la période à l’étude et de 40,95 ± 14,8 ppb durant la saison chaude. Les chercheurs ont 
examiné les concentrations moyennes sur 24 h, les concentrations moyennes sur 8 h (de 10 h à 
18 h) ainsi que les concentrations maximales sur 1 h avec décalages de 0 à 2 jours. Les 
données ont été corrigées en fonction des tendances à long terme, des caractéristiques 
saisonnières, des jours fériés, de la fin de semaine et des conditions météorologiques. Une 
augmentation de 6,7 ppb de la concentration moyenne d’ozone sur 24 h a été associée à la 
mortalité totale à 1 jour de décalage [1,07 % (IC 95 % = 0,05–2,09 %)]; des effets légèrement 
plus marqués ont été observés lorsque l’analyse a été restreinte  à la saison chaude [1,31 % 
(IC 95 % = 0,03–2,65 %)]. L’ozone a aussi été associé à la mortalité cardiovasculaire durant 
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l’ensemble de la période à l’étude et durant la saison chaude, à des décalages de 0 et 1 jour; 
l’effet le plus marqué a été associé à la concentration moyenne sur 24 h avec décalage d’une 
journée durant la saison chaude [2,68 %, IC 95 % = 0,56–4,98 %)]. Les estimations du risque 
n’ont pas été sensiblement plus élevées chez les personnes plus âgées (> 75 ans) que pour 
l’ensemble des groupes d’âge, à l’exception des estimations relatives à la mortalité totale 
associée à l’ozone, en particulier après des décalages de deux jours. Des résultats 
généralement similaires ont été obtenus pour la concentration moyenne sur 8 h et pour la 
concentration maximale sur 1 h.  

Diaz et al. (2004) ont examiné la relation entre la pollution atmosphérique ambiante et la 
mortalité quotidienne totale chez des enfants de moins de dix ans, vivant à Madrid, en Espagne, 
entre 1986 et 1997. Ces chercheurs ont utilisé des modèles de régression de Poisson pour 
étudier le lien entre l’ozone et la mortalité, en ajustant les données en fonction de variables 
météorologiques (en l'occurrence la température et l'humidité relative) et de la présence 
d’autres polluants atmosphériques (SO2, NOx, et matières particulaires totales en suspension). 
Les données de trois périodes distinctes (année entière, hiver et été) ont été analysées 
séparément.  Aucune association n’a été établie entre les concentrations d’ozone dans l’air 
ambiant et l’augmentation du risque de mortalité pour les trois périodes, (données non 
présentées), bien que des liens significatifs aient été établis avec les matières particulaires 
totales en suspension durant l’hiver et avec les matières particulaires totales en suspension et 
les oxydes d’azote (NOx) durant l’été. Il convient toutefois de préciser que les concentrations 
moyennes d’ozone sont demeurées faibles durant toute la période à l’étude [22,8 ± 14,3 µg/m3 
(11,4 ± 7,2 ppb)]. 

Forastiere et al. (2005) ont mené une étude en chassé-croisé pour examiner le lien entre la 
pollution atmosphérique et les décès par cardiopathie ischémique chez des patients qui 
n'avaient pas été hospitalisés, à Rome, en Italie, de 1998 à 2000. Aucune association 
significative n’a été observée entre les concentrations ambiantes d’ozone [moyenne sur 8 h de 
118 µg/m3 (59 ppb), d’avril à septembre] et la mortalité hors hôpital due à une cardiopathie 
ischémique, quel que soit le décalage temporel. En fait, la plupart des estimations de risque ont 
diminué de façon non significative. Des associations significatives ont toutefois été établies 
avec d’autres polluants (concentration en nombre des particules, PM10 et CO). 

Fischer et al. (2003) se sont intéressés au lien entre, d’une part, la pollution atmosphérique 
quotidienne et, d’autre part, la mortalité totale et la mortalité par pneumonie, BPCO et maladie 
cardiovasculaire aux Pays-Bas, de 1986 à 1994. Des associations significatives ont été 
rapportées dans certaines catégories précises.  Ainsi, une variation de 10 ppb de la 
concentration d’ozone avec un jour de décalage [médiane sur 8 h de 47 µg/m3 (20,35 ppb)] a 
été associée à une augmentation du risque de mortalité par BPCO dans le groupe des moins 
de 45 ans [10,66 % (IC 95 % = 3,11–18,76 %)], du risque de mortalité par pneumonie chez les 
65 à 74 ans [6,44 % (IC 95 % = 2,05–11,02 %)] et les 75 ans et plus [4,26 % (IC 95 % = 2,96–
5,56 %)] et du risque de mortalité par maladie cardiovasculaire chez les 75 ans et plus [0,94 % 
(IC 95 % = 0,58–1,30 %)]. En ce qui a trait à la mortalité totale, les risques associés à l’ozone 
(même hausse de la concentration et même décalage temporel) ont augmenté (de façon 
significative ou non significative) chez les adultes âgés de 45 à 64 ans, de 65 à 74 ans et de 
75 ans et plus (données présentées seulement sous la forme d’un graphique). 

En Corée du Sud, Hong et al. (2002) ont examiné l’association entre la pollution atmosphérique 
quotidienne et la mortalité due à un accident vasculaire cérébral hémorragique ou un accident 
ischémique cérébral à Séoul,  de 1991 à 1997. La concentration moyenne d’ozone sur huit 
heures durant le jour a été de 22,0 ± 12,4 ppb. Les données ont été analysées à l’aide d’un 
modèle additif généralisé avec fonctions de lissage LOESS (les critères de convergence utilisés 
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ne sont pas mentionnés). L’exposition à l’ozone n’a pas été reliée de façon significative à une 
augmentation du risque de mortalité par accident vasculaire cérébral hémorragique;un risque 
accru de mortalité par accident cérébral ischémique a toutefois été associé aux concentrations 
d’ozone après 3 jours de décalage [3,42 % (IC 95 % = 1,15–5,66 %) par augmentation de 
10 ppb de la concentration moyenne d’ozone sur 8 h]. Dans l’ensemble, les estimations des 
effets de l’ozone sont demeurées significatives après l’ajout d’autres polluants (matières 
particulaires totales en suspension, SO2, NO2 et CO) dans un modèle à deux polluants, et un 
effet de seuil possible a été observé à 25 ppb dans le cas de la mortalité par accident 
ischémique cérébral. D’autres polluants (SO2, NO2 et CO) ont aussi été liés à une augmentation 
du risque de mortalité par accident ischémique cérébral.  

Enfin, Wong et al. (2002) ont réalisé une analyse en séries chronologiques pour étudier les 
effets de la pollution atmosphérique sur la mortalité cardiovasculaire et respiratoire à 
Hong Kong (1995–1998). La concentration moyenne d’ozone sur 8 h a été de 33,93 ± 
23,15 µg/m3 (17,0 ± 11,6 ppb) et des décalages de 0 à 5 jours ont été considérés. 
L’augmentation de 10 ppb de la concentration moyenne d’ozone sur 8 h a été associée à un 
accroissement du risque de décès par maladies respiratoires après deux jours de décalage 
[1,97 % (IC 95 % = 0,79–3,16 %)], du risque de décès par BPCO après un décalage cumulatif 
de 0 à 4 jours (6,78 % (IC 95 % = 3,36–10,45 %)]  du risque de décès par cardiopathie 
ischémique après trois jours de décalage (1,77 % (IC 95 % = 0–3,56 %)] ainsi qu’à une hausse 
marginalement non significative du risque de décès dus à la pneumonie et à la grippe. Les 
estimations des effets de l’ozone sont par ailleurs demeurées stables dans les modèles multi-
polluants.  

15.5.1.3 Résumé et facteurs à prendre en compte : Mortalité aiguë 

Dans les études épidémiologiques sur l’exposition aiguë à l’ozone examinées dans la présente 
évaluation et dans les évaluations précédentes, les estimations du risque de mortalité non 
accidentelle totale ont  dans l’ensemble été positives. La plupart de ces estimations se sont 
révélées statistiquement significatives, après correction de possibles facteurs de confusion tels 
que la période et les conditions météorologiques [section 15.5.1; figure 15.5; figures 7-14 et 7-
15 dans le document Ozone AQCD (USEPA, 2006)]. De nombreuses études réalisées presque 
partout dans le monde, notamment en Amérique du Nord et du Sud, en Europe, en Australie et 
en Asie, font état d’une augmentation de la mortalité associée à l’ozone, ce qui témoigne de la 
cohérence des résultats malgré des conditions climatiques, des mélanges de polluants et des 
conditions socioéconomiques très différents. De plus, les liens établis dans ces études entre la 
mortalité et l’ozone sont fréquemment demeurés robustes après correction pour la présence de 
particules et autres co-polluants et les effets de l’ozone ont souvent été limités à la saison 
chaude, ce qui indique que cette mortalité est spécifique de l’ozone. Il faut savoir que parmi les 
polluants atmosphériques les plus répandus, l’ozone est le seul qui soit essentiellement un 
polluant estival.   La mortalité associée à l'exposition à l’ozone a été observée dans de 
nombreuses études menées dans des villes uniques selon des protocoles variés, dans des 
méta-analyses et, de plus en plus, dans des études multi-villes. Ces dernières études 
demeurent particulièrement importantes, du fait qu'elles ne présentent pas de biais de 
publication. Les études multi-villes offrent également l’efficacité statistique et la diversité urbaine 
requises pour produire des estimations plus précises du risque et fournir des renseignements 
sur des questions telles que l’hétérogénéité des estimations du risque et la forme de la relation 
exposition–réponse. Parmi les études multi-villes, l’étude NMMAPS sur la mortalité et la 
morbidité liées à l’ozone s'avère  particulièrement pertinente, en raison de la taille de la base de 
données (près de 100 villes des États-Unis ont fait l’objet d’un suivi sur de nombreuses 
années), de son objectif précis visant à évaluer des hypothèses relatives à l’ozone et de 
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l’examen de plusieurs questions importantes. Tel  qu’indiqué dans le document Ozone AQCD 
(USEPA, 2006), les analyses réalisées par Bell et al. (2004) ont révélé une importante 
hétérogénéité dans les estimations des effets de l’ozone dans les différentes communautés 
étudiées;  les auteurs ont attribué ces résultats en partie à des différences dans les mélanges 
de polluants, à l’utilisation de systèmes de climatisation, aux profils d’activité en fonction du 
temps et aux facteurs socioéconomiques. L’hétérogénéité des estimations du risque ressort 
également d’un éventail plus large d’études et est probablement liée à ces mêmes facteurs, 
ainsi qu’à d’autres éléments tels que les différences dans les spécifications des modèles 
utilisés. Dans cette étude, l’estimation maximale du risque a été obtenue après un décalage de 
0 jour, le risque diminuant les jours subséquents; ces données viennent confirmer les effets de 
courte durée de l’ozone sur la mortalité un aspect qui ressort de la plupart des ouvrages 
publiés. Cependant, l’estimation du risque lié aux effets cumulatifs de l’exposition d’une journée 
et des six jours précédents a été plus de deux fois supérieure à l’estimation du risque d’une 
seule journée.  Ceci laisse croire que les effets de l’ozone pourraient persister sur de plus 
longues périodes et que l’utilisation de périodes de décalage d’une journée pourrait sous-
estimer le risque, un résultat qui concorde avec les résultats d’autres recherches. Dans une 
étude recensée dans la présente évaluation, Bell et al. (2006) ont examiné la forme de la 
courbe exposition-réponse relative à la mortalité associée à l’ozone. Les résultats de leurs 
analyses fondées sur plusieurs méthodes indiquent une relation presque linéaire entre la 
mortalité et l’ozone dans l’air ambiant à des concentrations moyennes sur 24 h supérieures à 
10 ppb. Ces auteurs ont conclu que, s’il existe une concentration seuil pour la mortalité liée à 
l’ozone, celle-ci se situe sans doute près des concentrations de fond, ce qui vient étayer 
l’absence fréquente de preuves de concentration seuil dans les études antérieures. 

En plus de la mortalité toutes causes confondues, un nombre plus limité d’études ont analysé la 
mortalité associée à l’ozone en regard de causes sous-jacentes générales(p. ex., 
cardiovasculaires) ou de causes précises de décès. Dans l’ensemble, les études qui figurent 
dans la présente évaluation et dans les évaluations précédentes indiquent des estimations du 
risque positives et souvent statistiquement significatives en ce qui a trait à la mortalité 
respiratoire (figure 15.6) et la mortalité cardiovasculaire [figure  5.7; également figure 7-25 dans 
le document Ozone AQCD (USEPA, 2006)]. L’augmentation du risque de mortalité respiratoire 
qui est illustrée à la figure 15.6 n’est toutefois pas totalement uniforme et l’USEPA note que, 
bien que les estimations du risque de décès dues à des causes respiratoires aient été 
supérieures aux risques de mortalité cardiovasculaire ou de mortalité toutes causes confondues 
dans plusieurs études, dans d’autres études ces risques ont été moins élevés, voire négatifs, 
alors que les résultats ont été positifs pour la mortalité totale ou la mortalité cardiovasculaire.  

Ces apparentes incohérences dans les résultats pourraient être attribuables à des différences 
dans les spécifications des modèles utilisés, à l’efficacité statistique moindre associée au 
nombre généralement plus faible de décès dus à des causes respiratoires qu’à des causes 
cardiovasculaires ou à la difficulté d'identifier avec certitude la cause du décès lorsque des 
facteurs à la fois respiratoires et cardiovasculaires y ont contribué (ce dernier facteur pouvant 
influencer davantage la mortalité respiratoire – qui est moins fréquente). Les estimations du 
risque de mortalité cardiovasculaire présentées dans les études examinées dans la présente 
évaluation et dans le document Ozone AQCD (USEPA, 2006) s'avèrent plus cohérentes;  la 
presque totalité sont positives et bon nombre de ces études sont statistiquement significatives, 
même s’il existe une certaine hétérogénéité entre les diverses études.  

De façon générale, les estimations du risque de décès cardiovasculaires sont comparables 
mais légèrement supérieures à la mortalité non accidentelle toutes causes confondues, ce qui 
n’est pas étonnant puisque les décès cardiovasculaires représentent la plus forte proportion de 
l’ensemble des décès. Les rares études disponibles n’établissent pas un lien évident entre la 
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mortalité associée à l’ozone et des causes plus précises, et des questions demeurent quant au 
rôle des co-polluants dans les associations observées. Par ailleurs, les données indiquant que 
la mortalité associée à l’ozone est plus élevée dans des sous-populations potentiellement 
sensibles sont limitées, bien que les quelques études semblent conclure en ce sens  pour les 
personnes atteintes d’asthme grave ou de BPCO ainsi que pour les personnes âgées.  

15.5.2 Hospitalisations 

Les hospitalisations sont l’un des principaux indicateurs de santé utilisés pour évaluer les effets 
de facteurs environnementaux comme la pollution atmosphérique sur la santé humaine, car les 
données sur les admissions à l’hôpital sont recueillies et gérées dans des bases de données 
normalisées. Cependant, comme ces bases de données sont souvent constituées à des fins 
autres que la surveillance de la santé publique, elles peuvent comporter certaines lacunes qui 
en limitent l’utilisation dans le cadre d’études épidémiologiques. En général, les personnes qui 
doivent être hospitalisées représentent un sous-ensemble petit, mais gravement atteint, de 
toutes les personnes susceptibles d’être affectées par la pollution atmosphérique. 
Cependant,outre la gravité de la morbidité en cause,  le nombre d’hospitalisations est influencé 
par un certain nombre d’autres facteurs, notamment la disponibilité des lits et les critères 
d’admission (lesquels varient selon les médecins et les systèmes de soins de santé). On peut 
donc s’attendre à ce que les estimations du risque d’hospitalisation présentent une plus grande 
hétérogénéité et une plus grande variance que les estimations relatives à d’autres indicateurs 
tels que la mortalité.  
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Figure 15.5 Estimations du risque de mortalité totale par augmentation de 10 ppb de la 
concentration d’ozone sur 8 h ou de 6,7 ppb de la concentration d’ozone sur 24 h, avec 
modèles à un seul polluant 
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Figure 15.6 Estimations du risque de mortalité respiratoire par augmentation de 10 ppb 
de la concentration d’ozone sur 8 h ou de 13,3 ppb de la concentration d’ozone sur 1 h, 
avec modèles à un seul polluant 
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Figure 15.7 Estimations du risque de mortalité cardiovasculaire par augmentation de 
10 ppb de la concentration d’ozone sur 8 h ou de 6,7 ppb de la concentration d’ozone sur 
24 h, avec modèles à un seul polluant 
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15.5.2.1 Résumé des évaluations précédentes 

Le RES de 1999 sur l’ozone a établi une association forte, cohérente et indépendante de la 
présence d’autres polluants entre la concentration d’ozone et les hospitalisations pour cause de 
problèmes respiratoires. Un certain nombre de méta-analyses et d’études multi-villes font état 
d’une hausse de 1 % des hospitalisations pour troubles respiratoires pour chaque augmentation 
de 10 ppb de la concentration maximale quotidienne d’ozone sur 1 h. Cette association a été 
observée dans des études menées dans des endroits qui différaient quant aux mélanges de 
polluants présents, aux caractéristiques des composants et des populations et aux méthodes 
d’analyse statistique utilisées. Les hospitalisations pour troubles respiratoires ont augmenté en 
fonction de la concentration d’ozone, mais aucun seuil évident n’a été observé à des 
concentrations quotidiennes maximales sur 1 h aussi basses que 20 ppb. Au moment de la 
présente évaluation, les études examinant le lien entre l’ozone et les hospitalisations pour des 
problèmes cardiovasculaires ne faisaient que débuter.  

En 2006, le document Ozone AQCD (USEPA) a établi un lien entre l’ozone et le nombre 
d’hospitalisations pour l’ensemble des causes respiratoires, pour l’asthme et pour la BPCO, en 
s’appuyant sur des études menées dans des villes uniques et dans plusieurs villes; les effets 
rapportés étaient par ailleurs plus marqués durant la saison chaude que durant la saison froide. 
De façon générale, les plus grandes estimations du risque ont été associées à de courtes 
périodes de décalage (0 ou 1 jour), bien que certaines études aient indiqué une augmentation 
du risque après plusieurs jours. Dans la plupart des cas où d’autres polluants ont aussi été pris 
en compte, les liens avec l’ozone se sont maintenus après ajustement des données en fonction 
de la présence de co-polluants, en particulier les particules. Enfin, certaines données laissaient 
croire que les asthmatiques et les adultes plus âgés seraient plus à risque que d’autres 
membres de la population. Le nombre d’hospitalisation pour troubles cardiovasculaires a 
augmenté dans certaines études, principalement celles où les concentrations d’ozone étaient 
relativement élevées et qui avaient été réalisées durant la saison chaude. Les données 
disponibles sur les hospitalisations pour troubles cardiovasculaires ont toutefois été jugées non 
concluantes.  

15.5.2.2 Admissions pour troubles respiratoires 

Les données de 1986 à 1999 ont été utilisées dans une étude chassé-croisé pour examiner les 
liens entre la pollution atmosphérique et les hospitalisations pour BPCO et pneumonie chez des 
adultes de plus de 65 ans dans 36 villes américaines (Medina-Ramon et al., 2006). La 
concentration moyenne d’ozone sur 8 h durant la saison chaude a varié de 15,0 ppb à Honolulu 
(Hawaii) à 63,0 ppb à Los Angeles (Californie). Une augmentation de 10 ppb de la 
concentration quotidienne moyenne d’ozone sur 8 h a été associée à des hausses significatives 
du risque d’hospitalisation pour BPCO après un décalage d’une journée;  ces hausses se sont 
établies à 0,66 % (IC 95 % = 0,38–0,94 %) et à 0,96 % (IC 95 % = 0,60–1,32 %) 
respectivement en fonction des données recueillies toute l’année et de celles recueillies durant 
la saison chaude seulement. En ce qui concerne le risque d’hospitalisation pour pneumonie 
après décalage d’une journée, l’augmentation de 10 ppb de la concentration d’ozone a été 
associée à des hausses respectives de 0,42 % (IC 95 % = 0,22–0,60 %) et de 0,84 % 
(IC 95 % = 0,58–1,10 %). Les deux catégories d’hospitalisations ont été plus étroitement liées 
aux PM10, mais la correction des données en fonction de ce paramètre n’a pas sensiblement 
modifié les résultats (données non fournies). L’association entre l’ozone et chacun de ces deux 
problèmes de santé (BPCO et pneumonie) s'est avérée moins marquée dans les villes où un 
pourcentage plus élevé de ménages possédaient un système de climatisation, tandis que le lien 
avec la BPCO a été réduit dans les villes où la température estivale fluctuait davantage. 
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Simpson et al. (2005b) ont évalué le lien entre les concentrations quotidiennes d’ozone et 
d’autres polluants et le nombre quotidien d’hospitalisations pour troubles respiratoires dans 
quatre villes australiennes, de 1996 à 1999. La concentration maximale moyenne d’ozone sur 
1 h a varié de 24,4 à 33,8 ppb. Après un décalage de trois jours, le nombre total 
d’hospitalisations pour troubles respiratoires a augmenté de façon respectivement significative 
et non significative à Melbourne et Brisbane, mais non à Perth ou à Sydney (données sous la 
forme de graphiques seulement). L’analyse des données regroupées a révélé des associations 
significatives entre les hospitalisations combinées pour asthme et BPCO chez les adultes de 
65 ans et plus, après des décalages de 0 et trois jours en regard d’une augmentation de 10 ppb 
de la concentration maximale d’ozone sur 4 h [respectivement 1,31 % (IC 95 % = 0,10–2,63 %) 
et 1,41 % (IC 95 % = 0,10–2,63 %)], ainsi qu'après un décalage de trois jours en regard d’une 
hausse de 13,3 ppb de la concentration maximale d’ozone sur 1 h [1,61 % (IC 95 % = 0,13–
2,95 %)]. Les valeurs de NO2 et de bsp ont été associées à des hospitalisations reliées à un 
plus large éventail de causes et, dans l’ensemble, ces associations étaient plus fortes. Dans les 
modèles à polluants multiples incluant le NO2 ou le bsp, l’ozone n’a toutefois pas été associé à 
des hospitalisations pour troubles respiratoires chez les adultes de 65 ans et plus.  

Une méta-analyse des données de quatre villes italiennes (1990 à 1999) n’a établi aucun lien 
entre la concentration d’ozone durant la saison chaude et les hospitalisations pour troubles 
respiratoires (Biggeri et al., 2005), mais elle a rapporté des liens significatifs avec d’autres 
polluants (NO2, CO, PM10). Selon ces auteurs, l’hétérogénéité entre villes (plus grande dans les 
modèles sur les hospitalisations que dans les modèles sur la mortalité), pourrait être attribuable 
aux différences dans la qualité des rapports et dans les critères de classement des admissions 
ainsi qu’à un accès réduit aux lits dans les hôpitaux durant l’été , un nombre réduit de lits 
disponibles étant associé à un plus faible taux d’hospitalisation et donc à des échantillons plus 
petits. 

Hinwood et al. (2006) ont utilisé un plan en chassé-croisé stratifié dans le temps pour examiner 
la relation entre la pollution atmosphérique et les hospitalisations pour troubles respiratoires à 
Perth, en Australie, pour la période allant de 1992 à 1998. La concentration moyenne d’ozone 
sur 1 h a été de 31,6 ± 10,2 ppb. Aucune association n’a été observée avec les hospitalisations 
pour troubles respiratoires, asthme, pneumonie ou troubles gastro-intestinaux, à quelque 
décalage temporel ou concentration d’ozone que ce soit (les estimations des effets étant 
souvent négatives ou près de l’unité). De façon générale, aucune association n’a  non plus été 
établie avec les hospitalisations pour BPCO, si ce n’est une réduction du risque associée à la 
concentration moyenne d’ozone sur 1 h à un jour de décalage [-4,97 % (IC 95 % = -9,52 à -
0,27 %) par variation de 13,3 ppb d’ozone]. Un faible nombre d’associations significatives ont 
été observées pour le CO, le NO2 et les particules. Aucun modèle multi-polluants n’a été 
examiné. Selon les auteurs, l’absence générale d’associations significatives pourrait résulter de 
la faible efficacité statistique attribuable au petit nombre de cas dans certaines catégories de 
maladies.  

Farhat et al. (2005) ont évalué la relation entre la pollution atmosphérique et les hospitalisations 
pour bronchopneumonie et asthme ou bronchiolite chez des enfants de moins de 13 ans de 
São Paulo, au Brésil, de 1996 à 1997;la concentration moyenne d’ozone pour une heure était 
de 72,1 ± 40,1 µg/m3 (36,05 ± 20,05 ppb). Les données ont été analysées par GAM avec 
fonctions de lissage LOESS, mais les auteurs n’ont pas précisé la nature des critères de 
convergence utilisés (valeurs par défaut ou critères rigoureux). Une augmentation de 10 ppb de 
la concentration d’ozone a été associée à une hausse du nombre d’hospitalisations combinées 
pour pneumonie et bronchopneumonie selon une moyenne mobile sur sept jours [hausse 
d’environ 8,11 % (IC 95 % = ~1,2 %–16,63 %)]; cet accroissement a aussi été faiblement 
associé à une hausse des hospitalisations pour asthme et bronchiolite combinés, en regard 
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d’une moyenne mobile sur trois jours [~8,11 % (IC 95 % = ~ -0,4–18,26 %)] (données 
présentées uniquement dans des figures). De même, une association significative a été 
observée entre la hausse du nombre d’hospitalisations dans ces deux catégories et les taux de 
PM10, de NO2, de SO2 et de CO. Dans le modèle à deux polluants utilisant le CO, une 
association significative a été observée entre l’ozone et l’augmentation du risque 
d’hospitalisations pour pneumonie ou bronchopneumonie [7,87 % (IC 95 % = 0,16–19,4 %)]. 
Cependant, dans les modèles à deux polluants utilisant d’autres polluants, les estimations du 
risque associé à l’ozone ainsi que du risque d’hospitalisations pour asthme ou bronchiolite sont 
demeurées positives mais n’étaient plus statistiquement significatives. 

15.5.2.3 Hospitalisations pour troubles cardiovasculaires 

Von Klot et al. (2005) ont étudié une cohorte formée de 22 006 adultes de plus de 35 ans vivant 
dans cinq villes européennes et ayant survécu à un premier infarctus du myocarde. Ces auteurs 
ont suivi les réadmissions de ces patients à l’hôpital pour troubles cardiaques entre 1992 et 
2000 et examiné la relation entre ces admissions et la pollution atmosphérique [concentration 
maximale quotidienne d’ozone sur 8 h variant de 63,9 à 114,9 µg/m3 (31,95 à 57,45 ppb)]. Une 
augmentation de 10 ppb de la concentration quotidienne maximale d’ozone sur 8 h a été 
associée à une hausse des admissions pour angine de poitrine [5,83 % (IC 95 % = 1,58–
10,25 %)] et pour l’ensemble des événements cardiaques [3,44 % (IC 95 % = 0,13–6,76 %)], 
mais non pour infarctus du myocarde [0 % (IC 95 % = -6,01–6,36 %). Selon les auteurs, 
l’analyse des données au moyen de modèles à deux polluants (PM10, nombre de particules, 
NO2 ou CO) n’a pas modifié les résultats pour l’ozone (données non présentées). Toutes les 
analyses sur l’ozone ont porté uniquement sur la période d’avril à septembre. Des associations 
significatives ont aussi été établies avec d’autres polluants (PM10, nombre de particules, NO2 et 
CO).  

Ballester et al. (2006) ont quant à eux étudié le lien entre l’exposition à l’ozone et les 
hospitalisations pour maladies cardiovasculaires et cardiopathies dans 14 villes espagnoles 
entre mai et octobre, de 1995 à 1999. Les concentrations moyennes sur 8 h ont varié de 45,9 à 
88,5 µg/m3 (23,0 à 44,3 ppb). Dans les analyses groupées, une augmentation de 10 ppb de la 
concentration d’ozone a été associée à une hausse des hospitalisations pour troubles 
cardiovasculaires [1,38 % (IC 95 % = 0,68–2,06 %)] et cardiopathies [1,32 % (IC 95 % = 0,20–
2,42 %)] selon une moyenne mobile de deux à trois jours dans des modèles à un seul polluant. 
Ces effets ont persisté dans les analyses avec modèles à deux polluants (CO, NO2, particules 
ou SO2); des associations avec d’autres polluants (PM, SO2, NO2 et CO) ont aussi été 
observées à des décalages plus courts (0 à 1 jour).  

En Australie, Simpson et al. (2005b) ont examiné la relation entre l’ozone et le nombre quotidien 
d’hospitalisations pour troubles cardiovasculaires dans quatre grandes villes , de 1996 à 1999 
(les détails de cette étude sont présentés à la section 15.5.2.2, Admissions pour troubles 
respiratoires). Les analyses portant sur une seule ville n’ont révélé aucune association 
significative entre l’ozone et le nombre quotidien total d’hospitalisations pour troubles 
cardiaques et la plupart des estimations ont été réduites. L’analyse des données regroupées n’a 
pas non plus révélé d'association pour l'augmentation de 10 ppb de la concentration maximale 
d’ozone sur 1 h ou 4 h et les hospitalisations pour troubles cardiovasculaires, à l'exception du 
risque accru associé à la concentration maximale d’ozone sur 4 h chez les personnes de 15 à 
64 ans après trois jours de décalage [0,90 % (IC 95 % = 0,10–1,71 %)] et de la diminution du 
risque pour tous les âges à la concentration moyenne d’ozone après 0 à 1 jour [-0,60 % 
(IC 95 % = -1,19 à -0,10 %)].  
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Dans une méta-analyse des données de quatre villes italiennes (détails présentés à la 
section 15.5.2.2), d’autres polluants (SO2, NO2, CO, PM10) que l’ozone (mesuré durant la saison 
chaude seulement) ont été associés aux hospitalisations pour troubles cardiovasculaires. De 
fait, l’ozone a été associé à une baisse non significative du risque d’hospitalisation pour troubles 
cardiaques (Biggeri et al., 2005). 

Dans une autre étude menée  à Perth, en Australie, Hinwood et al. (2006) ont utilisé un plan en 
chassé-croisé stratifié dans le temps pour examiner le lien entre la pollution atmosphérique et 
les hospitalisations pour troubles cardiovasculaires de 1992 à 1998 (détails décrits à la 
section 15.5.2.2). Ces auteurs n’ont observé aucune association significative entre l’ozone et 
les hospitalisations pour troubles cardiovasculaires à quelque période de décalage ou 
concentration que ce soit  (les rapports de cotes se situaient tous près de l’unité). En revanche, 
des associations significatives ont été établies entre l’exposition au CO et au NO2 et les 
hospitalisations pour troubles cardiovasculaires. Aucun modèle à plusieurs polluants n’a été 
considéré dans l'analyse.  

15.5.2.4 Résumé et facteurs à prendre en compte : Hospitalisations 

Le RES de 1999 sur l’ozone et le document Ozone AQCD (USEPA, 2006) passent en revue 
des études qui ont porté sur des endroits, des populations, des mélanges de polluants et des 
plans d’étude très différents; ces études ont conclu à l’existence d’un lien entre la concentration 
d’ozone et les hospitalisations pour troubles respiratoires. Bien que les hausses aient surtout 
été liées aux hospitalisations pour l’ensemble des troubles respiratoires, des liens ont aussi été 
établis avec des catégories plus précises, notamment les admissions pour BPCO, asthme et 
pneumonie. Les risques les plus élevés ont généralement été rapportés le jour même de 
l’exposition à l’ozone ou après un jour de décalage et durant la saison chaude; ils se sont 
souvent maintenus même après correction des données en fonction d’autres polluants, le plus 
souvent des particules. Les associations sont demeurées linéaires jusqu’à des concentrations 
relativement faibles et aucun seuil évident n’a été noté. Ces études ont également identifié les 
adultes plus âgés et les asthmatiques comme étant des populations potentiellement sensibles. 
Les résultats d’études plus récentes examinées dans la présente évaluation – bien que très 
limitées quant à leur nombre et parfois aussi leur plan d’étude – corroborent dans une certaine 
mesure ces conclusions antérieures. L’étude la plus rigoureuse parmi celles-ci a établi un lien 
entre l’exposition à l’ozone et les hospitalisations pour BPCO, pneumonie ou asthme chez les 
adultes plus âgés (figure 15.8). Les risques les plus élevés ont le plus souvent été observés 
après les périodes de décalage les plus courtes.  Ces risques ont été plus prononcés dans les 
analyses considérant la saison chaude que dans celles portant sur toute l’année; ils sont 
demeurés souvent plus élevés (quoique pas toujours de façon significative) après correction 
des données en fonction de la présence de co-polluants. Enfin, bien que les autres études aient 
fait mention de résultats faibles, voire nuls, ces recherches ont fréquemment été limitées par la 
petite taille de l’échantillon (nombre de cas ou taux d’admission). 

Le document Ozone AQCD (USEPA, 2006) conclut que certaines études ont établi une 
association positive entre la concentration d’ozone et les hospitalisations pour troubles 
cardiovasculaires, principalement celles menées durant la saison chaude. Même si les études 
récentes n’ont pas toutes établi un lien entre l’ozone et les hospitalisations pour troubles 
cardiovasculaires, les résultats de deux études laissent croire à une association avec l’ozone 
durant la saison chaude, association qui est demeurée stable après analyse dans un modèles à 
polluants multiples (figure 15.9). Les deux études ont également établi des liens avec des 
catégories générales  (p. ex., ensemble des événements cardiaques ou troubles 
cardiovasculaires) et des catégories précises d'hospitalisation (p. ex., angine de poitrine ou 
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cardiopathies). Là encore, d’autres travaux ont fait état de résultats faibles ou nuls, mais 
certains  étaient limités par la petite taille de l’échantillon (nombre de cas ou taux d’admission). 

En conclusion, les études antérieures sont celles qui fournissent les données les plus 
concluantes quant au lien entre l’ozone et les hospitalisations pour troubles respiratoires.  Bien 
que peu nombreuses les études récentes,fournissent certaines preuves d’un lien avec les 
hospitalisations pour des troubles précis chez les adultes plus âgés. De façon générale, 
l’association entre l’ozone et les hospitalisations pour troubles cardiovasculaires s'avère moins 
concluante. Cependant, dans les études récentes ayant établi des liens entre l’ozone et les 
hospitalisations pour des sous-catégories précises de maladies cardiovasculaires, les effets ont 
été significatifs tant dans les modèles à un seul polluant que dans ceux à polluants multiples.  
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Figure 15.8 Estimations du risque d’hospitalisation pour troubles respiratoires par 
augmentation de 10 ppb de la concentration d’ozone sur 8 h ou de 13,3 ppb de la 
concentration d’ozone sur 1 h, avec modèles à un seul polluant  
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Figure 15.9 Estimations du risque d’hospitalisation pour troubles cardiovasculaires par 
augmentation de 10 ppb de la concentration d’ozone sur 8 h, avec modèles à un seul 
polluant 
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15.5.3 Visites à la salle d’urgence et autres résultats sur la santé 

Grâce aux dossiers de données administratives, les visites à la salle d’urgence fournissent un 
indicateur mesurable et relativement objectif des effets de l’ozone dans l’air ambiant sur la 
santé publique. Les problèmes de santé qui nécessitent une visite à la salle d’urgence sont 
étroitement apparentés à ceux qui requièrent des hospitalisations imprévues, bien qu’ils soient 
en général moins graves. Les consultations médicales (consultation au cabinet d’un médecin, 
consultations d’un omnipraticien ou autre médecin) sont moins étudiées, mais elles demeurent 
néanmoins très pertinentes dans l’évaluation des effets de la pollution atmosphérique sur la 
santé publique. 

 

15.5.3.1 Résumé des évaluations précédentes 

Au moment de la publication du RES de 1999 sur l’ozone, les données sur les visites à la salle 
d’urgence indiquaient généralement une association positive entre l’ozone dans l’air ambiant et 
l’augmentation des visites pour troubles respiratoires (principalement l’asthme), ceci après 
correction des données en fonction des variables cycliques, des conditions météorologiques 
(notamment la température) et de la présence de co-polluants. Une augmentation de 10 ppb de 
la concentration d’ozone (max. 1 h) a été associée à une hausse d’environ 6 à 8,6 % des visites 
à la salle d’urgence pour asthme, habituellement après un décalage d’un ou deux jours. Ces 
associations positives entre l’ozone et les visites à la salle d’urgence pour troubles respiratoires 
(habituellement l’asthme) ont été observées dans quatre villes ou régions métropolitaines 
différentes de trois pays, dont le Canada. Les concentrations estivales moyennes d’ozone 
(mesures sur 1 à 5 h) ont varié de 30 à 90 ppb. Aucune étude ayant examiné d’autres effets sur 
la santé n’a été rapportée. 

Le document Ozone AQCD (USEPA, 2006) mentionne un certain nombre d’études dans 
lesquelles l’ozone a généralement été relié à des visites à la salle d’urgence pour asthme 
durant la saison chaude, ces associations ayant tendance à être positives et plus élevées que 
les résultats fondés sur les analyses durant la saison froide ou sur toute l’année. Les risques en 
excès ont surtout été associés à de courtes périodes de décalage (0 à 2 jours) et, parmi les 
études ayant indiqué un lien positif entre l’ozone dans l’air ambiant et les visites à la salle 
d’urgence pour troubles respiratoires, les effets de l’ozone se sont dans l’ensemble maintenus 
après prise en compte des PM10, du NO2, du SO2 et de la fumée noire. Certaines incohérences 
ont toutefois été signalées dans les études ayant examiné le lien entre les visites à la salle 
d’urgence et l’ozone, incohérences qui ont en partie été attribuées aux différences dans les 
spécifications des modèles et dans les méthodes d’analyse. Les données de deux études ont 
également semblé associer l’ozone à l'absentéisme en milieu scolaire qui n’était pas attribuable 
à d’autres polluants (PM10 et CO ou NO2). Il a toutefois été conclu que ces données devaient 
être reproduites avant de pouvoir tirer des conclusions plus définitives. 

15.5.3.2 Visites à la salle d’urgence pour troubles respiratoires  

En France, Boutin-Forzano et al. (2004) ont examiné la relation entre la pollution atmosphérique 
[concentration moyenne d’ozone sur 8 h de 50,1 µg/m3 (25,05 ppb)] et les visites à la salle 
d’urgence pour asthme sur une période d’un an, chez les marseillais âgés de 3 à 49 ans. Ces 
chercheurs ont utilisé un protocole en chassé-croisé et une analyse de régression logistique, en 
tenant compte des effets des variables météorologiques. Seuls des modèles à un seul polluant 
ont été considérés. Une hausse de 10 ppb de la concentration d’ozone a été associée à une 
augmentation significative des visites à la salle d’urgence pour asthme à zéro  [1,22 % 
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(IC 95 % = 0,12–3,12 %)], deux  [2,03 % (IC 95 % = 0,51–3,56 %)] et trois jours [1,89 % 
(IC 95 % = 0,33–3,46 %)] de décalage. Aucune association n’a été établie avec le NO2 et le 
SO2.  

En Espagne, Tobias et al. (2003) ont analysé la sensibilité des différents types de modèles 
utilisés pour évaluer le lien entre les visites à la salle d’urgence pour asthme et les 
concentrations d’ozone et de NO2 (concentrations non précisées). Ces deux polluants ont été 
modélisés simultanément et l’étude a été réalisée à partir des données recueillies à Madrid de 
1995 à 1998. Des modèles linéaires, de régression de Poisson, de régression de Poisson 
surdispersés, autorégressifs de Poisson et des GAM ont été testés, en tenant compte des effets 
des tendances temporelles à long terme, de la saisonnalité, de la température, de l’humidité, du 
jour de la semaine, des congés fériés et des infections respiratoires aiguës. Bien que des 
périodes de décalage de zéro à quatre jours aient été considérées, seuls les résultats 
correspondant à un décalage d’un jour ont été présentés pour l’ozone. L’autocorrélation 
résiduelle a eu des effets sur les modèles linéaires, alors que des corrections insuffisantes pour 
tenir compte de l’autocorrélation et de la surdispersion ont influencé les modèles classiques de 
régression de Poisson. Des résultats positifs comparables indiquant un lien entre l’ozone (un 
jour de décalage) et les visites à la salle d’urgence pour asthme ont été obtenus avec le modèle 
de Poisson surdispersé et le modèle autorégressif de Poisson (coefficient de régression bêta 
ajusté = 4,4168; E.T. = 1,1398; et bêta = 4,3366, E.-T. = 1,3548). De même, les GAM utilisant 
les coefficients de convergence par défaut ont produit des résultats comparables à ceux des 
deux derniers modèles, sauf que les erreurs-types ont été plus faibles (bêta = 1,5942; 
E.-T = 0,0957). Des estimations légèrement supérieures ont été obtenues en utilisant avec les 
GAM des critères de convergence plus rigoureux que les valeurs par défaut. Les auteurs en ont 
conclu que les GAM offraient le meilleur ajustement aux données en ce qui a trait à 
l’autocorrélation et à la réduction de la surdispersion. Les résultats pour le NO2 ont suivi des 
tendances similaires. 

Entre 1996 et 1997, Farhat et al. (2005) ont étudié la relation entre la pollution atmosphérique et 
les visites à la salle d’urgence et les hospitalisations pour l’ensemble des troubles des voies 
respiratoires inférieures, chez des enfants de moins de 13 ans de São Paulo au Brésil. Selon 
les codes de la Classification internationale des maladies (CIM) décrits dans ce document, ces 
troubles incluaient l’asthme, la bronchiolite et la pneumonie. Les auteurs ont utilisé des GAM 
avec fonctions de lissage LOESS, sans toutefois préciser les types de critères de convergence 
employés. Les concentrations horaires moyennes d’ozone ont été de 72,1 ± 40,1 μg/m3 (36,05 ± 
20,05 ppb) et la hausse de l’intervalle interquartile (IIQ) des concentrations d’ozone [49,3 μg/m3 

(24,65 ppb)] a été associée à une augmentation des visites à la salle d’urgence pour des 
problèmes des voies respiratoires inférieures dans les modèles à un seul polluant selon une 
moyenne mobile sur quatre jours [~5,68 % (IC 95 % = ~3,25–8,11 %)]. Dans les modèles avec 
co-polluants, l’augmentation du risque de visites à la salle d’urgence pour troubles des voies 
respiratoires inférieures s'est avéré comparable lorsque l’ozone était associé aux PM10 [3,12 % 
(IC 95 % = 0,28–5,96 %)], au SO2 [4,87 % (IC 95 % = 2,27–7,46 %)] et au CO [5,31 % 
(IC 95 % = 2,84–7,79 %)]; en revanche, l’inclusion du NO2 dans un modèle à deux polluants a 
réduit les estimations du risque [1,22 % (IC 95 % = -1,62–4,06 %)]. Aucune association avec 
l’ozone n’a été établie dans les modèles à polluants multiples. Des effets ont été observés avec 
des modèles à un  et à deux polluants [avec PM10, NO2, CO ou SO2 (association négative)]; 
seul le NO2 a été associé de façon significative à une augmentation du risque de visites à la 
salle d’urgence dans le modèle à polluants multiples. 
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15.5.3.3 Visites à la salle d’urgence pour troubles cardiovasculaires 

Villeneuve et al. (2006a) ont réalisé une étude en chassé-croisé stratifiée dans le temps qui 
avait pour objectif d’évaluer  le lien entre la pollution atmosphérique et les visites à la salle 
d’urgence pour accident vasculaire cérébral (total, ischémique et hémorragique) chez les 
résidents plus âgés (≥ 65 ans) d’Edmonton en Alberta, de 1992 à 2002. Des modèles à un seul 
et à deux polluants ont été utilisés avec des périodes de décalage de zéro et un jour et une 
moyenne sur trois jours; la concentration quotidienne moyenne d’ozone a été de 17,0 ± 9,1 ppb. 
Alors que des associations ont été établies avec d’autres polluants gazeux (CO et NO2), les 
visites à la salle d’urgence pour accident vasculaire cérébral n’ont pas été associées à 
l’exposition à l’ozone durant toute l’année, la saison froide ou la saison chaude. Les estimations 
du risque durant la saison chaude ont été plus élevées, mais non significatives, pour l’accident 
ischémique cérébral aigu [décalage : 3 j; OR = 1,08 (IC 95 % = 0,92–1,28)] et l’accident 
hémorragique [décalage : 3 j, OR = 1,11 (IC 95 % = 0,89–1,38)].  

Lin et al. (2003) ont par ailleurs réalisé une étude chez des adultes âgés de 45 à 80 ans 
résidant à São Paulo  (Brésil), en 1994–1995; l'étude en question a révélé une association 
positive mais non significative entre la moyenne mobile de la concentration d’ozone sur cinq 
jours et les visites à la salle d’urgence pour cardiopathies ischémiques (angine et infarctus du 
myocarde). La concentration moyenne d’ozone sur 24 h s’est élevée à 58,80 μg/m3 (29,4 ppb). 
Les auteurs ont utilisé des GAM et des GLM en ajustant les données en fonction de facteurs 
saisonniers et météorologiques à l’aide de moyennes mobiles sur 0 à 7 jours. Le seul lien 
significatif a été observé avec le CO. 

15.5.3.4 Autres résultats sur la santé (consultations médicales, journées 
d’invalidité, absentéisme scolaire)  

Villeneuve et al. (2006b) ont effectué une étude en séries chronologiques sur des adultes plus 
âgés vivant à Toronto (Ontario), entre 1995 et 2000, et n’ont rapporté aucune association 
significative entre des polluants atmosphériques (O3, NO2, SO2, CO, PM2,5 et PM10) et les 
consultations médicales pour rhinite allergique quelle que soit la saison. Ces auteurs n’ont 
présenté aucune donnée numérique et n’ont relevé aucune tendance en ce qui a trait aux effets 
estimés de périodes de décalage d’une journée, des jours 0 à 6. À titre d’exemple, aucune 
augmentation uniforme du pourcentage de consultations médicales n’a été observée quelle que 
soit la période de décalage. De même, les analyses portant sur toute l’année ou sur des 
saisons précises n’ont révélé aucune uniformité dans les estimations du risque spécifiques 
d’une période de décalage. Les GLM ont été ajustés en fonction de la saisonnalité, de la 
température, de l’humidité relative, des aéroallergènes, de la surdispersion, de la corrélation en 
série et des effets de calendrier, en regard de périodes de décalage de zéro à six jours. La 
concentration moyenne d’ozone sur 8 h a été de 30,0 ± 15,4 ppb. À l'encontre des résultats 
obtenus pour l'exposition aux polluants, une association positive a été établie entre les niveaux 
de particules d’herbe à poux et la fréquence des consultations médicales, avec un risque plus 
prononcé durant les périodes prolongées de fortes concentrations d’herbe à poux. 

Stieb et al. (2002) ont examiné la relation entre les journées d’invalidité et la pollution 
atmosphérique à Toronto (Ontario). Ces chercheurs ont utilisé les données  recueillies durant 
les trois premiers cycles (1994–1995, 1996–1997 et 1998–1999) de l’Enquête nationale sur la 
santé de la population, une enquête biennale sur l’état général de santé de la population 
canadienne. Ils ont analysé les données de 5 309 entrevues (nombre de jours alités + nombre 
de jours où la personne a dû limiter ses activités). L'étude a impliqué une analyse en séries 
chronologiques par régression pas à pas avec GAM et fonction de lissage LOESS  pour tenir 
compte des variables météorologiques; d’autres analyses (non présentées), ont eu recours à 
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des fonctions splines paramétriques naturelles pour l’ajustement en fonction des variables 
météorologiques plutôt que sur des lissages non paramétriques et ont produit  les mêmes 
résultats. La concentration moyenne d’ozone sur 24 h durant les deux semaines  précédant les 
entrevues s’élevait à 19,2 ± 7,6 ppb. Les résultats obtenus n’ont pas permis d’établir 
d’association significative entre la hausse de l’IIQ des concentrations d’ozone et le nombre de 
jours d’invalidité, que l’analyse soit fondée sur les données de toute l’année ou sur la période de 
mai à septembre (estimations ponctuelles négatives et larges intervalles de confiance). De l’avis 
des chercheurs, l’incapacité d’isoler les journées d’activité réduite à cause de problèmes 
respiratoires pourrait expliquer l’absence d’effets attribuables à l’ozone. Une hausse 
significative du nombre de journées d’invalidité a par ailleurs été associée au CO et aux PM2,5. 

Park et al. (2002) ont finalement étudié le lien entre la pollution atmosphérique (concentration 
moyenne d’ozone sur 8 h de 22,86 ppb) et le taux d’absentéisme scolaire au niveau primaire à 
Séoul, en Corée du Sud. Une analyse en séries chronologiques avec GAM et fonctions de 
lissage LOESS a été utilisée (les critères de convergence n'ont pas été précisés). Une 
augmentation de 10 ppb de la concentration moyenne d’ozone sur 8 h a été reliée à une 
augmentation positive et linéaire du taux d’absentéisme pour maladies [4,95 % (IC 95 % = 
3,72–6,77 %)] mais non au taux d’absentéisme total [0,63 % (IC 95 % = -0,63–1,87 %)]. 
L’ozone a aussi été associé à une diminution des absences non reliées à des maladies [-
10,36 % (IC 95 % = -13,06 % à -8,37 %)]. Le risque d’absentéisme pour maladies s’est stabilisé 
à des concentrations d’ozone inférieures à environ 20 ppb, ce qui suggère une possible 
concentration seuil pour cet effet. Dans les modèles à deux polluants incluant l’ozone et le SO2 
ou les PM10, les estimations ont été légèrement supérieures à celles obtenues pour l’ozone 
seulement [respectivement 6,16 % (IC 95 % = 4,34–7,97 %) et 6,16 % (IC 95 % = 4,34–
7,97 %)]. Des associations avec des polluants uniques ont été aussi observées pour les PM10 et 
le SO2, mais non pour le NO2. 

15.5.3.5 Résumé et facteurs à prendre en compte : Visites à la salle d’urgence et 
autres effets sur la santé 

Le nombre limité d’études récentes disponibles appuie les conclusions  énoncées dans le RES 
de 1999 sur l’ozone et dans le document Ozone AQCD (USEPA, 2006), conclusions qui 
établissent un lien entre la concentration d’ozone et l’augmentation des visites à la salle 
d’urgence pour asthme. Les trois études considérées dans la présente évaluation indiquent une 
augmentation significative des visites à la salle d’urgence pour asthme ou pour des troubles 
respiratoires incluant l’asthme, après de courts décalages. Tout comme les études examinées 
dans les évaluations précédentes, ces études plus récentes ont été réalisées à des endroits où 
l’on peut s’attendre à trouver des mélanges de polluants différents (Europe et Amérique du 
Sud).  De plus, le risque de visites à la salle d’urgence associé à l’ozone est tantôt demeuré 
relativement élevé après correction en fonction de divers autres polluants ou tantôt il n’a pas été 
associé de façon significative à d’autres polluants, ce qui indique que les résultats sont 
spécifiques à l’ozone.  

Les données récentes sur les consultations médicales pour d’autres raisons  demeurent par 
ailleurs trop limitées pour en tirer des conclusions définitives, à la fois en raison du petit nombre 
d’études et de la variété des mesures de santé considérées. Deux études sur des paramètres 
cardiovasculaires n’ont par ailleurs établi aucun lien significatif, l’une entre l’ozone dans l’air 
ambiant et les visites à la salle d’urgence pour accident vasculaire cérébral et l’autre pour 
cardiopathie ischémique; ces deux problèmes de santé ont en revanche été associés à d’autres 
polluants. Dans une étude menée à Séoul, en Corée du Sud, l’ozone a été associé à une 
augmentation du taux d’absentéisme scolaire dû à des maladies, même après correction en 
fonction d’autres polluants, ce qui vient confirmer les résultats d’un petit nombre d’études sur 
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l’absentéisme scolaire recensées dans le document Ozone AQCD (USEPA, 2006). Enfin, en ce 
qui a trait aux autres mesures de la santé, deux études canadiennes examinées dans la 
présente évaluation n’ont établi aucun lien entre les niveaux d’ozone dans l’air ambiant et 
l’augmentation des consultations médicales pour rhinite ou des journées d’invalidité.  

 

15.5.4 Études par panel 

Les études par panel sont conçues pour étudier des groupes de personnes exécutant des 
activités normales dans leur environnement naturel, où le taux de polluants présent peut être 
suivis de près et  surviennent habituellement des expositions aux mélanges de polluants 
présents dans l’air. Ces études ont l’avantage de pouvoir inclure des sujets de tous âges et dont 
l’état de santé est variable. Elles permettent également de suivre les antécédents médicaux, les 
épisodes de maladies, les modes de vie et les profils d’activité des sujets. Les paramètres sont 
mesurés de façon répétée et les mesures peuvent porter sur des changements dans des 
paramètres cliniques, biochimiques ou physiologiques. Ainsi, même avec un nombre limité de 
sujets, les mesures répétées peuvent maximiser l’information et accroître l’efficacité statistique 
et la précision en réduisant la variabilité de la réponse chez un même sujet (Delfino et al., 
2002).  

15.5.4.1 Résumé des évaluations précédentes  

Parmi les 20 études par panel examinées dans le RES de 1999 sur l’ozone, 19 ont indiqué un 
lien significatif entre, d’une part, l’exposition aiguë aux concentrations d’ozone dans l’air 
ambiant et, d’autre part, une diminution de la fonction pulmonaire, une exacerbation des 
symptômes ou une augmentation des médicaments utilisés pour le traitement de l’asthme chez 
des adultes et des enfants, certains asthmatiques et d'autres en bonne santé. Bien que la 
plupart de ces études aient considéré des modèles à un seul polluant, les effets associés à 
l’ozone sont demeurés significatifs après correction pour les particules ou  la température dans 
les études qui ont aussi évalué ces paramètres. Chez les personnes travaillant à l’extérieur et 
celles faisant de l’activité physique en plein air durant l’été, une diminution systématique de la 
fonction pulmonaire associée à l’ozone a  été rapportée suite à une exposition répétée sur 
plusieurs jours consécutifs.  

L’analyse de la documentation présentée dans le document Ozone AQCD (USEPA, 2006) porte 
sur les études menées jusqu’en 2004. Un certain nombre de ces études ont établi une 
association positive entre l’ozone et une diminution de la fonction respiratoire (VEMS, CVF, 
débit expiratoire maximal) chez des sujets asthmatiques et chez des enfants; ces résultats 
viennent corroborer ceux d’études d’exposition contrôlée chez les humains qui, elles aussi, 
avaient établi un lien entre l’ozone et une diminution de la fonction respiratoire. Les résultats 
des études par panel ont aussi renforcé l’association entre l’ozone et l’augmentation d’un large 
éventail de symptômes respiratoires ainsi que de l’utilisation des médicaments requis pour le 
traitement de l’asthme chez les enfants asthmatiques. Les associations chez les enfants en 
bonne santé se sont avérées moins robustes. Certaines données ont par ailleurs indiqué un 
risque d’exacerbation des effets respiratoires lorsque l’exposition accrue à l’ozone était 
associée à une augmentation du temps passé à l’extérieur et du niveau d’effort. Des données 
limitées ont aussi associé l’exposition aiguë à l’ozone à une inflammation aiguë des voies 
respiratoires supérieures chez les enfants. L’ozone a aussi été associé à la production de 
radicaux hydroxyles, la prise d’antioxydants ayant atténué les effets de l’ozone chez les 
personnes travaillant à l’extérieur et les enfants atteints d’asthme modéré à grave. Un très petit 
nombre d’études par panel ont examiné les effets de l’ozone sur des paramètres 
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cardiovasculaires; ces études ont fourni des données limitées indiquant un effet possible sur la 
variabilité de la fréquence cardiaque, l’arythmie ventriculaire et l’incidence d’infarctus du 
myocarde.  

15.5.4.2 Effets respiratoires 

Schildcrout et al. (2006) ont réalisé une étude dans de nombreuses villes d’Amérique du Nord, 
avec pour objectif d’examiner la relation entre des polluants atmosphériques ambiants et 
l’exacerbation de l’asthme chez 990 participants au programme CAMP. Les données ont été 
recueillies quotidiennement durant les 22 mois de la phase pré-randomisation de cet essai 
clinique sur la prise en charge de l’asthme chez les enfants. Les chercheurs n’ont relevé 
aucune association significative entre la concentration d’ozone (médiane max. sur 1 h : 
55,0 ppb) et les symptômes de l’asthme ou l’utilisation d’inhalateur de secours [respectivement, 
RR = 1,06 (IC 95 % = 0,92–1,23) et RR = 1,01 (IC 95 % = 0,92–1,10) par 30 ppb d’ozone (max. 
1 h), à zéro jour de décalage] durant la période estivale (mai à septembre 1994 et 1995). Les 
auteurs ont  toutefois souligné qu’il était difficile d’évaluer les effets de l’ozone durant la saison 
chaude (en l'occurrence les seuls effets considérés), en raison du petit nombre de sujets 
échantillonnés chaque jour (environ 12 par ville). Il a ainsi été impossible d’appliquer les divers 
scénarios d'exposition à l’ozone à tous les sujets durant les deux années évaluées. Des 
associations ont cependant été observées avec d’autres polluants gazeux (NO2, CO et SO2) 
mais non avec les PM10. 

Delfino et al. (2002) ont effectué une étude d'une durée de deux mois (mars et avril 1996) 
auprès d'enfants de Californie. Ils ont observé une association positive mais non significative 
entre l’ozone (concentration maximale moyenne sur 1 h de 69 ± 16 ppb; concentration 
maximale moyenne sur 8 h de 60 ± 12 ppb) et les symptômes de l’asthme (résultats combinés 
pour toux, respiration sifflante, production d’expectorations, dyspnée et serrement de poitrine) 
[OR = 3,27 (IC 95 % = 1,00–10,7) par 43 ppb d’ozone (max. 1 h); OR = 2,72 (IC 95 % = 0,67–
11,0) par 36 ppb (max. 8 h)]. Les effets ont été plus marqués chez les sujets qui ne prenaient 
pas de médicaments. De plus, les analyses de sensibilité ont indiqué une diminution des 
valeurs de OR lorsque les 5 % correspondant aux concentrations maximales d’ozone sur 1 h 
les plus élevées étaient retranchés, ce qui suggère que les effets rapportés pourraient être 
attribuables aux quelques jours durant lesquels la concentration d’ozone a été plus élevée. Les 
auteurs ont toutefois souligné le caractère exploratoire de l'étude, précisant que d’autres 
travaux devront être menés pour modéliser et décrire la courbe de la relation exposition–
réponse. Des associations ont aussi été relevées avec d’autres polluants (NO2, PM10) et des 
moisissures. Enfin, lorsque les effets de l’ozone ont été analysés avec des modèles de 
régression à deux polluants (NO2 ou PM10), les estimations relatives à l’ozone ont diminué plus 
que pour tout autre co-polluant.  

Au Colorado, Rabinovitch et al. (2004) ont étudié des enfants asthmatiques (la plupart atteints 
d’asthme modéré à grave) de Denver qui ont été suivis quotidiennement pendant trois hivers 
consécutifs. Les auteurs de l'étude ont conclu que l’ozone (concentration quotidienne maximale 
moyenne sur 1 h de 28,2 ppb) n’avait été associé à aucun effet clinique significatif (en 
l'occurrence les résultats relatifs à la prise de médicaments, au VEMS, au débit expiratoire 
maximal, aux symptômes de l’asthme durant le jour et la nuit et à l’exacerbation de l’asthme 
n’ont pas été indiqués ou ont été non significatifs et contraires aux effets anticipés). Une faible 
augmentation des symptômes de l’asthme le jour de l’exposition a été le seul effet significatif 
présenté pour l’ozone [OR = 1,083 (IC 95 % = 1,002–1,170) par 11,4 ppb d’ozone]. Les auteurs 
ont également indiqué qu’ils ne pouvaient écarter la possibilité d’effets chroniques ou d’effets 
survenant à des concentrations plus élevées d’ozone. Une corrélation négative a par ailleurs 
été établie entre les taux d’ozone et d’autres polluants (données non présentées), mais aucune 
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association significative n’a été observée avec d’autres polluants (SO2, NO2, CO, PM10 ou 
PM2,5), si ce n’est une hausse légèrement significative de l’usage quotidien de 
bronchodilatateurs associée au CO.  

Peacock et al. (2003) ont étudié le lien entre l’ozone et la fonction respiratoire chez un groupe 
d’enfants britanniques durant les mois de l’hiver (de novembre 1996 à février 1997);la 
concentration maximale moyenne d’ozone sur 1 h s'est élevée à 25,8 ± 11,1 ppb. L'analyse 
statistique n’a révélé aucun lien entre l’ozone et une diminution de la fonction respiratoire à 
deux jours de décalage [OR pour une baisse du débit expiratoire maximal de 20 % sous la 
médiane = 0,987 (IC 95 % = 0,975–0,998) par 1 ppb (max. 1 h) et OR = 0,981 (IC 95 % = 
0,968–0,995) par 1 ppb (moyenne mobile sur 8 h) et pour la moyenne sur 5 jours (max. 1 h)]. Le 
NO2 et les PM10 ont cependant été associés à une augmentation significative du risque de 
diminution de la fonction pulmonaire.  

Aux États-Unis,Triche et al. (2006) ont mené une étude dans le sud-ouest de la Virginie auprès  
de bébés suivis pendant environ 83 jours durant l’été (de juin à août) 1995 et/ou 1996. L’étude a 
révélé une association significative de l'ozone avec la respiration sifflante et la difficulté 
respiratoire chez les bébés de mères asthmatiques, les effets les plus marqués étant reliés à la 
concentration d’ozone sur 24 h (moyenne : 35,2 ± 8,4 ppb) [ORrespiration sifflante = 1,65 (IC 95 % = 
1,01–2,70); ORdifficulté respiratoire = 2,14 (IC 95 % = 1,42–3,20) par 11,8 ppb d’ozone]. Des résultats 
comparables ont été observés avec les modèles à polluants multiples utilisant les PM2,5 et les 
PM10–2,5, avec en plus quelques effets positifs significatifs sur la respiration sifflante de tous les 
bébés. Aucune donnée n’a été présentée sur les PM10 ou les PM10–2,5, mais une corrélation 
modérée a été établie entre l’ozone et les PM2,5. Les auteurs en ont conclu qu’aux 
concentrations ambiantes d’ozone, les bébés (en particulier ceux de mères asthmatiques) 
risquaient davantage de souffrir de symptômes respiratoires. 

 À Rome (Italie), Lagorio et al. (2006) ont étudié les effets des polluants atmosphériques sur la 
fonction respiratoire d’adultes plus âgés atteints de cardiopathies ischémiques, d’asthme ou de 
BPCO,  au printemps (mai et juin) et en hiver (novembre et décembre). L’ozone [concentration 
moyenne sur 24 h : 42,6 ± 29,5 µg/m3 (21,3 ± 14,8 ppb)] n’a été associé à des changements 
dans la CVF ou le VEMS dans aucun des trois groupes. Des associations significatives ont 
toutefois été observées avec les PM2,5, les PM2,5 et métaux ainsi qu'avec le NO2 dans le groupe 
atteint de BPCO et avec le NO2 dans le groupe d’asthmatiques. 

Girardot et al. (2006) ont quant à eux étudié des randonneurs pédestres adultes de l’est des 
États-Unis durant les périodes d’août à octobre 2002 et de juin à août 2003. L’ozone (moyenne 
quotidienne : 48,1 ± 12,0 ppb) n’a pas été associé à des changements dans les mesures de la 
fonction pulmonaire (écarts entre les valeurs d’avant et d’après la randonnée), ce qui contraste 
avec les résultats d’une étude similaire menée précédemment dans la même région (Korrick et 
al., 1998). Selon les auteurs, les différences entre les résultats des deux études pourraient être 
attribuables à la variabilité des techniques d’enseignement de la spirométrie, de l’âge des sujets 
(moyenne de 46 ans contre 35 ans dans l’étude précédente) et de la durée de l’activité 
physique (5,0 h c. 8,0 h dans l’étude précédente). Aucun effet n’a été associé aux PM2,5.  

Une autre étude a été réalisée  à Mexico (moyenne mobile de la concentration maximale 
moyenne d’ozone sur 8 h : 69 ± 31 ppb) auprès d'un groupe de 52 enfants asthmatiques  qui 
participaient à une étude sur la prise de suppléments de vitamines antioxydantes. L'analyse du 
génotype des enfants a révélé que les associations les plus fortes entre, d’une part, les 
symptômes (toux et difficulté respiratoire) et l’usage de bronchodilatateurs et, d’autre part, 
l’exposition à l’ozone  étaient observées chez les sujets des génotypes GSTM1 nul et 
GSTP1 Val/Val;  certaines données ont indiqué des effets encore plus marqués chez les sujets 
porteurs des deux génotypes. Les glutathion S-transférases (GST) interviennent dans le 
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métabolisme des espèces réactives de l’oxygène. Aucun changement dans la fonction 
pulmonaire n’a toutefois été observé, un résultat que les auteurs ont attribué à la petite taille de 
l’échantillon (Romieu et al., 2006). 

Dans deux études européennes limitées par leur méthodologie ou la méthode de production 
des rapports, des associations ont été rapportées entre l’ozone dans l’air ambiant et les 
symptômes respiratoires chez des enfants d’âge scolaire (Zeghnoun et al., 2003; Steerenberg 
et al., 2003). 

Enfin, une étude menée auprès de marchands ambulants de Bangkok, en Thaïlande, ainsi 
qu'une autre examinant les effets des tempêtes de poussière en Corée n’ont établi aucune 
association entre l’ozone et le débit expiratoire maximal ou les symptômes respiratoires 
(Kongtip et al., 2006; Park et al., 2005); ces deux études ont toutefois été réalisées  dans des 
endroits peu pertinents pour le Canada.  

 

15.5.4.3 Effets sur des marqueurs biologiques 

Par comparaison aux études d’exposition contrôlée chez les humains (cliniques) ou aux études 
toxicologiques, un très petit nombre des études par panel qui ont été recensées ont examiné les 
effets de l’ozone sur des marqueurs biologiques.  

Dubowsky et al. (2006) ont réalisé une étude auprès d'adultes plus âgés de St. Louis (Missouri), 
qui ont participé à quatre voyages mensuels en autobus propulsés au diesel. La concentration 
moyenne d’ozone sur 24 h s’est élevée à 24 ± 9,4 ppb. Chez les sujets atteints de diabète, 
d’obésité et d’hypertension, une hausse de 7,2 ppb de la moyenne mobile de la concentration 
d’ozone sur cinq jours a été associée à une élévation des taux de deux marqueurs de 
l’inflammation (protéine C-réactive et IL-6), les hausses s’établissant respectivement à 41 % 
(IC 95 % = 7,6–84 %) et 22 % (IC 95 % = 1,9–45 %). Une association inverse irrégulière et non 
significative a été observée entre l’ozone et les globules blancs; des associations positives ont 
été observées avec d’autres polluants (données non présentées). Des associations positives et 
souvent significatives ont aussi été établies entre divers de ces marqueurs de l’inflammation et 
les PM2,5, le carbone noir, le NO2 et le CO.  

D’autres études ont produit quelques résultats sur les effets de l’ozone, ces études ayant évalué 
les effets d’autres polluants, le plus souvent les particules. Ainsi, Delfino et al. (2006) ont mené 
une étude auprès d’adolescents asthmatiques de la Californie; aucun changement significatif 
dans la FeNO (données non présentées) n’a été associé à l’ozone (concentration maximale 
moyenne sur 8 h à deux endroits : respectivement 76,37 ± 18,47 ppb et 40,56 ± 14,12 ppb). Les 
auteurs ont toutefois observé des effets significatifs avec les PM2,5, le carbone élémentaire, le 
carbone organique et le NO2. De même, Lagorio et al. (2006) ont déclaré n’avoir observé 
aucune relation significative entre la FeNO chez des adultes asthmatiques plus âgés vivant à 
Rome(Italie), et plusieurs polluants atmosphériques dont l’ozone (données non présentées) 
[concentration moyenne d’ozone sur 24 h de 42,6 ± 29,5 µg/m3 (21,3 ± 14,75 ppb)]. Enfin, 
l’utilisation de modèles à deux polluants n’a établi aucune association entre l’ozone et le dosage 
urinaire de la CC16 (une protéine spécifique de l’épithélium pulmonaire sécrétée dans les voies 
respiratoires par les cellules de Clara non ciliées et utilisée comme marqueur de l’atteinte 
pulmonaire) chez des adultes plus âgés atteints de coronaropathies et participant à l’étude 
ULTRA menée dans trois villes européennes (Timonen et al., 2004). Des relations ont toutefois 
été observées  avec les PM2,5 mais non avec les particules ultrafines, le NO2 ou le CO. 

15.5.4.4 Effets cardiovasculaires 
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Les effets cardiovasculaires de l’ozone ont récemment été analysés dans plusieurs études par 
panel qui ont considéré différents paramètres, dont l’arythmie, l’extrasystole (battements 
supplémentaires) et la variabilité de la fréquence cardiaque. 

Rich et al. (2006a) ont examiné les fibrillations auriculaires paroxystiques mesurées par les 
décharges des défibrillateurs cardioverteurs implantables (DCI); l'étude s'est déroulée entre 
1995 et 2002 auprès de 29 sujets (hommes et femmes) résidant à Boston, Massachusetts. La 
seule association significative a été établie avec la concentration horaire d’ozone (médiane sur 
1 h : 22,2 ppb) à zéro jour de décalage [OR = 2,08 (IC 95 % = 1,22–3,54) par 21,7 ppb 
d’ozone].  Une association positive a toutefois aussi été mesurée avec la concentration horaire 
d’ozone après 0 à 23 h de décalage [OR = 1,60 (IC 95 % = 0,89–2,89) par 15,8 ppb d’ozone]. 
Ces effets ont été observés autant durant la saison chaude que durant la saison froide. Aucune 
association n’a été établie avec d’autres polluants (p. ex., PM2,5, carbone noir, NO2, SO2 ou 
CO). Selon les auteurs, la différence entre les périodes de décalage dans cette étude et les 
études précédentes sur l’arythmie ventriculaire démontre que la réponse à la pollution 
atmosphérique est plus rapide dans le cas de la fibrillation auriculaire paroxystique que de 
l’arythmie ventriculaire. Les auteurs de l'étude ont conclu de  que la fibrillation auriculaire 
paroxystique était davantage influencée par la pollution atmosphérique que par l’ozone en 
particulier, et ont laissé entendre qu’un plus large échantillon serait requis pour pouvoir tirer des 
conclusions sur des polluants précis. La même période de collecte des données (juillet 1995 à 
juillet 2002) n'a pas permis à, d’autres auteurs d'établir une association entre l’arythmie 
ventriculaire et l’ozone chez tous les sujets de Boston (MA) évalués dans le cadre d'une étude 
(n = 203) de Dockery et al. (2005). Chez des sujets exposés à une concentration d’ozone se 
situant dans le quintile supérieur (35 ppb), un risque significatif d’arythmie ventriculaire a 
cependant été observé chez les sujets ayant subi un autre épisode d’arythmie trois jours ou 
moins avant la prise de données (p < 0,05). Aucun effet significatif n’a été associé aux autres 
quintiles. Des analyses catégoriques avec d’autres polluants ont donné des résultats plus  
tranchés (PM2,5, carbone noir, CO) ou similaires (NO2, SO2). Dans une autre étude, une 
association positive mais non significative a été établie chez des sujets de St. Louis (Missouri) 
porteurs d’un DCI (n = 56) et suivis pendant environ 1,5 an; ladite association visait la 
concentration d’ozone dans l’air ambiant (médiane sur 24 h : 21 ppb) et l’arythmie ventriculaire 
[OR = 1,15 (IC 95 % = 0,61–2,18) par 18 ppb d’ozone), après un décalage de 0 à 23 h (Rich et 
al., 2006b). Des valeurs de OR plus élevées ont été obtenues pour le SO2, le NO2 et le carbone 
élémentaire, mais seules les valeurs pour SO2 se sont avérées significatives.  

Toujours aux États-Unis, Sarnat et al. (2006a) ont examiné le lien entre l’ozone et l’extrasystole 
chez des résidents de Steubenville (Ohio), pour la plupart des femmes, entre juin et août et 
entre septembre et décembre. Les concentrations moyennes d’ozone sur 24 h et sur cinq jours 
se sont élevées respectivement à 21,8 ± 12,6 ppb et à 22,2 ± 9,1 ppb. Une association positive 
non significative a été rapportée entre l’extrasystole supraventriculaire et une augmentation de 
14,9 ppb de la concentration d’ozone (moyenne mobile sur cinq jours) dans des modèles à un 
polluant [OR = 1,78 (IC 95 % = 0,95–3,35)] et à deux polluants avec le sulfate [OR = 1,57 
(IC 95 % = 0,74–3,35)]. Cette association est demeurée plus faible lorsque la concentration 
d’ozone sur 24 h était considérée dans l'analyse. Des effets significatifs ont par ailleurs été 
établis avec les PM2,5 et le SO4

2-, alors que les associations ont été non significatives avec le 
carbone élémentaire, le NO2, le SO2 et le CO.  

Lipsett et al. (2006) ont examiné le lien entre l’ozone et la variabilité de la fréquence cardiaque 
chez des  personnes âgées atteintes de coronaropathies et vivant dans la vallée de Coachella 
en Californie. Les concentrations maximales moyennes d’ozone sur 1 h mesurées à deux 
stations fixes ont atteint 33 ppb et 41 ppb. Une association non significative a été observée 
entre l’ozone mesuré une heure avant l’évaluation de la variabilité de la fréquence cardiaque et 
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la diminution des hautes fréquences (HF) (p = 0,09). La concentration moyenne d’ozone durant 
les huit heures précédentes n’a pas été associée de façon significative à la baisse de la 
puissance totale (p = 0,10) et des basses fréquences (LF) (p = 0,08). En revanche, des 
associations significatives ont été détectées entre plusieurs variables de la variabilité de la 
fréquence cardiaque et les PM10 et PM10–2,5.  

De même, une étude menée durant l’été et l’automne par Luttmann-Gibson et al. (2006) auprès 
de personnes âgées  de Steubenville (Ohio)  n’a pu démontrer de lien significatif entre l’ozone 
et la variabilité de la fréquence cardiaque. La concentration moyenne d’ozone sur 1 h était de 
27,3 ppb.  Les résultats suivants ont notamment été associés à une variation de 16,4 ppb de la 
concentration d’ozone par rapport au jour précédent : SDNN [-1,1 % (IC 95 % = -4,2–2,1 %)], 
RMSSD [-2,5 % (IC 95 % = -8,4–3,9 %)], HF [-3,8 % (IC 95 % = -14,9–8,7 %)], LF [-3,9 % 
(IC 95 % = -14,2–7,6 %)] et fréquence cardiaque [0,7 % (IC 95 % = -0,3–1,6 %)]. Une autre 
étude, menée auprès de 37 personnes âgées atteintes de coronaropathies et vivant dans trois 
villes européennes participant au projet ULTRA n’a établi aucun lien entre l’ozone et la 
variabilité de la fréquence cardiaque selon des modèles à deux polluants (aucune donnée sur 
l’ozone ou aucune évaluation de l’ozone avec modèles à un polluant) (Timonen et al., 2006). 
Dans ces deux dernières études, des liens ont toutefois été établis entre les PM2,5 et d’autres 
polluants gazeux et des paramètres de la variabilité de la fréquence cardiaque.  

À Boston (MA), Park et al. (2006) ont étudié une cohorte d’hommes plus âgés  parmi les 
participants à l’étude VA Normative Aging Study (2000–2004). Cette étude sur les interactions 
gènes–environnement a révélé que l’exposition à l’ozone  était associée à des baisses non 
significatives de la variabilité de la fréquence cardiaque; ces diminutions ont  été comparables 
pour tous les variants du gène de l’hémochromatose (HFE), lequel joue un rôle dans la 
modulation de l’absorption du fer (Fe). La concentration d’ozone dans l’air ambiant a été 
associée de façon négative aux variables SDNN, HF, LF et LF/HF, les variations en 
pourcentage étant similaires quel que soit le génotype du gène HFE. La seule association 
statistiquement significative a été établie avec le log10 de LF chez les sujets du génotype HFE 
de type sauvage [-19,5 % (IC 95 % : -32,0 % à -4,7 %) par 16 ppb d’ozone]. Les PM2,5 ont été 
associées de façon significative à une baisse de toutes les composantes de la variabilité de la 
fréquence cardiaque, l’association avec la composante HF se limitant toutefois aux personnes 
du génotype sauvage. 

Zanobetti et al. (2004) ont observé une relation statistiquement significative entre la 
concentration moyenne d’ozone sur 120 h (24 ppb) et l’élévation de la tension diastolique au 
repos chez des adultes plus âgés de Boston atteints de maladies cardiovasculaires [2,7 % 
(IC 95 % = 0,02–5,4 %)]; ils ont également rapporté des liens avec le carbone noir, le SO2 et les 
PM2,5. Cependant, lors de l’utilisation de modèles à polluants multiples, l’association n’est 
demeurée significative qu’avec les PM2,5 (résultats non présentés).   

Enfin, deux études menées à Taïwan n’ont révélé aucun lien entre l’ozone et la fréquence 
cardiaque ou la tension artérielle (Chuang et al., 2005), ni entre l’ozone et la variabilité de la 
fréquence cardiaque (Chan et al. 2005) (concentrations moyennes d’ozone sur 1 h 
respectivement de 22,4 ± 20,0 ppb et de 21,9 ± 15,4 ppb). Dans d’autres études, toutefois, ces 
paramètres cardiovasculaires ont été associés à d’autres polluants atmosphériques.  

15.5.4.5 Résumé et facteurs à prendre en compte : Études par panel 

Un nombre considérable d’études par panel qui évaluaient les effets sur la santé d'une 
exposition à l’ozone ont été publiées durant la période visée par le présent document et y sont 
résumées. Certaines de ces études ont porté sur des paramètres qui avaient été peu étudiés 
lors des évaluations précédentes. Un certain nombre d’études plus récentes ont par ailleurs été 
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conçues de manière à étudier les effets de polluants atmosphériques autres que l’ozone. Dans 
certains cas, les paramètres étudiés ou les résultats présentés fournissent donc peu 
d’information sur les effets possibles de l’ozone sur la santé. Par conséquent, le degré avec 
lequel ces résultats plus récents corroborent les conclusions des évaluations précédentes 
d’études par panel varie selon la catégorie d’effets sur la santé. 

À titre d’exemple, plusieurs études examinées dans le cadre des évaluations précédentes ont 
conclu qu'il existait des des associations consistantes  entre l’ozone et une diminution des 
mesures de la fonction respiratoire chez des adultes et des enfants asthmatiques et en santé, 
les baisses observées persistant après correction des données en fonction de co-polluants, le 
plus souvent des particules. Des effets respiratoires ont aussi été signalés chez des personnes 
qui travaillaient à l’extérieur et chez des individus qui faisaient de l’activité physique en plein air 
durant l’été – deux groupes que l’on devrait considérer comme vulnérables aux effets de 
l’ozone. À l'encontre des résultats des études antérieures,  les  plus récentes fournissent peu de 
preuves sur les effets de l’ozone sur la diminution de la fonction respiratoire. Il convient toutefois 
de préciser que plusieurs de ces études récentes ont été réalisées durant l’hiver, une période 
où le temps passé à l’intérieur dans des environnements à taux de renouvellement d’air 
relativement faible aurait augmenté l’erreur de mesure. De même, certaines de ces études n’ont  
pu confirmer les liens avec d’autres polluants précédemment associés à une diminution de la 
fonction pulmonaire, ce qui soulève des questions quant à la capacité des études de détecter 
les effets de la pollution atmosphérique sur ce paramètre. 

En revanche, les résultats des études incluses dans la présente évaluation fournissent de 
nombreuses preuves corroborant le lien entre l’ozone dans l’air ambiant et l’exacerbation des 
symptômes respiratoires, ce qui vient confirmer les conclusions d’évaluations précédentes. 
Dans toutes les études examinées – lesquelles ont été menées aux États-Unis et en Europe – 
l’ozone dans l’air ambiant a été associé à une augmentation du risque de symptômes de 
l’asthme dans des groupes d’enfants, le plus souvent asthmatiques. De plus, dans certaines de 
ces études, l’exacerbation des symptômes liés à l’ozone est demeurée importante après 
correction des données en fonction d’autres polluants. Les données établissant un lien entre 
l’ozone et l’augmentation de la prise de médicaments pour l’asthme varient davantage, sans 
doute à cause des différences dans la gravité de l’asthme et des différences connexes dans le 
type de médicaments utilisés (traitement d’entretien ou médicament de secours), ainsi que du 
fait que certaines de ces études ont été menées en dehors de la saison de l’ozone. 

Les données des études par panel qui associent l’ozone à des effets sur des marqueurs 
biologiques demeurent extrêmement limitées. Dans une étude, l’ozone a été associé à une 
élévation des marqueurs de l’inflammation systémique chez des personnes âgées voyageant 
en autobus, mais cet effet n’a été observé que chez les sujets atteints de diabète, d’obésité ou 
d’hypertension. D’autres études n’ont pas établi de lien entre l’exposition à l’ozone dans l’air 
ambiant et des biomarqueurs de l’inflammation des voies respiratoires (FeNO) ou de l’atteinte 
pulmonaire (dosage urinaire de la protéine CC16).   

Le document Ozone AQCD (USEPA, 2006) conclut que, bien qu'elles soient limitées, les 
données des études par panel semblent néanmoins associer l’ozone à des effets sur certains 
paramètres cardiovasculaires, notamment la variabilité de la fréquence cardiaque, l’arythmie 
ventriculaire et l’incidence d’infarctus du myocarde. Des études récentes ont également fourni 
quelques données établissant un lien positif entre l’ozone et l’arythmie cardiaque (fibrillation 
auriculaire paroxystique), l’extrasystole supraventriculaire et la variabilité de la fréquence 
cardiaque. Le nombre d’études ayant examiné ces paramètres est toutefois limité; de plus, 
certaines recherches ont fait mention de résultats nuls pour des paramètres apparentés et ont 
parfois établi des liens plus solides avec d’autres polluants atmosphériques courants. Des 
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auteurs ont également attribué les résultats positifs au mélange général de polluants 
atmosphériques plutôt qu’à des polluants spécifiques. En conclusion, les données globales 
établissant un lien entre l’ozone et la variation de paramètres cardiovasculaires demeurent 
limitées. 

Il existe toutefois un domaine dans lequel les recherches récentes ont apporté des données 
nouvelles, en l'occurrence l’étude des différences entre des sous-groupes de la population. 
Certains auteurs ont notamment analysé les effets de l’ozone chez des sujets atteints de 
diabète, d’obésité, d’hypertension, de cardiopathies ischémiques, d’asthme et de BPCO, et 
examiné les différences entre des bébés nés de mères asthmatiques et non asthmatiques. Il est 
toutefois impossible pour l’instant de tirer quelques conclusions nouvelles sur la sensibilité des 
différents sous-groupes, en raison du nombre limité de ces études et des résultats nuls de 
certaines d'entre elles. Néanmoins, des données sur cet éventail d’états de santé laissent croire 
que les affections inflammatoires pourraient être un facteur de prédisposition à la sensibilité à 
l’ozone. La sensibilité des asthmatiques à l’ozone a également été bien documentée dans des 
évaluations antérieures. 
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15.6 Études épidémiologiques sur les paramètres liés 
au développement et à la reproduction  

 

Ce n’est que depuis peu que l’on s’intéresse aux effets nocifs que pourrait avoir l’exposition à la 
pollution atmosphérique sur la grossesse et la reproduction. Plusieurs hypothèses ont été 
formulées pour expliquer les mécanismes sous-jacents. Ces hypothèses reposent notamment 
sur des changements dans l’axe hypophyso-corticosurrénalien-placentaire, des changements 
dans le débit sanguin utérin, des infections chez la mère, un développement anormal du 
placenta, l’inflammation aiguë et chronique, une diminution de l’apport d’oxygène et de 
nutriments au placenta, des dommages à l’ADN et sur le stress oxydatif. Il pourrait également y 
avoir interaction ou même interrelation causale entre ces mécanismes.  

 

15.6.1 Résumé des évaluations précédentes 

Au moment de la publication du RES de 1999 sur l’ozone, aucune étude n’avait été publiée sur 
les effets de la pollution atmosphérique concernant l’issue de la grossesse ou sur des 
paramètres de la reproduction. Le document Ozone AQCD (USEPA, 2006) passe en revue un 
petit nombre d’études ayant examiné la relation entre divers polluants atmosphériques (incluant 
l’ozone) et plusieurs issues de la grossesse, dont la mortalité intra-utérine et infantile, la 
naissance prématurée et l’insuffisance de poids à la naissance (< 2 500 g). De façon générale, 
ces études n’ont pu établir de lien concluant entre l’ozone dans l’air ambiant et ces aspects de 
la grossesse (bien qu’une augmentation de l’insuffisance de poids à la naissance ait été 
associée à l’exposition à l’ozone au troisième trimestre durant une étude menée en Corée). Ces 
issues ont plutôt été associées à des polluants atmosphériques qui ont tendance à atteindre 
leur maximum durant l’hiver et qui pourraient être liés à la circulation automobile, des liens étant 
le plus souvent établis avec le CO mais aussi parfois avec le NO2, le SO2 et les PM. Cependant, 
comme la plupart de ces études n’ont pas analysé les données par saison et comme plusieurs 
de ces polluants (y compris l’ozone) ont un profil de distribution au caractère saisonnier, des 
facteurs de confusion saisonniers pourraient avoir influencé les associations signalées. Une 
étude a semblé indiquer un lien entre les concentrations d’ozone durant le deuxième trimestre 
de la grossesse et diverses anomalies des vaisseaux du cœur. Dans l’ensemble toutefois, la 
base de données très limitée n’a pu fournir de preuves concluantes de quelque effet que ce soit 
de l’ozone sur la grossesse.   

 

15.6.2 Paramètres liés à l’issue de la grossesse  

15.6.2.1 Mortalité infantile 

Le petit nombre d'études récentes  n’a pu établir de lien précis entre l’ozone dans l’air ambiant 
et le syndrome de mort subite du nourrisson ou la mortalité infantile. Dans une étude menée 
dans 12 villes du Canada entre 1984 et 1999, l’ozone (concentration moyenne sur 24 h : 
31,77 ppb) n’a pas été associé à une augmentation du risque de syndrome de mort subite du 
nourrisson (données sur l’ozone non présentées). Un lien significatif a cependant été établi 
avec le NO2 et le SO2, après correction en fonction des variables météorologiques et 
saisonnières (Dales et al., 2004). Une étude californienne utilisant des modèles à un polluant a 
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établi une association en apparence significative entre l’ozone (concentration moyenne sur 1 h : 
~20 ppb) et la mortalité infantile toutes causes confondues ainsi qu'entre l'ozone et le syndrome 
de mort subite du nourrisson [valeurs respectives de OR : 0,93 (IC 95 % = 0,89–0,97) et 0,89 
(IC 95 % = 0,82–0,96) par 1 pphm (10 ppb) d’ozone]. Des résultats comparables ont été 
obtenus en stratifiant les données en fonction de l’IIQ des concentrations d’ozone (de 25e à 
> 75e centile et ≥ 75e centile). Ces associations se sont cependant avérées non significatives 
dans la majorité des modèles à polluants multiples. Une hausse significative de la mortalité a 
finalement été associée à l’exposition au CO, au NO2 et aux PM10 (Ritz et al., 2006).  

15.6.2.2 Poids à la naissance      

Plusieurs études récentes ont examiné la relation entre l’ozone et l’insuffisance de poids à la 
naissance ou la baisse de poids à la naissance. Toutes les études récentes sur le poids à la 
naissance [publiées depuis la date limite pour le document Ozone AQCD (USEPA, 2006)] ont 
tenu compte de la parité, de l’âge de la mère et du sexe de l’enfant. Plusieurs études ont aussi 
corrigé les données en fonction de la saison, de la race ou de l’ethnicité, du niveau de scolarité 
des parents, du statut socioéconomique et de l’âge gestationnel. 

Deux études canadiennes ont rapporté des liens non significatifs entre l’ozone et l’augmentation 
du risque d’insuffisance de poids à la naissance. Une première étude auprès de bébés nés en 
Nouvelle-Écosse entre 1998 et 2000 n'a, après correction  pour l’année de naissance, identifié 
aucune association entre l’ozone (concentration moyenne sur 24 h : 21 ppb) et le risque 
d’insuffisance de poids à la naissance,  [RR = 0,98 (IC 95 % = 0,86–1,12), RR = 1,04 
(IC 95 % = 0,91–1,18) et RR = 1,01 (IC 95 % = 0,88–1,16) par 7 ppb d’ozone, respectivement 
durant les premier, deuxième et troisième trimestres]. Des résultats similaires ont été obtenus 
après stratification des données par quartiles d’exposition (Dugandzic et al., 2006). De même, 
aucune association significative n’a été observée entre une hausse de 10 ppb de la 
concentration d’ozone (concentration moyenne sur 24 h de 13,4 ppb) et le risque d’insuffisance 
de poids à la naissance durant le premier [OR = 1,04 (IC 95 % = 0,95–1,13)] ou le dernier 
[OR = 1,01 (IC 95 % = 0,92–1,11) mois de la grossesse dans une étude réalisée auprès 
d'enfants nés à Vancouver (C.-B.) entre 1985 et 1998, (Liu et al., 2003). Dans ces deux études, 
le SO2 a été associé à une augmentation du risque d’insuffisance de poids à la naissance. 

Une étude cas-témoin (2 778 des 136 134 naissances à terme étaient des cas) réalisée en 
Californie (1994 à 2000) n’a par ailleurs établi aucun lien entre l’exposition à l’ozone 
(concentration moyenne sur 24 h de 21,5 ppb) durant le troisième trimestre et l’insuffisance de 
poids à la naissance à terme, après correction en fonction du CO, des PM10 ou de ces deux 
polluants combinés (données non présentées). Des associations significatives avec le CO et les 
PM10 ont toutefois été observées (Wilhelm et Ritz, 2005). Une étude antérieure (1994 à 1996) 
(3 771 cas et 26 351 témoins sélectionnés de façon aléatoire parmi les naissances à terme de 
la même année) réalisée par les mêmes auteurs n’a par ailleurs pas établi de lien entre les 
concentrations d’ozone mesurées à la station de surveillance la plus proche (IQR = 6 ppb) et 
l’insuffisance de poids à la naissance à terme [OR = 0,95 (IC 95 % = 0,80–1,13) par 1 pphm 
(10 ppb) d’ozone (concentration annuelle moyenne)]. En revanche, les concentrations de CO, 
mais non de PM10 ou de NO2, ont été associées de façon significative à l’insuffisance de poids à 
la naissance à terme (Wilhelm et Ritz, 2003). Il convient toutefois de préciser que cette dernière 
étude n’avait pas pour but d’examiner les effets de polluants individuels, mais plutôt d’examiner 
la relation entre la densité de la circulation pondérée en fonction de la distance (DWTD) et 
l’insuffisance de poids à la naissance et la prématurité. De plus, les concentrations annuelles 
moyennes d’ozone pourraient s’avérer une mesure moins pertinente, du fait que les 
concentrations d’ozone et de certains autres polluants affichent de fortes fluctuations 
saisonnières.  
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Également en Californie, dans le cadre d’une étude sur des nourrissons nés entre 1975 et 1987 
(sous-groupe parmi les participants à la Children’s Health Study), la concentration d’ozone 
durant toute la grossesse (moyenne sur 24 h : 27,3 ± 8,7 ppb) a été associée de façon 
marginale à l’insuffisance de poids à la naissance [OR = 1,3 (IC 95 % = 0,9–1,8) par 12 ppb 
d’ozone (moyenne sur 24 h) et OR = 1,5 (IC 95 % = 0,9–2,3) par 26 ppb (moyenne sur 8 h)]. 
Après stratification des données par trimestre, les résultats pour le troisième trimestre sont 
demeurés légèrement significatifs en regard de la concentration d’ozone sur 24 h [OR = 1,4 
(IC 95 % = 1,0–1,9) par 17 ppb d’ozone) et significatifs en regard de la concentration moyenne 
sur 8 h [OR = 1,4 (IC 95 % = 1,1–1,9) par 33 ppb d’ozone]. Le CO a été associé à une hausse 
significative du risque d’insuffisance de poids à la naissance, uniquement durant le premier 
trimestre. Les analyses fondées sur la diminution du poids moyen à la naissance ont révélé des 
associations plus robustes que les analyses par catégories fondées sur l’insuffisance de poids à 
la naissance. Ainsi, la concentration moyenne d’ozone sur 24 h durant toute la grossesse de 
même que durant les deuxième et troisième trimestres, a été associée à des baisses 
respectives du poids moyen à la naissance de -47,2 g (IC 95 % = -67,0 à -27,4 g), -32,1 g 
(IC 95 % = -50,7 à -13,4 g) et -35,2 g (IC 95 % = -54,6 à -15,8 g); aucun résultat significatif n’a 
été obtenu pour la concentration moyenne sur 8 h. La plupart de ces conclusions sont 
demeurées significatives ainsi qu'une autre association avec la concentration d’ozone sur 24 h 
durant le premier trimestre dans les analyses de sensibilité prenant également en compte la 
température, l’altitude et la saison de la naissance. Dans les modèles à deux polluants, les 
effets de l’ozone durant le premier trimestre sur le poids corporel moyen ont été plus marqués 
dans les modèles utilisant le CO, tout en demeurant légèrement non significatifs, alors que les 
effets durant le troisième trimestre ont persisté dans les modèles utilisant les PM10. Seuls les 
effets durant le troisième trimestre sont demeurés significatifs (moyenne sur 24 h 
seulement)lorsque les expositions à l’ozone durant les trois trimestres étaient modélisées 
ensemble . Une relation dose-réponse a été observée dans les quatre déciles supérieurs de la 
concentration d’ozone sur 24 h (> 30 ppb) lorsque chacun de ces déciles supérieurs a été 
comparé au décile le plus bas. Bien que ces résultats puissent laisser croire à un seuil, les 
auteurs ont souligné que d’autres études devaient être réalisées avant de pouvoir tirer des 
conclusions fiables. Outre les associations significatives avec l’ozone, des liens ont aussi été 
établis entre la diminution du poids moyen à la naissance et les PM10 (troisième trimestre) et le 
CO (premier trimestre), mais non avec le NO2, bien que les baisses aient dans l’ensemble été 
plus faibles (Salam et al., 2005).  

Les résultats d’une étude menée à Sydney, en Australie, ont d’abord laissé croire à un lien 
significatif entre l’ozone (concentration maximale moyenne sur 1 h : 31,6 ± 14,6 ppb) durant le 
deuxième trimestre et la diminution du poids à la naissance [-0,75 g (IC 95 % = -1,38 à -0,12 g) 
par 1 ppb d’ozone]; cet effet est devenu significatif dans la direction opposée lorsque l’analyse 
portait uniquement sur les femmes habitant dans un rayon de 5 km d’une station de surveillance 
[8,77 g (IC 95 % = 1,05–16,49 g)] et que les données étaient analysées avec un modèle à deux 
polluants incluant les PM10 [18,28 g (IC 95 % = 10,03–26,53 g)] ou qu’elles ont étaient corrigées 
en fonction de l’exposition aux polluants durant d’autres périodes de la grossesse [8,84 g 
(IC 95 % = 1,10–16,58 g)]. Le CO, le NO2, les PM10 et les PM2,5 ont par ailleurs été associés à 
une diminution du poids à la naissance dans le cadre d’autres analyses l(Mannes et al., 2005). 

Finalement, à Taïwan, la concentration d’ozone a été associée d’une façon marginale mais non 
significative à une augmentation du risque d’insuffisance de poids à la naissance dans une 
étude menée dans deux villes où les concentrations d’ozone étaient très différentes (moyenne 
sur 24 h : 16 à 20 ppb c. 41 à 48 ppb). Bien que non significatifs, les résultats ont semblé 
indiquer une relation concentration–réponse (comparaison entre le quartile le plus bas des 
concentrations d’ozone et les quartiles supérieurs) durant le troisième trimestre et durant toute 
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la grossesse. Des associations significatives ont par ailleurs été observées en présence de 
fortes concentrations de SO2 (Lin CM et al., 2004).  

15.6.2.3 Bébés petits pour l’âge gestationnel et retard de croissance intra-utérin 

Un petit nombre d’études ont examiné les cas de retard de croissance intra-utérin (RCIU) ou de 
bébés petits pour l’âge gestationnel (PAG). Toutes ces recherches ont tenu compte de la parité, 
de l’âge de la mère, du sexe du bébé et de la saison.  

Le RCIU fait référence à une diminution du taux de croissance du fœtus attribuable à des 
conditions qui empêchent le fœtus d’atteindre son potentiel de croissance génétiquement 
déterminé; le RCIU s’apparente au PAG, mais n’est pas totalement synonyme. Dans une étude 
canadienne menée à Vancouver (C.-B.), l’ozone (moyenne sur 24 h : 13,4 ppb) a été 
marginalement associé au  RCIU durant les premier et deuxième trimestres [valeurs respectives 
de OR : 1,02 (IC 95 % = 0,95–1,08) et 1,08 (IC 95 % = 1,01–1,15) par 10 ppb d’ozone]; les 
estimations du risque durant les premier et dernier mois de la grossesse et durant le dernier 
trimestre n’ont toutefois pas été significatives (valeurs estimatives de OR se situant près de 
l’unité). Des associations similaires ont aussi été observées pour d’autres polluants (SO2, NO2, 
CO), mais uniquement durant le premier mois et le premier trimestre de la grossesse (Liu et al., 
2003).  

Une étude réalisée auprès d'un groupe de bébés nés entre 1975 et 1987 en Californie et 
choisis parmi les sujets participant à l’étude CHS (585 sur 3 901 présentaient un RCIU) a révélé 
une augmentation significative de la valeur de OR pour l’ozone pour l’ensemble de la grossesse 
et le troisième trimestre [valeurs respectives de OR : 1,2 (IC 95 % = 1,0–1,5) par tranche de 
26 ppb d’ozone sur 8 h et 1,2 (IC 95 % = 1,0–1,3) par 33 ppb d’ozone sur 8 h] et une 
augmentation non significative durant le deuxième trimestre [OR = 1,1 (IC 95 % = 1,0–1,2) par 
29 ppb d’ozone sur 8 h]. Les valeurs de OR ont été pratiquement identiques dans les analyses 
fondées sur la concentration d’ozone sur 24 h. Dans le cas du CO, le risque de RCIU n’a 
augmenté de façon significative que durant le premier trimestre et aucune association 
significative n’a été observée avec le NO2, ou les PM10 à quelque stade que ce soit de la 
grossesse. La concentration moyenne d’ozone sur 24 h a été de 27,3 ± 8,7 ppb (Salam et al., 
2005). 

En Australie, des chercheurs ont observé une augmentation faible mais statistiquement 
significative du risque de PAG associé à l’ozone durant le deuxième trimestre [OR = 1,01 
(IC 95 % = 1,00–1,01) par 1 ppb d’ozone (max. sur 1 h)]. Aucune augmentation des valeurs de 
OR n’a toutefois été observée lorsque l’analyse s’est limitée aux bébés nés de femmes vivant 
dans un rayon de 5 km d’une station de surveillance de la pollution atmosphérique 
(concentration max. moyenne sur 1 h : 31,6 ± 14,6 ppb). Des associations plus consistantes ont 
été établies avec les PM10, les PM2,5 et le NO2, en particulier chez les bébés nés de femmes 
vivant dans un rayon de 5 km d’une station de surveillance de la pollution atmosphérique 
(Mannes et al., 2005).  

15.6.2.4 Prématurité 

Toutes les études récentes sur les naissances prématurées ont tenu compte de la parité, de 
l’âge de la mère, du sexe du bébé et de la saison. De plus, dans trois des quatre études 
recensées, les données ont également été corrigées en fonction de la race ou de l’ethnicité et 
du niveau de soins prénatals. Dans une étude menée à Vancouver (C.-B.) où la concentration 
moyenne d’ozone sur 24 h était de 13,4 ppb, une augmentation de 10,0 ppb de la concentration 
d’ozone a été associée durant le premier et le dernier mois de la grossesse à une baisse non 
significative du risque de prématurité [valeurs respectives de OR : 0,98 (IC 95 % = 0,89–1,03) 
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et 0,93 (IC 95 % = 0,86–1,00)]. Le CO et le SO2 ont quant à eux été associés à une 
augmentation significative du risque de naissance prématurée durant le dernier mois de 
grossesse (Liu et al., 2003).  

En Californie, une étude réalisée à Los Angeles sur le CO et les PM n’a rapporté aucune 
association durant l’utilisation d’un modèle de l’ozone à polluant unique (moyenne sur 24 : 
~20 ppb); cependant, lorsque quatre polluants (NO2, CO, O3 et PM10) ont été modélisés 
ensemble, les auteurs ont observé un lien significatif entre les naissances prématurées et 
l’exposition à l’ozone durant le premier mois [RR = 1,23 (IC 95 % = 1,06–1,42) par 1 pphm 
(10 ppb) d’ozone], le premier trimestre (données non présentées) et le deuxième trimestre 
[RR = 1,38 (IC 95 % = 1,14–1,66) par 1 pphm (10 ppb) d’ozone]. Aucun effet n’a été signalé 
durant les six semaines précédant la naissance. Par ailleurs, les effets durant le premier mois 
de la grossesse ont été plus importants lorsque les données étaient stratifiées par niveau 
d’exposition [RR = 1,45 (IC 95 % = 1,16–1,80) pour des concentrations d’ozone de ≥ 1,42 à 
< 2,97 pphm; RR = 1,74 (IC 95 % = 1,31–2,32) pour des concentrations ≥ 2,97 pphm]. Les 
associations avec le CO ont été les plus fortes à proximité des stations mesurant uniquement le 
CO et, de façon générale, aucun lien n’a été établi entre les PM10 et les PM2,5 et la prématurité 
(Wilhelm et Ritz, 2005).  

À Brisbane, en Australie, l’exposition à l’ozone (concentration maximale quotidienne moyenne 
sur 8 h : 26,7 ± 7,8 ppb) durant le premier trimestre a été associée à une hausse significative 
des naissances prématurées [OR = 1,26 (IC 95 % = 1,10–1,45) par 7,1 ppb]; cette  hausse était 
toutefois non significative lorsque l’exposition avait lieu durant les 90 jours précédant la 
naissance [OR = 1,06 (IC 95 % = 0,89–1,26) par 4,5 ppb]. Certaines données ont semblé 
indiquer une tendance à la hausse durant tout le premier trimestre [OR = 1,13 (IC 95 % = 1,01–
1,25), OR = 1,13 (IC 95 % = 1,02–1,27) et OR = 1,25 (IC 95 % = 1,11–1,42), respectivement 
pour les premier, deuxième et troisième mois]. Une association a aussi été établie entre les PM 
durant le premier trimestre et la prématurité mais, lorsque l’ozone et les PM10 étaient analysés 
ensemble, aucun effet significatif n’était associé à aucun des deux polluants, malgré une légère 
hausse pour les deux [p. ex., OR pour l’ozone = 1,16 (IC 95 % = 0,98–1,39)] (Hansen et al., 
2006).  

Dans une étude  réalisée précédemment en Californie, aucun lien n’avait été établi entre la 
prématurité et les concentrations annuelles d’ozone mesurées entre 1994 et 1996 à la station 
de surveillance la plus proche (IQR = 6 ppb) du comté de Los Angeles [OR = 0,99 (IC 95 % = 
0,91–1,09) par 1 pphm (10 ppb)]. Des associations significatives avaient été observées avec les 
concentrations annuelles moyennes de CO, mais non avec les PM10, ou le NO2. Les auteurs de 
cette étude ne s’étaient toutefois pas intéressés aux effets de polluants individuels, mais plutôt 
à la relation entre l’insuffisance de poids à la naissance et la prématurité et la densité de la 
circulation pondérée en fonction de la distance (DWTD) (Wilhelm et Ritz, 2003).  

15.6.2.5 Autres issues de la grossesse 

Une seule étude examinant d’autres aspects de la grossesse a été recensée. Dans le cadre 
d’une étude cas-témoin, Gilboa et al. 2005) ont évalué la relation entre certains polluants 
atmosphériques (PM10, O3, NO2, SO2 et CO) et huit groupes cliniques qui avaient participé au 
diagnostic d’anomalies congénitales isolées ou multiples dans sept comtés du Texas, de 1997 à 
2000. En plus des variables de confusion prises en compte dans de nombreuses études sur 
l’issue de la grossesse (p. ex., âge de la mère, parité, saison, race ou ethnicité, scolarité des 
parents et soins prénatals), plusieurs autres facteurs ont aussi été considérés dans cette étude 
cas-témoin, notamment la consommation d’alcool durant la grossesse, la personne pratiquant 
l’accouchement, la gravidité, l’état matrimonial, les maladies de la mère, le lieu 
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d’accouchement, les naissances multiples et la consommation de tabac durant la grossesse. À 
l'encontre  des résultats anticipés, une diminution du risque de communication interventriculaire 
a été associée à une exposition à l’ozone dans l’air ambiant durant les semaines 3 à 8 de la 
grossesse (valeur de p des tendances entre les quartiles : 0,0034). Une relation concentration–
réponse apparente (bien que non significative) a été établie entre les différents quartiles des 
concentrations moyennes d’ozone dans l’air ambiant durant les semaines 3 à 8 de la grossesse 
et certaines anomalies isolées de l’artère pulmonaire et des valves; de telles données viennent 
corroborer ceux d’une autre étude californienne menée plus tôt et examinée dans le document 
Ozone AQCD (USEPA, 2006, Parmi les associations établies avec d’autres polluants, 
mentionnons l'augmentation du risque de communication interauriculaire, l'association avec 
l’atrésie de l’artère pulmonaire sans communication interventriculaire et un lien possible avec la 
manifestation de fente labiale avec ou sans fente palatine (avec les PM10); le risque de 
tétralogie de Fallot et de multiples anomalies conotroncales (avec le CO) et celui de 
communication interventriculaire isolée et de l’ensemble des anomalies du septum 
interventriculaire (avec le SO2). Les quartiles de l’ozone mesurés étaient les suivants : < 18, 18 

à < 25, 25 à < 31 et ≥ 31 ppb.15.6.3 Études sur la reproduction 

Dans une étude sur la qualité des spermatozoïdes réalisée entre 1996 et 1998, l’exposition à 
14,3 ppb d’ozone (moyenne sur 24 h de 21,68 ± 9,43 ppb) à Los Angeles (Californie) a été 
associée à une diminution de la concentration des spermatozoïdes de 0 à 9 jours (-2,80 %, p = 
0,04), de 10 à 14 jours (-2,36 %, p = 0,04) et de 70 à 90 jours (-2,61 %, p = 0,10) avant le don 
de sperme (48 donneurs, 5 134 échantillons). Dans un modèle à quatre polluants, ces 
associations se sont avérées légèrement plus élevées (respectivement -4,22 %, p = 
0,01; -2,92 %, p = 0,05 et -3,90 %, p = 0,05). Aucune association n’a été établie entre les autres 
polluants (PM10, CO, NO2) et la concentration de spermatozoïdes dans des modèles à un seul 
ou à plusieurs polluants; de même, la motilité des spermatozoïdes n’a été reliée à aucun 
polluant. Les auteurs ont formulé l’hypothèse que la diminution de la densité des 
spermatozoïdes pourrait varier en fonction du lieu géographique et que l’ozone pourrait avoir 
des effets toxiques sur les spermatozoïdes; ils ont aussi indiqué que la production d’espèces 
réactives de l’oxygène pourrait être un mécanisme d’action potentiel, bien que ceci reste à 
confirmer (Sokol et al., 2006). 

 

15.6.4 Résumé et facteurs à prendre en compte : Études 

épidémiologiques sur les paramètres liés au développement et à la 

reproduction 

Les chercheurs s’intéressent depuis peu aux effets de la pollution atmosphérique sur des 
paramètres liés à l’issue de la grossesse et à la reproduction, de sorte qu'il existe peu de 
données qui permettent pour l’instant de tirer des conclusions.  

Parmi toute les études recensées qui ont examiné la mortalité périnatale, avant ou durant la 
période visée par la présente évaluation, aucune n'a fourni de donnée concluante permettant 
d’établir un lien entre le niveau d’ozone dans l’air ambiant et la mortalité intra-utérine ou infantile 
et ce, même à des concentrations relativement élevées. Dans ces études, la hausse de la 
mortalité a été systématiquement associée à d’autres polluants (NO2, SO2, CO, ou PM, seuls ou 
combinés), mais aucun de ces polluants n’a clairement prédominé.  

En ce qui a trait au poids à la naissance, les nouvelles données associant l’ozone à une 
augmentation du risque d’insuffisance de poids à la naissance ou à une diminution du poids à la 
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naissance s'avèrent légèrement plus solides que celles présentées dans les évaluations 
précédentes, mais elles demeurent néanmoins non concluantes. Dans un certain nombre 
d’études antérieures et d’autres plus récentes, les estimations du risque lié à l’ozone ont été 
positives en ce qui a trait à l’insuffisance de poids à la naissance ou à la diminution du poids 
moyen à la naissance, en particulier lorsque l’exposition à l’ozone avait  lieu durant le troisième 
trimestre (et parfois le deuxième); cependant, ces associations n’ont pas toujours été 
statistiquement significatives. Cependant, la nature, la direction et la spécificité temporelle de 
ces effets apparents concordent dans l’ensemble avec les profils de croissance du fœtus, car le 
gain de poids se produit principalement durant le troisième trimestre. De plus, quelques études 
ont semblé établir une relation concentration–réponse avec l’ozone. Fait intéressant à souligner, 
dans l’étude où l’ozone a été le plus clairement relié à l’insuffisance de poids à la naissance, 
l'association a semblé suivre une courbe dose–réponse et ne s'est avérée significative qu’à des 
concentrations supérieures à 30 ppb. Certaines données ont également paru établir un lien 
entre l’ozone dans l’air ambiant et le poids à la naissance; c'est le cas pour un petit nombre 
d’études qui indiquent une augmentation du risque de PAG ou de RCIU associée à l’ozone, là 
encore le plus souvent durant le deuxième ou le troisième trimestre. Dans les études 
disponibles toutefois, le risque d’insuffisance de poids à la naissance ou de réduction du poids à 
la naissance a été plus souvent associé de façon significative à d’autres polluants, 
principalement le SO2 et le CO (bien que le risque relié à l'exposition à ces polluants ait dans 
certains cas observé à d’autres périodes, par exemple au premier trimestre). De plus, même si, 
dans certains cas, les associations avec l’ozone ont persisté après correction en fonction 
d’autres polluants elles sont devenues non significatives dans d’autres et l’ozone a même 
parfois été associé à des changements dans le poids à la naissance contraires à ce qui avait 
été prévu. Ces résultats témoignent de la difficulté à distinguer des effets de l’ozone sur le poids 
à la naissance de ceux dus à d’autres polluants également présents, et parfois mieux corrélés. 

Si l’on se fie aux études précédentes et à celles examinées dans le cadre de la présente 
évaluation, il existe peu de données permettant d’associer l’ozone dans l’air ambiant et la 
prématurité. La plupart des études n’ont établi aucun lien significatif entre l’ozone et 
l’augmentation du risque de prématurité et celles qui l'ont fait n’ont pas pu relier cette 
association à une période précise de la grossesse (une étude indiquant un risque accru durant 
les premier et troisième trimestres mais non durant le deuxième). Dans une étude, l’association 
avec l’ozone est devenue non significative après correction pour tenir compte des PM. Dans 
plusieurs des études, la prématurité a été davantage associée à d’autres polluants, le plus 
souvent le CO. 

Enfin, seules trois études ont examiné d’autres effets sur le développement ou la reproduction : 
deux études n’ont établi aucun lien entre l’ozone et une hausse systématique de catégories 
précises d’anomalies congénitales et la troisième a associé la diminution de la concentration 
des spermatozoïdes à l’ozone , mais non à d’autres polluants atmosphériques.  
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15.7 Études épidémiologiques de paramètres 
génétiques 

 

Un certain nombre d’études ont examiné les effets de l’ozone sur des marqueurs des 
dommages à l’ADN, ainsi que la sensibilité aux effets de l’ozone chez différentes sous-
populations génétiques. 

 

15.7.1 Résumé des évaluations précédentes 

Aucune étude examinant les effets de la pollution atmosphérique sur des paramètres 
génétiques n’avait été publiée au moment de la rédaction du RES de 1999 sur l’ozone. Le 
document Ozone AQCD (USEPA, 2006) mentionne quant à lui que des facteurs génétiques 
contribuent sans doute à la grande variabilité interindividuelle dans la sensibilité aux effets 
pulmonaires de ce polluant. Les résultats de plusieurs études recensées laissent croire que le 
polymorphisme génétique de gènes de l’inflammation et d’enzymes antioxydantes (p. ex., 
polymorphisme des gènes GSTM1, NQO1 et TNF) pourrait moduler les effets pulmonaires et 
inflammatoires de l’ozone. Dans une étude réalisée à Mexico, la diminution de la fonction 
pulmonaire a été plus marquée chez des enfants asthmatiques qui étaient déficients en 
GSTM1 – un polymorphisme commun d’un gène qui joue un rôle important dans la protection 
des cellules contre les espèces réactives de l’oxygène; cet effet a par ailleurs été atténué par la 
prise de suppléments de vitamines antioxydantes. Dans une deuxième étude, la présence d’au 
moins un allèle NQO1 Ser (la NQO1 est une enzyme de détoxification induite en réponse au 
stress oxydatif) chez des enfants asthmatiques GSTM1 nul a eu un effet protecteur contre 
l’ozone. Le polymorphisme du gène du TNF-α – un gène codant pour une cytokine pro-
inflammatoire intervenant dans l’atteinte et l’inflammation pulmonaires chez les animaux – a été 
relié au risque de changements dans la fonction pulmonaire induits par l’ozone chez des 
asthmatiques et des personnes atteintes de rhinite. L’USEPA a toutefois insisté sur la nécessité 
de mener d'autres études dans la population afin de confirmer que ces marqueurs génétiques 
influencent bien la sensibilité aux effets de l’ozone. Il a aussi été souligné que l’absence de 
corrélation entre les effets de l’ozone sur la fonction pulmonaire et l’inflammation des voies 
respiratoires dans les études contrôlées, conjuguée aux données indiquant que l’inflammation 
et l’hyperréactivité des voies respiratoires seraient associées à des locus différents chez la 
souris, tout cela porte à croire que la régulation de ces deux réponses fait intervenir des 
mécanismes indépendants. 

En ce qui a trait aux marqueurs des dommages à l’ADN, une augmentation du taux de 8-OHdG 
(un adduit de l’ADN généré par le stress oxydatif) a été observée chez des sujets en santé qui 
avaient été exposés à l’ozone, mais seulement chez les sujets des génotypes NQO1 wt et 
GSTM1 nul. Des dommages à l’ADN dans les leucocytes sanguins et les cellules épithéliales 
nasales ont aussi été observés dans la ville de Mexico après une exposition à de fortes 
concentrations de polluants ambiants, y compris l’ozone. Le document Ozone AQCD (USEPA, 
2006) en a conclu que des facteurs génétiques pourraient influencer la sensibilité individuelle 
innée à l’ozone et a ajouté que des études mieux conçues pourraient aider à étayer les liens 
entre polymorphisme et sensibilité.  
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15.7.2 Sensibilité génétique 

En général, les études sur les paramètres génétiques ou sur l’influence de la génétique sur les 
effets causés par des polluants ont été menées en Californie ou au Mexique, deux régions où 
l’on enregistre de fortes concentrations d’ozone. Plusieurs études qui comparaient les effets 
chez des sujets vivant dans des régions où les concentrations d’ozone différaient ont été 
exclues de la présente évaluation. Cette décision a été prise en raison d’un manque de 
données sur l’ozone ou de l'absence d’analyses de régression sur les effets des concentrations 
d’ozone sur la santé. En fait, ces études renseignaient davantage sur les effets de niveaux 
élevés de pollution atmosphérique que sur les effets de l’ozone proprement dit. 

Dans une étude transversale menée dans le cadre de la Children’s Health Study (CHS) dans le 
sud de la Californie, les associations entre l’ozone et l’asthme ou la respiration sifflante se sont 
avérées plus faibles chez les sujets porteurs du génotype TNF-308GG que chez les porteurs 
des génotypes TNF-308GA ou TNF-308AA. Le gène TNF est exprimé dans les voies 
respiratoires et des polymorphismes pourraient en influencer le rôle dans l’inflammation et 
l’hyperréactivité des voies respiratoires. Les populations ont été divisées en deux groupes en 
fonction des concentrations d’ozone, afin de tenir compte des incertitudes liées aux 
concentrations à l’intérieur et aux profils d’activité en fonction du temps. L’effet protecteur du 
TNF-308GG a été plus marqué dans les groupes à faibles concentrations ambiantes d’ozone 
(moyenne annuelle < 50 ppb) que dans ceux à fortes concentrations (≥ 50 ppb). Chez les sujets 
des génotypes TNF-308GG et GSTM1 nul ou GSTP1 Ile/Ile, les effets de l’ozone sur la 
respiration sifflante ou l’asthme ont été encore plus marqués et sont demeurés significatifs 
après avoir tenu compte des différences dans le statut socioéconomique et l’ethnicité. 
Combinées aux résultats précédents qui ont associé les facteurs TNF-308AA et TNF-308GG à 
une diminution de la fonction pulmonaire et à une exacerbation de l’inflammation, ces études 
laissent croire que les mécanismes d’action responsables des changements dans la fonction 
pulmonaire pourraient différer de ceux associés à l’asthme et à la respiration sifflante (Li et al., 
2006). 

 

15.7.3 Génotoxicité 

Dans une étude auprès de mères asthmatiques et d’enfants de 4 à 12 ans d’origine afro-
américaine, vivant dans des quartiers défavorisés de la ville d’Oakland en Californie, les 
concentrations régionales et saisonnières d’ozone (concentration moyenne sur 8 h variant 
d’environ 15 ppb à 30 ppb) ont été associées à une augmentation de la fréquence des 
micronoyaux (un marqueur des mutations) dans les cellules buccales et les lymphocytes. Mbien 
que  les données aient été corrigées en fonction du nombre de cigarettes fumées par ménage 
par jour, il a cependant été impossible d’établir une distinction entre le tabagisme passif et actif 
(Huen et al., 2006).  

Les auteurs d’une étude pilote menée dans la ville de Mexico ont comparé l’exposition 
individuelle à la pollution atmosphérique et les dommages à l’ADN (mesurés par le test des 
comètes) chez des personnes qui travaillaient à l’intérieur (exposition estimative médiane à 
l’ozone : 5,1 à 19,5 ppb) et à l’extérieur (marchands ambulants, chauffeurs de taxi, chauffeurs 
d’autobus; concentration estimative médiane d’ozone : 28,5 à 36,1 ppb) dans deux villes. Les 
résultats des analyses de régression logistique simple et multiple ont semblé associer 
l’exposition professionnelle à l’ozone à une augmentation du risque de cellules fortement 
endommagées (≥ 60 % des cellules à queues plus longues); les auteurs n’ont toutefois pas 
précisé les paramètres des modèles utilisés (Tovalin et al., 2006).  
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En Italie, dans une étude transversale réalisée auprès de 79 sujets en santé de Florence,une 
corrélation a été établie entre les cassures de l’ADN des lymphocytes et l’exposition à l’ozone, 
sept et trente jours avant l’échantillonnage. Cette association s'est toutefois avérée plus faible 
que le lien avec la température de l’air et s’est révélée non significative après inclusion de la 
température de l’air et des rayonnements solaires dans la modélisation. Aucune association n’a 
été observée entre l’ozone et un autre marqueur des dommages à l’ADN – soit les sites 
sensibles à la formamidopyrimidine glycosylase (Fpg). De plus, des descriptions très limitées 
ont été faites des modèles de régression linéaire à une et plusieurs variables utilisés et les 
auteurs n’ont pas précisé les concentrations d’ozone en présence (Giovannelli et al., 2006).  

Dans une autre étude italienne, les auteurs ont examiné les différences entre les dommages à 
l’ADN dans la muqueuse nasale de sujets vivant dans deux villes différentes. Les dommages à 
l’ADN (mesurés par le test des comètes) et les concentrations d’ozone ont été tous deux 
environ 70 % plus élevés à Florence [niveau élevé de pollution; concentration quotidienne 
moyenne d’ozone : 75,17 ± 18,37 µg/m3 (~ 38 ppb)] qu’à Sassari [faible niveau de pollution; 
concentration quotidienne moyenne d’ozone : 44,88 ± 8,81 µg/m3 (~ 23 ppb)]. Une association 
positive significative a aussi été établie entre les dommages à l’ADN et les concentrations 
d’ozone à long terme (moyenne du mois précédent) et à court terme (jour précédent), mais non 
avec les concentrations de SO2, de NOx ou de PM10. L’association avec l’ozone n’a toutefois été 
observée que chez des non-fumeurs, sans doute parce que l’augmentation des dommages à 
l’ADN chez les fumeurs a masqué tout effet de l’ozone.  

Une corrélation a été établie entre, d’une part, les dommages à l’ADN et l’exposition à l’ozone 
et, d’autre part, l’inflammation histopathologique des voies respiratoires supérieures. 
L’augmentation des dommages à l’ADN a aussi été associée à une incapacité de préserver la 
structure normale des cellules épithéliales en raison d’une altération de l’adhérence de cellule à 
cellule (Pacini et al., 2003).  

Une étude longitudinale cas-témoin emboîtée examinant la mortalité due à la BPCO et à 
l’emphysème chez des non-fumeurs et des anciens fumeurs atteints de cancer (projet EPIC) a 
par ailleurs établi une corrélation entre les concentrations ambiantes d’ozone (non précisées) et 
les adduits de l’ADN dans les leucocytes mesurés des années avant l’apparition du cancer chez 
les non-fumeurs (Peluso et al., 2005). Les auteurs ont indiqué que les adduits de l’ADN 
pourraient permettre de prévoir le risque de cancer du poumon chez des personnes n’ayant 
jamais fumé. Il s’agit toutefois d’une étude inhabituelle sur la pollution atmosphérique et on ne 
sait pas si les auteurs ont pris en compte tous les facteurs de confusion possibles.  

 

15.7.4 Résumé et facteurs à prendre en compte : Études 

épidémiologiques de paramètres génétiques 

Bien qu'il y ait eu accroissement du  nombre d’études sur les effets génétiques de la pollution 
atmosphérique, ce nombre demeure faible.  Tant les études plus anciennes que celles qui sont 
examinées dans la présente évaluation ont révélé que les polymorphismes génétiques des 
enzymes antioxydantes et des gènes de l’inflammation (les polymorphismes de GSTM1, NQO1 
et TNF ont été étudiés) pouvaient influencer la susceptibilité des sujets à une variété  d’effets 
associés à l’ozone, notamment la diminution de la fonction respiratoire, les changements 
inflammatoires, la respiration sifflante ou l’asthme. Les études disponibles ont pour la plupart 
porté sur des enfants asthmatiques, bien que, dans une étude examinée par l’USEPA,  des 
polymorphismes du facteur TNF-α aient semblé moduler des changements dans la fonction 
pulmonaire de personnes atteintes de rhinite. De façon générale, les génotypes les plus 
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sensibles sont ceux qui sont davantage pro-inflammatoires et ceux chez qui il y a réduction de 
l’expression de certains éléments du système de défense antioxydante.   

La concentration d’ozone dans l’air ambiant a aussi été associée à la génotoxicité, notamment à 
une augmentation de la fréquence des micronoyaux et des dommages de l’ADN dans les 
cellules somatiques, dans les leucocytes et les lymphocytes des voies respiratoires et de la 
circulation. Des études ont été réalisées à la fois auprès de sujets en santé et de populations 
vulnérables. Une recherche menée en Italie a rapporté que les dommages à l’ADN dans la 
muqueuse nasale étaient plus prononcés dans les communautés exposées à des 
concentrations d’ozone plus élevées et n’étaient pas associés à d’autres polluants 
atmosphériques. Dans une étude précédente, l’ozone avait été associé à une augmentation de 
la 8-OHdG, un marqueur des dommages oxydatifs de l’ADN, chez des sujets en santé, mais 
uniquement chez ceux des génotypes NQO1 wt et GSTM1 nul. La conclusion formulée dans le 
document Ozone AQCD (USEPA, 2006) et selon laquelle des facteurs génétiques pourraient 
influencer la sensibilité individuelle innée à l’ozone s’étend donc à certains paramètres de la 
génotoxicité.  

En plus de mettre en évidence l’influence possible du génotype sur la sensibilité individuelle à 
l’ozone, les recherches dans ce domaine ont également réaffirmé le rôle central des espèces 
réactives de l’oxygène comme groupe fonctionnel toxique dans la manifestation des divers 
effets induits par l’ozone. 

Enfin, bien que les recherches aient identifié des sous-populations génétiques potentiellement 
sensibles au niveau du polymorphisme d’enzymes antioxydantes et des gènes de 
l’inflammation, le nombre d’études et l’éventail des marqueurs génétiques examinés demeurent 
faibles. Dans ce contexte, d’autres études devront être menées pour confirmer la pertinence de 
ces marqueurs (et d’autres) en regard des études de population. 
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15.8 Épidémiologie de l’exposition chronique 

 

15.8.1 Résumé des évaluations précédentes 

Au moment de la publication du RES de 1999 sur l’ozone, les données des études 
transversales et longitudinales semblaient indiquer un lien entre la diminution de la fonction 
respiratoire,  l’augmentation des cas d’asthme et l’exposition chronique à de fortes 
concentrations d’ozone. Le document Ozone AQCD (USEPA, 2006) notait que peu d’études 
avaient examiné l’association entre l’exposition chronique à l’ozone et la morbidité ou la 
mortalité. L’USEPA avait conclu que les données les plus probantes étaient celles portant sur 
les effets d’une exposition prolongée à l’ozone durant l’été sur la diminution de la fonction 
pulmonaire chez des enfants exposés à de fortes concentrations ambiantes; en effet, ces 
problèmes de santé avaient été rapportés dans plusieurs études. Les données sur le risque 
d’apparition de l’asthme étaient plus limitées;  deux études longitudinales avaient été 
recensées, qui portaient uniquement sur des sous-groupes susceptibles de passer plus de 
temps à l’extérieur, soit des hommes adultes et des enfants pratiquant au moins trois sports. 
Ces études ont incidemment établi une association significative entre l’exposition chronique à 
de fortes concentrations d’ozone (et non à d’autres polluants) et l’apparition de nouveaux cas 
d’asthme.  

Quelques rares résultats s ont aussi été rapportés relativement aux effets de l’ozone sur 
d’autres paramètres de morbidité, notamment la fonction pulmonaire annuelle (association 
essentiellement négative dans les études les mieux conçues) et les symptômes respiratoires 
(association plus forte avec les PM ou certains autres polluants). En ce qui touche la mortalité 
et l’incidence du cancer, les études longitudinales sur les effets d’une exposition chronique font 
état de résultats incohérents en ce qui a trait à la mortalité toutes causes confondues, à la 
mortalité cardiopulmonaire et à l’incidence de cancer du poumon. Dans les études où les 
analyses ont également tenu compte d’autres polluants, ces effets ont plutôt été associés aux 
PM.   

 

15.8.2 Mortalité 

Dans les études de cohortes prospectives  examinées dans le cadre de la présente évaluation, 
l’association la plus forte et la plus cohérente a été établie entre la mortalité et l’exposition 
chronique aux particules fines (section 14.8), bien que des données limitées aient aussi associé 
l’exposition prolongée à l’ozone à une hausse de la mortalité. Une nouvelle analyse de la 
cohorte utilisée pour la Cancer Prevention Study II de l’American Cancer Society  et constituée 
d’environ 500 000 habitants de 151 régions métropolitaines des États-Unis a révélé une 
association significative entre la mortalité cardiopulmonaire entre 1982 et 1989 et la 
concentration d’ozone à long terme durant la saison chaude [moyenne de 30,44 ppb) (RR = 
1,08 (IC 95 % = 1,01–1,16) pour l’écart entre la concentration moyenne d’ozone dans la ville la 
plus polluée et celle la moins polluée]; ce résultat a été obtenu après correction en fonction du 
tabagisme, du niveau de scolarité, de l’exposition professionnelle, de l’IMC, de l’état matrimonial 
et de la consommation d’alcool (Krewski et al., 2000, p. 174). Une augmentation non 
significative de la mortalité toutes causes confondues a aussi été associée à la concentration 
d’ozone durant la saison chaude [RR = 1,02 (IC 95 % = 0,96–1,07)], alors que la concentration 
d’ozone durant la saison froide a été associée à une baisse significative du risque de mortalité 
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toutes causes confondues ainsi que du risque de mortalité cardiopulmonaire, et que la 
concentration durant les deux saisons a été associée à une baisse significative du risque de 
mortalité par cancer du poumon. Aucune analyse multi-polluants n’a été réalisée pour étudier 
plus à fond le lien avec l’ozone, bien que le fait que la hausse n’ait été observée que durant la 
saison chaude laisse croire qu’il s’agit d’un effet spécifique de l’ozone. Des conclusions 
semblables ont été présentées dans une étude ultérieure réalisée sur une période de 16 ans et 
dans laquelle le nombre de décès a triplé; dans cette dernière étude toutefois, l’augmentation 
du risque de mortalité cardiopulmonaire associée à l’ozone (indiquée seulement dans une 
figure) s'est avérée  comparable sans toutefois s'avérer significative au niveau statistique (Pope 
et al., 2002).  

 

15.8.3 Diabète 

Seulement deux études sur la morbidité chronique ont été publiées durant la période couverte 
par la présente évaluation. Aux États-Unis, Hathout et al. (2002) ont réalisé une étude cas-
témoin visant à examiner l’association entre la pollution atmosphérique et l’apparition du diabète 
de type I avant et après l’âge de cinq ans, chez des enfants du sud de la Californie (données de 
l’étude non présentées). Cette recherche a porté sur 61 enfants atteints de diabète et 
sur39 témoins en santé du même âge et vivant dans la même région. Les chercheurs ont 
comparé l’exposition à la pollution atmosphérique avant le diagnostic chez des enfants atteints 
de diabète d’apparition précoce à celle des enfants où le diabète est apparu plus tardivement; 
ils ont également comparé l’exposition à la pollution atmosphérique de la naissance au 
diagnostic chez les enfants diabétiques et chez le groupe témoin. Deux tests t bilatéraux ont été 
utilisés pour comparer le diabète d’apparition précoce et tardive. L’analyse de régression 
logistique avec la statistique de Wald a été utilisée pour mesurer la force de l’association entre 
la pollution atmosphérique et le diabète. La recherche a révélé que les concentrations 
moyennes d’ozone avant le diagnostic (estimées au centroïde du code postal de la région où 
vivait l’enfant) étaient été plus élevées pour les enfants diabétiques que pour les témoins 
[concentrations moyennes d’ozone respectives de 32,45 ppb et 26,64 ppb (p = 0,031) pour les 
enfants chez qui le diabète est apparu à l’âge de 5 ans ou moins et de 32,73 ppb et 27,12 ppb 
(p = 0,007) pour les enfants chez qui le diabète est apparu après 5 ans]. L’exposition à l’ozone 
n’a toutefois pas varié de façon significative entre les cas diagnostiqués avant 5 ans et ceux 
diagnostiqués après. L’ozone dans l’air ambiant a été associé au diabète de type 1 pour tous 
les âges réunis dans les estimations brutes [OR = 4,22 (IC 95 % = 1,96–9,10) par 10,9 ppb 
d’ozone; l’estimation ajustée selon l’âge était identique]. L’association a été plus forte chez les 
enfants de plus de cinq ans (OR = 6,17, IC 95 % =1,75–21,78) que chez ceux de cinq ans et 
moins (OR = 3,25, IC 95 % =1,22–8,67). À ce sujet, les chercheurs ont cependant indiqué la 
possibilité que ce résultat résulte d'une exposition cumulative plus élevée chez les enfants plus 
âgés. L'exposition aux PM10 a aussi été associée à une augmentation comparable ou moindre 
du risque de diabète dans les deux groupes d’âge, alors que d’autres polluants (NO2, SO2 et 
SO4)’ont été associés à une diminution du risque. Aucun modèle à polluants multiples n’a été 
évalué. Dans le prolongement de cette étude, Hathout et al. (2006) ont analysé les données de 
102 cas et de 300 témoins en santé du même âge. Des tests du khi carré ont été utilisés pour 
l’analyse des données catégoriques; des tests de t et des analyses de régression logistique 
multidimensionnelle inconditionnelle ont aussi été utilisés pour comparer la pollution 
atmosphérique entre les cas et les témoins. Les concentrations moyennes d’ozone  ont été 
estimées au centroïde du code postal de la zone résidentielle des enfants; avant le diagnostic, 
ces concentrations se sont avérées plus élevées chez les enfants atteints de diabète (moyenne 
de 29,4 ppb) que chez les témoins (25,8 ppb). Le tabagisme passif, les antécédents de diabète 
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et d’auto-immunité dans la famille, ainsi que l’abus de drogues dans la famille étaient aussi été 
plus élevés chez les enfants diabétiques que chez les témoins, alors que la fréquentation de 
garderie, les antécédents d’allaitement et les diplômes collégiaux chez les parents étaient été 
sensiblement moins élevés chez les enfants diabétiques que chez les témoins. L’exposition à 
l’ozone a par ailleurs été associée à la probabilité de diagnostic de diabète de type I chez 
l’enfant [OR = 2,92 (IC 95 % =1,86–4,58) par 10 ppb d’ozone]. Cette estimation est demeurée 
robuste après inclusion de divers facteurs de confusion (p. ex., fumée de tabac ambiante, 
fréquentation de la garderie, diabète chez la mère, allaitement, antécédents familiaux de 
diabète ou d’auto-immunité, consommation de drogues par la mère et niveau de scolarité plus 
élevé des parents). Selon les chercheurs, l’ozone pourrait être un élément prédisposant à 
l’apparition du diabète de type I ou accélérant ce phénomène (c.-à-d. en favorisant les 
dommages aux cellules bêta causés par les radicaux libres ou la présentation d’antigènes 
diabétogènes). Les auteurs ont également indiqué qu’un effet de synergie pourrait exister avec 
le SO4. Le diagnostic du diabète de type 1 a aussi été associé de façon significative avec le 
SO4, mais non avec le SO2, le NO2 ou les PM10. Aucun modèle à polluants multiples n’a été 
évalué. 

 

15.8.4 Résumé et facteurs à prendre en compte : Épidémiologie de 

l’exposition chronique 

Des évaluations précédentes avaient établi une association entre l’exposition prolongée à 
l’ozone et une diminution de la fonction respiratoire ou une augmentation des cas d’asthme. 
Cependant, même dans le cas de problèmes de santé associées à l’ozone et pour lesquels les 
données sont assez cohérentes (associations entre les concentrations saisonnières d’ozone et 
la diminution de la fonction respiratoire ou du développement de la fonction respiratoire et 
l’apparition de l’asthme), le nombre d’études recensées demeure assez limité. De plus, 
certaines études soulèvent des questions quant au rôle possible d’autres polluants dans les 
effets sur la fonction respiratoire. Les recherches sur les effets chroniques  publiées durant la 
période analysée se limitent à deux études connexes qui laissent croire que l’ozone pourrait 
être associé à l’incidence du diabète de type 1 chez les enfants; ici encore, des études 
additionnelles devront  être menées pour confirmer ces résultats. En ce qui a trait aux autres 
paramètres de la morbidité, il existe peu d’études épidémiologiques sur les effets de l’exposition 
chronique à l’ozone sur la fonction pulmonaire, les symptômes respiratoires ou l’inflammation.  

Bien que peu de données examinées dans la présente évaluation et les évaluations 
précédentes aient établi de lien entre l’exposition chronique à l’ozone et la mortalité, un rapport 
précédent sur la plus vaste étude de cohorte de l’American Cancer Society a établi une 
association faible mais significative entre la concentration à long terme d’ozone dans l’air 
ambiant et la mortalité cardiopulmonaire. Ces conclusions devront toutefois être validées à 
partir d’analyses plus poussées, notamment l'analyse de la mortalité par cause en tenant 
compte de la présence de co-polluants. 
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15.9 Caractérisation du risque 
 

15.9.1 Introduction 

La caractérisation du risque constitue l'étape de intégration des données dans une évaluation 
du risque. Elle consiste à intégrer les données scientifiques sur la nature et les concentrations 
du « danger » auquel les récepteurs sont exposés (dans le cas présent, l’ozone 
troposphérique), sur la nature des effets causés par l’exposition à ce danger (soit les effets 
associés à l’ozone rapportés dans les études épidémiologiques et les études toxicologiques sur 
des humains et des animaux de laboratoire), et sur la ou les relations quantitatives entre 
l’exposition des récepteurs et la réponse qui en découle (c.-à-d. la relation concentration–
réponse). Ensemble, ces données sont utilisées pour estimer l’ampleur des effets prévus dans 
les conditions d’exposition actuelles et futures.  

La section qui suit décrit la première partie de cette analyse. On y présente un résumé des 
principales données sur l’exposition et sur les effets de l’ozone décrits plus en détail dans les 
sections 15.1 à 15.8. Ces données sont ensuite intégrées et une évaluation est faite du poids 
de la preuve pour déterminer si les résultats établissent un lien de causalité entre l’exposition à 
l’ozone troposphérique et diverses catégories d’effets sur la santé. La forme de la courbe 
concentration–réponse et les populations plus menacées par une exposition à l’ozone à cause 
d’un niveau d’exposition plus élevé ou d’une sensibilité accrue sont également décrites. Les 
incertitudes associées aux données et les répercussions qui en résultent sont ensuite 
examinées. Enfin, des conclusions sont formulées en s’appuyant sur les principaux résultats et 
observations des sections précédentes.  

Les évaluations quantitatives des relations entre l’ozone et les effets nocifs sur la santé peuvent 
également être définies et présentées séparément à l’aide de l’outil d’évaluation des avantages 
d’une meilleure qualité de l’air (AQBAT) de Santé Canada. Ces relations quantitatives sont 
fondées sur une analyse des études qui fournissent les résultats les plus pertinents et qui 
incluent à la fois des études uniques et des méta-analyses d’études multiples. L’outil AQBAT a 
été (et est encore) utilisé pour estimer les avantages de la gestion des risques liés à la qualité 
de l’air dans les études fédérales d’impact de la réglementation, de même que pour déterminer 
les avantages potentiels d’élaborer des scénarios de gestion des risques liés à la qualité de 
l’air. Cet outil s’appuie sur des paramètres pour lesquels il existe de solides données étayant le 
lien entre l’exposition et l’effet. AQBAT est disponible sur demande à l’adresse air@hc-sc.gc.ca. 

 

15.9.2 Résumé de l’exposition et des effets  

15.9.2.1 Résumé de l’exposition 

La compréhension de l’exposition, notamment à partir des données obtenues des stations de 
surveillance de la qualité de l’air, permet d’appuyer l’interprétation des données 
épidémiologiques. De nombreuses recherches ont été menées dans ce domaine et les données 
récentes fournissent plus de précisions sur la relation entre l’exposition individuelle et 
l’exposition de populations et les concentrations d’ozone mesurées dans les stations 
d'échantillonnage. 

Il existe peu de sources d’ozone en milieu intérieur, mais l’ensemble de la population est 
exposée à l’ozone provenant de l’air ambiant, en particulier à l’extérieur mais aussi à l’intérieur, 
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lorsque l’ozone présent dans l’air ambiant s’infiltre dans les milieux intérieurs. Comme l’indique 
la section 15.1.1, les concentrations d’ozone dans l’air ambiant varient considérablement dans 
le temps et l’espace. Les concentrations d’ozone troposphérique fluctuent tout au long de la 
journée, avec un niveau maximum en après-midi ou en soirée, selon la région. Les 
concentrations fluctuent également selon le jour de la semaine et sont souvent plus élevées la 
fin de semaine. Les maximums saisonniers s’observent en été ou au printemps, selon la région. 
Les concentrations d’ozone varient aussi considérablement en fonction de la région 
géographique; ils sont les plus élevées dans le sud de l’Ontario et du Québec, les principaux 
endroits où l’on observe un dépassement du standard actuel relatif à l’ozone dans l’air ambiant. 
De plus, même s’il existe souvent une forte corrélation entre les concentrations d’ozone 
mesurées à différents endroits à l’intérieur d’une région donnée, puisque l’ozone est un polluant 
secondaire, il n’en est pas toujours ainsi car les concentrations varient également à plus petite 
échelle. À titre d’exemple, les concentrations sont plus élevées dans les régions rurales situées 
sous le vent de sources importantes de gaz précurseurs (p. ex., des centres urbains), alors 
qu’elles sont le plus souvent moindres dans les centres-villes, à proximité de routes, ainsi qu'à 
l'intérieur, sous l’effet de diverses réactions chimiques (section 15.1.2). 

En raison de ces fluctuations, l’exposition individuelle à l’ozone varie dans le temps ainsi que 
selon les déplacements de la personne exposée. Ainsi qu’il est indiqué à la section 15.1.3, un 
certain nombre d’études américaines et canadiennes ont examiné l’exposition individuelle à 
l’ozone, notamment la relation entre le niveau d'exposition et les concentrations mesurées dans 
des stations d'échantillonnage, cette relation étant utilisée dans la plupart des études 
épidémiologiques. Ces études indiquent que l’exposition individuelle à l’ozone demeure 
généralement inférieure aux concentrations mesurées dans l’air ambiant ou dans d’autres 
endroits à l'extérieur, mais supérieure aux concentrations à l'intérieur, et qu’elle varie 
considérablement d’un sujet à l’autre. Malgré tout, la presque totalité des études disponibles ont 
établi une association de modérée à forte entre les mesures d’exposition individuelle à l’ozone 
chez des groupes ou des personnes et les concentrations mesurées dans les stations de 
mesure, avec des coefficients de corrélation variant d’environ 0,4 à 0,6 ou des pentes de 
régression statistiquement significatives. Les études de surveillance individuelle menées au 
Canada et aux États-Unis révèlent également que l’exposition individuelle moyenne à l’ozone 
suit les mêmes tendances temporelles que les concentrations mesurées dans les stations 
d'échantillonnage. Dans la plupart des études, l’exposition individuelle a été associée au temps 
passé à l’extérieur ou s'est avérée plus élevée durant l’été, lorsque les concentrations d’ozone 
dans l’air ambiant, le temps passé à l’extérieur et le taux de renouvellement d’air dans les 
bâtiments (et donc l’infiltration) sont plus importants. Par ailleurs,dans ces études, 
l’augmentation de la ventilation (p. ex., sous l’effet de l’ouverture des fenêtres) a souvent pour 
effet d’accroître l’exposition individuelle à l’ozone.  

Ces résultats confirment l’importance de la concentration d’ozone dans l’air ambiant pour définir 
l’exposition individuelle à ce polluant; ils démontrent aussi que, même si les concentrations 
mesurées au niveau d'une station d'échantillonnage ne tiennent pas nécessairement compte 
des différences interindividuelles dans l’exposition, elles semblent offrir une valeur de 
substitution raisonnable de l’exposition au niveau d’une population entière. De plus, même si 
l’exposition individuelle s'avère habituellement légèrement inférieure aux concentrations 
correspondantes dans l’air ambiant, il est probable que les variations journalières de l’exposition 
d’une population à l’ozone suivent les fluctuations des concentrations enregistrées aux stations 
de mesure.  Les associations entre la pollution par l’ozone et les effets sur la santé qui sont 
établies dans les études épidémiologiques en séries chronologiques s’appuient donc davantage 
sur ces variations temporelles et sur la capacité de représenter l’exposition moyenne dans la 
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population que sur l’ampleur absolue de l’exposition. Les concentrations ambiantes constituent 
donc une mesure utile et adéquate de l’exposition aux fins d’études épidémiologiques.  

La relation entre les concentrations ambiantes et l’exposition individuelle à l’ozone varie par 
ailleurs en fonction des caractéristiques de la personne, de la ville ou de la région où elle réside, 
ce qui donne lieu à des erreurs de mesure et peut introduire un biais dans les estimations du 
risque. Il peut s’agir d’un biais par défaut ou par excès mais, dans la plupart des cas, on 
s’attend à ce que ce biais sous-estime le risque et rende plus difficile la détection d’un effet sur 
la santé avec un modèle « classique » d’erreur de mesure. Cependant, l’erreur de mesure de 
l’exposition fait qu’il est également plus difficile de déterminer la véritable forme de l’association 
exposition–réponse.  

Les personnes qui travaillent à l’extérieur, les enfants et les personnes qui font de l’activité 
physique en plein air sont davantage exposés à l’ozone dans l’air ambiant, du fait qu'elles 
passent généralement plus de temps à l’extérieur et qu’elles sont actives, souvent durant la 
saison et la période de la journée où les concentrations d’ozone sont les plus élevées 
(section 15.1.3). Des études toxicologiques sur des animaux (section 15.3) et des humains 
(section 15.4) ont démontré qu’une exposition prolongée à l’ozone combinée à l’effort 
(caractéristiques des groupes précités) pouvait accroître l’exposition et exacerber les effets de 
l’ozone sur le système respiratoire. En conséquence, les personnes qui travaillent à l’extérieur 
et les autres qui font de l’activité physique en plein air au moment où les concentrations d’ozone 
sont maximales devraient être considérées comme des sous-groupes vulnérables dans la 
population en général. 

15.9.2.2 Résumé des effets sur des animaux de laboratoire 

Bien qu’il existe moins d’études toxicologiques continues sur l’ozone que sur les particules, les 
mécanismes d’action de l’ozone et ses effets sur la progression de l’atteinte pulmonaire ont été 
relativement bien caractérisés en raison des propriétés physico-chimiques relativement simples 
de cette molécule. Comme l’indique la section 15.3.1.1, l’exposition aiguë à l’ozone 
endommage les tissus épithéliaux des voies respiratoires, augmente la perméabilité des voies 
respiratoires et provoque une inflammation pulmonaire suite à l’activation des macrophages 
alvéolaires, d’un afflux de neutrophiles et de l’élévation des taux de cytokines inflammatoires et 
d’espèces réactives de l’oxygène. De tels effets ont incidemment été observés chez des 
rongeurs exposés à des concentrations d’ozone d’à peine 0,1 ppm. L’ozone réagit par ailleurs 
avec des substrats du liquide du revêtement épithélial des poumons, causant une déplétion en 
antioxydants protecteurs comme l’acide ascorbique et le glutathion, ce qui endommage les 
protéines et oxyde les lipides. L’exposition prolongée à l’ozone a été associée à des 
changements morphologiques dans les voies respiratoires des animaux de laboratoire, 
notamment un remodelage des voies respiratoires dans la région centrolobulaire, ainsi qu’une 
hyperplasie nasale et une métaplasie des cellules muqueuses dans les voies respiratoires 
supérieures. 

Il a été établi qu'une exposition aiguë à l’ozone pouvait altérer les modes de respiration et 
causer une respiration superficielle rapide chez les rongeurs. Cette réponse semble provoquer 
une répartition plus uniforme des dommages,  plutôt que de protéger l'organisme de ces 
dommages. Des études sur des souches de souris pures laissent croire que des facteurs 
génétiques détermineraient, du moins en partie, les effets de l’ozone sur le système 
respiratoire. Parallèlement à l’intérêt croissant porté à l’asthme et aux réactions allergiques 
causées par la pollution atmosphérique, on constate que les études sur la fonction pulmonaire 
s’intéressent de plus en plus à la mesure de la sensibilité des voies respiratoires 
(section 15.3.1.2). Selon les hypothèses mises de l’avant, l’ozone exacerberait la réactivité des 
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voies respiratoires à certains allergènes chez les asthmatiques, en augmentant de façon non 
spécifique l’hyperréactivité des voies respiratoires. Il a été démontré que l’exposition aiguë à 
des concentrations d’ozone comprises entre 0,5 et 1 ppm augmentait l’hyperréactivité des voies 
respiratoires chez des animaux de laboratoire; de plus, cette réaction persiste plus longtemps et 
diminue plus lentement que la baisse de la fonction respiratoire ou les symptômes respiratoires. 
L’ozone peut provoquer une hyperréactivité des voies respiratoires en modulant les récepteurs 
à adaptation rapide des voies respiratoires ou en altérant la structure des voies de conduction; 
la libération de neuropeptides comme la substance P des neurones intrinsèques pourrait aussi 
jouer ici un rôle important. Le lien entre l’hyperréactivité des voies respiratoires et l’inflammation 
demeure imprécis; certaines données laissent croire à la participation de médiateurs de 
l’inflammation (p. ex., induction de l’IL-1β, activation du complément), mais la base de données 
à ce sujet manque de cohérence. Une interaction synergique entre l’exposition aiguë à l’ozone 
et des allergènes comme l’ovalbumine dans le déclenchement de réactions inflammatoires et 
d’effets sur la fonction respiratoire (p. ex., augmentation de la résistance des voies respiratoires 
et élévation des marqueurs immunitaires) a été observée chez un certain nombre de modèles 
expérimentaux de l’allergie utilisant des rats, des souris et des cobayes sensibilisés (section 
15.3.1.3). Ces études fournissent des preuves mécanistes qui viennent corroborer les rapports 
associant l’ozone à l’exacerbation de l’hyperréactivité des voies respiratoires chez des  
asthmatiques atopiques. 

L’ozone pourrait aussi indirectement porter atteinte à des organes au-delà du système 
respiratoire, par le biais du transport sanguin de produits de réaction vers des organes cibles, 
ou par la production de médiateurs inflammatoires et métaboliques associée à l’exposition. De 
plus en plus d’études toxicologiques s’intéressent aux effets systémiques de l’ozone au-delà 
des poumons. Comme l’indique la section 15.3.3.1, un ensemble de données récentes donne à 
penser que l’inhalation de concentrations d’ozone d’à peine 0,2 ppm pourrait avoir des effets 
nocifs sur le SNC d’animaux de laboratoire. Un éventail d’effets neurologiques a ainsi été 
signalé, notamment une altération des taux de catécholamines dans le cerveau, un 
dysfonctionnement des neurones dopaminergiques, des changements morphologiques tels 
qu’une diminution de la densité des neurones ainsi qu’une peroxydation des lipides dans les 
tissus cérébraux. Les effets comportementaux connexes incluent des déficits de mémoire à 
court et à long termes, l’altération des tracés de l’EEG durant le sommeil et une diminution de 
l’activité motrice et des comportements explorateurs. Bon nombre de ces effets sur le SNC 
s’accompagnent de signes de stress oxydatif, et leur atténuation ou prévention par 
l’administration d’antioxydants viennent corroborer l’influence de ce mécanisme. Dans 
l’ensemble, les données sur les mécanismes biochimiques et moléculaires responsables de ces 
effets demeurent toutefois rudimentaires. 

L’ozone a été relié à des effets sur le système cardiovasculaire, mais les données à l’appui sont 
moins concluantes que dans le cas des particules. Parmi les effets signalés chez des rongeurs 
exposés à des concentrations d’ozone comprises entre 0,1 et 0,5 ppm, mentionnons une 
diminution de la fréquence cardiaque, de la tension artérielle et de la température centrale et 
une augmentation de la fréquence des arythmies (section 15.3.3.2). Des effets directs de 
l’ozone, comme la libération de facteurs d’activation des plaquettes des cellules épithéliales  
pulmonaires pourraient contribuer à la formation de caillots et augmenter le risque d'effets 
cardiovasculaires sérieux. Il a aussi été établi que l’interaction entre l’ozone et des 
composantes du surfactant dans le liquide du revêtement épithélial des poumons pourrait 
causer la production d’oxystérols et d’espèces réactives de l’oxygène qui pourraient avoir des 
effets cytotoxiques sur les poumons et les cellules cardiaques ou contribuer à la formation de 
caillots. Selon d’autres hypothèses, des effets indirects tels que la stimulation de la sécrétion de 
vasoconstricteurs et des effets sur les réflexes neuronaux causeraient une élévation de la 
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tension artérielle et une altération du contrôle électrophysiologique de la fréquence ou du 
rythme cardiaque. 

Des études animales ont examiné de nombreux facteurs susceptibles d’accroître la sensibilité à 
l’ozone, notamment des paramètres de nature physiologique ou génétique, ainsi que des 
paramètres reliés à l’âge (section 15.3.4). La sensibilité à l’ozone semble être déterminée en 
partie par des facteurs génétiques, comme le laissent croire des études dans le cadre 
desquelles des souches assorties de souris et de rats ont présenté des différences de 
sensibilité à l’atteinte et à l’inflammation pulmonaires. Des études de caractérisation génétique 
et moléculaire ont identifié les locus chromosomiques responsables, en partie du moins, de la 
sensibilité et de la résistance chez des animaux de laboratoire. Selon certaines données, les 
rats immatures et âgés sont par ailleurs plus sensibles à l’ozone que les rats adultes. Plusieurs 
études ont également associé l’obésité à une plus grande réactivité innée et induite par l’ozone 
des voies respiratoires, un phénomène qui pourrait s’expliquer par les niveaux d’inflammation 
systémique plus élevés chez plusieurs souches de souris obèses et non chez des souches de 
souris normales. L’exposition de courte durée à l’ozone peut aussi accroître la sensibilité aux 
maladies infectieuses, en modulant les mécanismes de défense de l’hôte dans les poumons 
(section 15.3.2). Il a été démontré que l’exposition d’animaux de laboratoire à l’ozone perturbe 
les fonctions des macrophages alvéolaires,  réduit la clairance pulmonaire ainsi que le nombre 
de lymphocytes T et B et nuit aux réponses antivirales, des réactions qui peuvent toutes mener 
à un accroissement de la morbidité et de la mortalité en raison d’une diminution de la résistance 
aux microorganismes infectieux. 

Des données intéressantes ont été produites sur les effets de l’ozone sur le développement  
des poumons chez des bébés macaques rhésus. Comme l’indique la section 15.3.5, l’exposition 
sporadique de ces animaux à 0,5 ppm d’ozone a provoqué un remodelage des voies 
respiratoires distales, caractérisé par une diminution de la ramification des voies de conduction, 
l’altération de la membrane basale de la trachée et une diminution de l’innervation des voies 
respiratoires. Ces résultats laissent croire que l’ozone en concentrations suffisamment élevées 
pourrait nuire à la morphogenèse postnatale des voies trachéobronchiques.  Dans l'ensemble, 
les études sur les effets de l’exposition prénatale à l’ozone sur le développement montrent que 
des concentrations inférieures à 1 ppm ne causent pas d’effets somatiques ou 
neurocomportementaux majeurs ou généralisés chez les descendants d’animaux de 
laboratoire. L’exposition de rats durant la gestation à 1 ppm d’ozone a cependant été reliée à 
des modifications cellulaires dans le cervelet des descendants mâles, alors que des 
changements de comportement ont été signalés chez les descendants adultes de souris 
exposées durant la gestation à des concentrations d’ozone d’à peine 0,3 ppm. Selon des 
données récentes, une exposition subchronique à 0,5 ppm d’ozone a également été associée à 
des effets sur des cellules germinales de rats mâles ainsi qu’à des changements 
histopathologiques dans les testicules, des réactions qui pourraient être liées au stress oxydatif. 

Les études sur la cancérogénicité et la génotoxicité de l’ozone demeurent limitées, comme 
l’indique la section 15.3.6. À ce chapitre, des études in vivo font état de différents effets 
génotoxiques associés à l’ozone, notamment une augmentation des cassures des brins de 
l’ADN et de la fréquence des mutations cellulaires, mais seulement à des niveaux d’exposition 
relativement élevés. Les résultats d’études in vitro au cours desquelles le prétraitement des 
cellules par des antioxydants a réduit la génotoxicité laissent croire à des dommages oxydatifs. 
En ce qui concerne la cancérogénicité, le poids de la preuve accumulée jusqu'à maintenant ne 
semble pas indiquer que l’ozone dans l’air ambiant soit un cancérogène pulmonaire chez les 
animaux de laboratoire. Des études par inhalation (à vie et pendant deux ans) sur la 
cancérogénicité de l’ozone ont donné des résultats négatifs chez le rat, alors que résultats 
obtenus ont été équivoques chez la souris. 
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Enfin, en ce qui a trait à la toxicologie des mélanges, certaines données indiquent des effets 
interactifs chez des animaux de laboratoire exposés à l’ozone et à d’autres polluants; les 
recherches dans ce domaine demeurent toutefois limitées et peu concluantes (section 15.3.7). 
La plupart des interactions observées avec d’autres substances comme les particules et le NO2 
se sont produites uniquement à des concentrations supérieures aux niveaux ambiants. 

15.9.2.3 Résumé des effets observés dans les études d’exposition contrôlée chez 
les humains 

Les études contrôlées qui ont été examinées dans le présent rapport et dans les évaluations 
précédentes ont associé l’inhalation de concentrations d’ozone comparables ou légèrement 
supérieures aux niveaux ambiants à une variété d’effets touchant presque exclusivement le 
système respiratoire (section 15.4). Les effets observés ont consisté le plus souvent en une 
diminution de la fonction respiratoire (diminution de la CVF ou du VEMS) et en symptômes de 
gêne respiratoire, bien que l’on ait aussi observé une diminution de la capacité inspiratoire, une 
légère bronchoconstriction, une respiration rapide et superficielle à l’effort, ainsi qu’une 
augmentation de l’hyperréactivité des voies respiratoires, de l’inflammation, de l’activation du 
système immunitaire et des lésions épithéliales. Comme les réactions symptomatiques à 
l’ozone et les effets sur la spirométrie s’observent à des concentrations plus basses durant 
l’effort, la plupart de ces études ont porté sur des sujets exposés durant la pratique d’activité 
physique.  

Un certain nombre d’études déjà recensées de même que d'autres réalisées plus récemment 
ont indiqué une diminution significative de la fonction respiratoire chez des adultes en santé 
exposés à 0,08 ppm ou plus d’ozone pendant 4 à 8 h durant la pratique d’activité physique. 
Cette baisse s’est traduite par des diminutions passagères du VEMS et par une exacerbation 
des symptômes respiratoires (sections 15.4.1 et 15.4.2). La diminution du VEMS induite par 
l’ozone chez les jeunes adultes en santé a varié selon le type l d’exposition : les profils 
d’exposition triangulaire (c'est-à-dire ceux qui imitent les fluctuations diurnes des concentrations 
d’ozone) ont provoqué des réactions plus marquées que l’exposition en onde carrée à des 
concentrations moyennes équivalentes. Les effets respiratoires ont aussi été associés à l’âge, 
les enfants présentant une réponse spirometrique similaire et moins de symptômes que les 
jeunes adultes; incidemment, ces deux effets ont diminué avec l’âge, à partir du début de l’âge 
adulte. Une importante variabilité inter-sujets a aussi été observée même à la concentration 
efficace moyenne la plus faible, malgré une certaine reproductibilité des réactions chez un 
même sujet durant une période de plusieurs mois. Cependant, les effets sur la spirométrie et les 
symptômes n’ont été associés à aucun autre facteur tel que le sexe, la race, la surface 
corporelle, la taille, la dimension des poumons ou la CVF de base. 

Certaines études ont signalé une inflammation des poumons et des voies respiratoires. Le plus 
souvent, cette inflammation s’est manifestée par une augmentation de l’afflux de neutrophiles 
dans les liquides respiratoires ou l’épithélium, bien que des médiateurs solubles de 
l’inflammation –  incluant des cytokines et des métabolites de l’acide arachidonique – aient 
aussi été détectés dans le LBA d’humains exposés à l’ozone (sections 15.4.1 et 15.4.3). Les 
propriétés bronchoconstrictrices d’un certain nombre de ces composés portent à croire qu’ils 
pourraient être responsables de l’augmentation de la réactivité des voies respiratoires après 
l’exposition à l’ozone. Les résultats d’un nombre limité d’études semblent par ailleurs indiquer 
que les réactions inflammatoires se sont produites à des concentrations n’ayant aucune 
incidence sur la fonction pulmonaire et que les deux types d’effets sont peu corrélés.  

Une atténuation des effets a été observée après des expositions répétées à l’ozone 
échelonnées sur plusieurs jours (sections 15.4.1, 15.4.2.2 et 15.4.3.2). Cet effet d’atténuation a 
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surtout été associé aux résultats spirométriques et aux réactions symptomatiques et, dans une 
moindre mesure, à l’hyperréactivité des voies respiratoires. Malgré la baisse de certains 
marqueurs de l’inflammation (p. ex., afflux de leucocytes polynucléaires, IL-6, PGE2, 
fibronectine), d’autres marqueurs de l’inflammation ou de l’atteinte pulmonaire n’ont pas 
diminué (LDH, IL-8, protéines totales, cellules épithéliales); ceci semble indiquer que 
l’exposition répétée à l’ozone cause des dommages tissulaires continus. Dans ce contexte, 
l’atténuation rapportée des effets cliniques n’est pas nécessairement le signe  d’une réduction 
de la toxicité globale et des effets sans doute plus graves pourraient progresser en l’absence 
d’effets cliniques. 

Chez les populations qui pourraient être sensibles aux effets de l’ozone à cause de maladies 
préexistantes, les résultats spirométriques induits par l’ozone ont été similaires ou légèrement 
plus élevés chez les personnes atteintes d’asthme et de rhinite allergique que chez des jeunes 
adultes en santé;  les réactions inflammatoires ont également été plus marquées (chez les 
asthmatiques). Lors d’expositions répétées, une atténuation de la spirométrie a été observée 
chez les sujets asthmatiques, mais une exacerbation de l’hyperréactivité des voies respiratoires 
a été rapportée chez les sujets atteints d’allergies respiratoires (avec ou sans asthme) 
(section 15.4.1). Comme les valeurs de référence de la plupart des paramètres spirométriques 
sont moins élevées chez les patients asthmatiques que chez les sujets en santé, une diminution 
plus marquée du VEMS causée par l’ozone pourrait abaisser la valeur de ce paramètre en deçà 
du seuil de déclenchement des crises d’asthme. Il a aussi été démontré que l’exposition aiguë à 
l’ozone intensifie l’hyperréactivité des voies respiratoires chez les asthmatiques en présence 
d’allergènes communs (section 15.4.1). L’hyperréactivité des voies respiratoires est un trait 
distinctif de l’asthme et ensemble ces résultats fournissent une explication plausible du lien 
entre l’ozone et l’augmentation du risque d’hospitalisations et de visites à la salle d’urgence 
pour troubles respiratoires. Peu de données ont été recensées sur les effets pulmonaires ou 
cardiovasculaires chez des sujets atteints de BPCO ou de maladies cardiovasculaires, sans 
doute à cause de l’âge plus avancé des sujets qui en sont atteints (section 15.4.1). 

Dans un autre domaine de recherche, les résultats de certaines études laissent croire que les 
polymorphismes génétiques de certaines enzymes antioxydantes et de certains gènes de 
l’inflammation (GSTM1, NQO1 et TNF-α) modulent les effets de l’ozone sur la fonction 
pulmonaire, l’inflammation et le stress oxydatif, ce qui pourrait conférer une sensibilité chez 
certains sujets (section 15.4.1).  

Dans des études d’exposition contrôlée, la prise de suppléments alimentaires antioxydants a 
conféré une certaine protection contre les effets de l’ozone sur la spirométrie et les 
biomarqueurs du stress oxydatif, mais non contre l’intensité des symptômes ou l’inflammation, 
l’atteinte ou la perméabilité des poumons. Les antioxydants alimentaires ont aussi atténué 
partiellement l’hyperréactivité bronchique induite par l’ozone chez les asthmatiques 
(section 15.4.1). Ces résultats laissent croire que les diverses catégories d’effets induits par 
l’ozone sont indépendantes les unes des autres et soulignent également le rôle important des 
espèces réactives de l’oxygène dans la toxicité de l’ozone. 

Les données d’études d’exposition contrôlée qui corroborent l’hypothèse voulant que 
l’exposition à des mélanges de polluants produise des effets plus marqués que l’exposition à 
des polluants uniques demeurent peu nombreuses, même si certaines études antérieures ont 
indiqué que l’exposition préalable à l’ozone avait exacerbé l’hyperréactivité bronchique induite 
par SO2 ainsi que les réponses spirométriques au NO2 et à l’acide sulfurique (section 15.4.1). 

L’étude ayant le mieux caractérisé la relation exposition–réponse à basse concentration 
(section 15.4.2.2) a révélé une diminution apparente de la fonction respiratoire ainsi qu'une 
intensification des symptômes respiratoires chez des adultes en santé, à toutes les 
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concentrations étudiées y compris la plus faible (0,04 ppm). Cela dit, compte tenu de la relation 
dose-effet qui semble exister à toutes les concentrations, de l’efficacité statistique limitée de 
toutes les études et de l’importante variation dans la sensibilité à l’ozone des sujets dans ces 
études, il est impossible de déterminer une concentration sans effet sur la base des études 
d’exposition contrôlée disponibles (section 15.4.5). 

15.9.2.4 Résumé des effets relevés dans les études épidémiologiques 

15.9.2.4.1 Mortalité aiguë  

Un grand nombre d’études épidémiologiques par observation, incluant des études sur des villes 
uniques ou sur plusieurs villes ainsi que des méta-analyses, ont établi un lien entre les 
concentrations d’ozone à court terme et l’augmentation du risque de mortalité non accidentelle 
totale [section 15.5.1; figure 15.5; figures 7-14 et 7-15 dans le document Ozone AQCD 
(USEPA, 2006)]. Presque toutes les études examinées dans le présent document et dans les 
évaluations précédentes font état d’estimations positives du risque de mortalité totale en regard 
des concentrations d’ozone mesurées sur des périodes d’un jour ou moins. De plus, bon 
nombre de ces estimations ont été statistiquement significatives après correction en fonction de 
possibles variables de confusion telles que la période de l’année et les conditions 
météorologiques, en particulier dans les études qui ont utilisé les protocoles les plus rigoureux. 
Ces associations ont été observées dans des villes de toutes les régions du monde, y compris 
l’Amérique du Nord et du Sud, l’Europe, l’Australie et l’Asie, et ce malgré de grandes différences 
dans les conditions climatiques, les mélanges de polluants et les facteurs socioéconomiques. 
Les estimations du risque sont également demeurées robustes aux spécifications du modèle, y 
compris après correction en fonction des particules et d’autres co-polluants; ces estimations du 
risque ont été systématiquement plus élevées dans les analyses considérant uniquement la 
saison chaude que dans celles fondées sur la saison froide ou sur toute l’année. Ces deux 
dernières constatations  indiquent que la mortalité rapportée est bien spécifique de l’ozone, qui 
est le seul parmi polluants atmosphériques majeurs à prédominer durant l’été.  

Plusieurs caractéristiques importantes des données sur la mortalité reliée à l’ozone proviennent 
des analyses menées dans le cadre de la NMMAPS, une base de données sur la mortalité de 
près de 100 villes des États-Unis qui ont fait l’objet d’un suivi pendant de nombreuses années; 
cette base de données offre donc une grande efficacité statistique. Dans un des rapports de la 
NMMAPS fondé sur un plan d’étude particulièrement rigoureux et examiné dans la présente 
évaluation, une association a été établie entre la mortalité non accidentelle totale et l’ozone 
dans l’air ambiant sur la base des données recueillies pendant 14 ans dans 98 villes 
américaines (section 15.5.1.2). Utilisant un modèle log-linéaire, cette étude a révélé une hausse 
de 0,21 % (IP 95 % : 0,11–0,31 %) du risque global de décès après un décalage de 0 à 1 jour 
pour chaque augmentation de 6,7 ppb de la concentration moyenne d’ozone sur 24 h, ainsi 
qu'une hausse de 0,19 % (IP 95 % : 0,07–0,30 %) pour la même augmentation d’ozone lorsque 
les mesures étaient limitées aux journées où la concentration maximale d’ozone sur 8 h était 
≤ 65 ppb (valeur numérique du standard pancanadien relatif à l’ozone). La forme de la courbe 
concentration–réponse a été largement analysée par diverses techniques. Les résultats 
indiquent une association entre la mortalité totale et la concentration ambiante d’ozone jusqu’à 
de très basses concentrations (c.-à-d. courbe quasi-linéaire à des concentrations moyennes sur 
24 h supérieures à 10 ppb), et peu ou pas de preuves d’une concentration seuil en deçà de 
laquelle aucun effet n’était observé. Or, il faut savoir que cette concentration est régulièrement 
dépassée dans les stations de mesure au Canada. De plus, même si la plus forte estimation du 
risque a été observée après zéro jour de décalage, le risque est demeuré élevé plusieurs jours 
après une exposition aiguë à l’ozone, et l’estimation du risque lié aux effets cumulatifs de 



 

599 

Évaluation scientifique canadienne du smog - Volume 2: Effets sur la santé 

l’exposition du jour même et des six jours précédents a été plus de deux fois supérieure à 
l’estimation du jour même. En plus d’être similaires aux résultats d’autres études, ces résultats 
indiquent que les effets de l’ozone pourraient persister sur de plus longues périodes et être 
associés à des risques cumulatifs plus élevés que ne l'indiquent les estimations basées sur une 
seule journée. Enfin, les analyses précédentes des ensembles de données de l’étude NMMAPS 
ont révélé une grande hétérogénéité entre les effets estimés dans différentes communautés; 
cette hétérogénéité a été en partie attribuée aux différences dans les mélanges de polluants, 
dans l’utilisation de systèmes de climatisation, dans les profils d’activité en fonction du temps et 
dans les facteurs socioéconomiques. Ces résultats laissent croire que cette hétérogénéité 
repose sur de véritables fondements et ne résulte pas seulement ou principalement de 
différences entre les spécifications des modèles utilisés dans les études. De fait, comme on l’a 
mentionné précédemment, les résultats de ces études ne sont en général pas très sensibles au 
modèle utilisé. 

Relativement peu d’études ont examiné des causes de décès ou des sous-populations 
sensibles plus précises et, le cas échéant, l’efficacité statistique de ces études a souvent été 
limitée (section 15.5.1). Néanmoins, les estimations du risque de mortalité cardiovasculaire 
présentées dans les études épidémiologiques incluses dans la présente évaluation et dans les 
évaluations précédentes ont pratiquement toutes été positives et un grand nombre ont été 
statistiquement significatives, en dépit d’une certaine hétérogénéité entre les études 
(section 15.5.1, figure 15.7). Les estimations du risque de mortalité respiratoire ont été moins 
uniformes que les estimations du risque de mortalité toutes causes confondues ou de mortalité 
cardiovasculaire dans les évaluations précédentes, mais elles ont souvent été positives et 
statistiquement significatives dans les études examinées aux fins de la présente évaluation 
(section 15.5.1, figure  5.6). Aucune cohérence précise ne ressort toutefois des études 
examinées en ce qui a trait à la mortalité pour des causes plus précises, et des questions 
persistent quant au rôle des autres polluants dans les associations qui ont été observées. Les 
données demeurent par ailleurs limitées pour valider l’hypothèse à l'effet que la mortalité 
associée à l’ozone soit plus élevée dans les sous-populations potentiellement sensibles, bien 
que quelques études semblent indiquer un risque accru chez les personnes atteintes d’asthme 
grave ou de BPCO ainsi que chez les personnes âgées (section 15.5.1). 

15.9.2.4.2 Hospitalisations  

Un certain nombre d’études menées aux États-Unis, au Canada, en Europe, en Asie et en 
Australie et examinées aux fins des évaluations précédentes et actuelle ont dans l'ensemble 
établi une association positive entre l’ozone et les hospitalisations pour troubles respiratoires (le 
plus souvent, l’ensemble des troubles respiratoires, la BPCO ou l’asthme) durant la saison 
chaude (section 15.5.2). Dans la plupart des cas, ces effets se sont manifestés à des niveaux 
d’ozone souvent observés au Canada;  ils ont été les plus marqués après un décalage nul ou 
faible et sont demeurés significatifs après correction des données en fonction de co-polluants, 
le plus souvent des particules. De plus, les asthmatiques et les adultes plus âgés sont apparus 
comme des groupes potentiellement plus sensibles, bien que les estimations du risque aient été 
positives pour la plupart des groupes d’âge. Les résultats de deux des études multi-villes les 
plus robustes menées récemment aux États-Unis et en Australie soutiennent ces conclusions, 
la concentration d’ozone dans l’air ambiant ayant été associée à l’hospitalisation d’adultes plus 
âgés pour BPCO, asthme ou pneumonie. Selon le RES de 1999 sur l’ozone, un certain nombre 
de méta-analyses et d’études multi-villes ont indiqué une hausse d’environ 1 % des 
hospitalisations pour troubles respiratoires pour chaque augmentation de 10 ppb de la 
concentration quotidienne maximale d’ozone sur 1 h. De façon générale, les résultats des 
études plus récentes demeurent assez près de cette estimation, bien que certaines études 
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fassent état de risques plus élevés sur de plus longues périodes (p. ex., augmentations de 
plusieurs points de pourcentage associées à la concentration moyenne d’ozone sur plusieurs 
jours). Les études sur la forme de la relation concentration–réponse, qui sont mentionnées dans 
le RES de 1999 sur l’ozone, indiquent une augmentation dépendante de la concentration 
d’ozone des hospitalisations pour troubles respiratoires, sans seuil manifeste à des 
concentrations maximales quotidiennes sur 1 h aussi basses que 20 ppb. De même, un certain 
nombre, mais non la totalité, des autres études résumées dans l’évaluation de l’USEPA font 
état d’une augmentation monotone des hospitalisations pour troubles respiratoires dans toute la 
plage des concentrations d’ozone dans l’air ambiant.  

L’association entre l’ozone et les admissions pour troubles cardiovasculaires a été moins 
étudiée et s'avère moins cohérente que celle avec les hospitalisations pour troubles 
respiratoires. Dans son évaluation, l’USEPA note que, parmi le petit nombre d'études 
disponibles,  seules quelques-unes ont indiqué une augmentation des admissions pour troubles 
cardiovasculaires. De plus, la plupart de ces associations positives étaient liées à des 
concentrations d’ozone relativement élevées, mesurées durant la saison chaude. Les résultats 
des quelques études examinées dans la présente évaluation sont, dans l’ensemble, 
comparables. Ainsi, deux études récentes menées en Europe ont établi un lien positif entre les 
concentrations relativement élevées d’ozone durant la saison chaude et les hospitalisations 
pour l’ensemble des troubles cardiovasculaires ou pour certains troubles précis (angine de 
poitrine, cardiopathies). Ces liens sont demeurés stables après analyse avec des modèles 
incluant d’autres polluants. En revanche, d’autres études portant sur des concentrations 
d’ozone relativement faibles n’ont établi aucun lien précis entre l’ozone et les admissions pour 
troubles cardiovasculaires. 

15.9.2.4.3 Visites à la salle d’urgence  

De façon générale, les résultats des études sur les visites à la salle d’urgence confirment les 
effets sur la respiration rapportés dans les études sur les hospitalisations. Les études sur les 
visites à la salle d’urgence examinées dans les évaluations précédentes et actuelle indiquent 
une association positive cohérente entre l’ozone dans l’air ambiant et l’augmentation des visites 
à la salle d’urgence pour asthme, après correction adéquate  pour tenir compte de variables  
telles que les conditions météorologiques (en particulier la température) et la présence de 
co-polluants. Ces associations ont été observées dans des études réalisées au Canada et 
ailleurs dans le monde, notamment aux États-Unis, en Europe et en Amérique du Sud. Les 
risques en excès les plus élevés ont été associés à de courtes périodes de décalage (0 à 
2 jours) et ont été observés principalement durant la saison chaude. Dans les études qui ont 
établi une association positive entre l’ozone et les visites à la salle d’urgence pour troubles 
respiratoires, les effets de l’ozone sont dans l’ensemble demeurés robustes après correction en 
fonction d’autres polluants ou n’ont pas été associés à d’autres polluants. L’augmentation des 
visites à la salle d’urgence pour l’ensemble problèmes respiratoires a été plus marquée chez les 
adultes et les aînés, alors que les visites pour asthme ont surtout été associées à des enfants et 
parfois à des adultes en âge de travailler. Les études examinées dans le RES de 1999 sur 
l’ozone indiquaient une augmentation de 6 à 8,6 % des visites à la salle d’urgence pour asthme 
pour chaque augmentation de 10 ppb de la concentration maximale d’ozone sur 1 h. Les 
concentrations moyennes d’ozone durant l’été (mesurées sur 1 à 5 h) variaient de 30 à 90 ppb. 
Dans l’ensemble, les risques mesurés dans les études plus récentes se comparent à ces 
estimations. 

Les données sur les autres consultations médicales et sur les paramètres connexes sont trop 
limitées pour tirer quelque conclusion que ce soit. Dans des études uniques qui portaient sur 
des problèmes cardiovasculaires, l’ozone n’a pas été associé de façon significative aux visites à 
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la salle d’urgence pour accident vasculaire cérébral ou cardiopathies ischémiques, mais ces 
deux types de maladies ont été associés à d’autres polluants. L’ozone dans l’air ambiant a 
toutefois été associé à une augmentation de l’absentéisme scolaire dans un petit nombre 
d’études examinées dans la présente évaluation ainsi que dans les évaluations antérieures. 

15.9.2.4.4 Études par panel  

Les résultats d’un grand nombre d’études par panel indiquent que l’exposition aiguë à l’ozone a 
été associée à des effets significatifs sur la fonction pulmonaire, notamment une diminution du 
VEMS, de la CVF et du débit expiratoire maximal, en particulier chez les enfants, les 
asthmatiques et les adultes faisant de l’activité physique en plein air (sections 15.5.4.1 et 
15.5.4.2). Ces diminutions sont demeurées robustes, même après correction en fonction de la 
présence de co-polluants, le plus souvent des particules. La prise de suppléments antioxydants 
a été associée à une atténuation des effets sur la fonction respiratoire. Les études plus récentes 
fournissent peu de données qui confirment ces résultats; en effet, ces études n’ont pas examiné 
les groupes sensibles ou ont porté sur des niveaux d’exposition relativement faibles. Un éventail 
de symptômes respiratoires a été étudié dans un certain nombre de recherches, dont plusieurs 
des plus récentes qui ont été recensées. Dans l’ensemble, les résultats indiquent que 
l’exposition à court terme à l’ozone  est liée à une exacerbation des symptômes de l’asthme et à 
une augmentation de la prise de médicaments à prendre au besoin chez les enfants 
asthmatiques; aucun résultat consistant n’a par ailleurs été relevé chez les enfants en santé. 
Dans certaines mais non dans la totalité de ces études, l’exacerbation des symptômes liés à 
l’ozone est demeurée robuste après correction en fonction d’autres polluants (sections 15.5.4.1 
et 15.5.4.2). Des données de plus en plus nombreuses tendent à démontrer que la sensibilité 
de certaines personnes à l’ozone dépend notamment de facteurs génétiques. Ainsi, on continue 
d'identifier des sous-populations génétiques chez qui des polymorphismes d’enzymes 
antioxydantes et de gènes de l’inflammation confèrent différents niveaux de sensibilité aux 
effets induits par l’ozone (p. ex., les personnes sensibles incluent les génotypes GSTM1 nul, 
HFE de type sauvage et autres génotypes) [sections 15.5.4.1, 15.5.4.2 et 15.7]. En ce qui a trait 
aux biomarqueurs, l’ozone a été associé à une élévation des marqueurs de l’inflammation et à 
la production de radicaux hydroxyles dans les voies respiratoires supérieures; dans une étude 
plus récente, l'ozone a aussi été relié à une augmentation des taux plasmatiques des 
marqueurs de l’inflammation systémique CRP et d’IL-6 chez des adultes plus âgés avec 
diabète, obésité et hypertension (sections 15.5.4.1 et 15.5.4.3).  

Un certain nombre d’études par panel ont examiné la survenue d'effets cardiovasculaires  chez 
des sujets plus âgés (sections 15.5.4.1 et 15.5.4.4). Les données actuelles,  semblent indiquer 
un lien entre l’exposition de courte durée à l’ozone et la variabilité de la fréquence cardiaque, 
l’arythmie cardiaque et l’incidence d’infarctus du myocarde, incluant les résultats de plusieurs 
études plus récentes menées aux États-Unis,. À ce chapitre, la base de données demeure 
toutefois assez limitée; de plus, dans certains cas, les associations avec l’ozone ne sont pas 
statistiquement significatives ou les paramètres à l'étude sont davantage associés à d’autres 
polluants. 

Un éventail d’effets a été associé à des concentrations moyennes ou médianes d’ozone de 
moins de 30 ppb durant des périodes de 1 à 24 h; encore ici, il s’agit de concentrations souvent 
observées au Canada. Parmi les effets signalés dans les études examinées aux fins de la 
présente évaluation et d’évaluations antérieures, mentionnons une diminution du débit 
expiratoire maximal chez des enfants en santé, une exacerbation des symptômes de l’asthme 
chez des enfants asthmatiques, ainsi qu’une augmentation de la fibrillation auriculaire 
intermittente et une diminution de la variabilité de la fréquence cardiaque chez des adultes plus 
âgés.Certaines études plus anciennes et d'autres plus récentes ont examiné les effets de 
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l’ozone chez des sous-groupes atteints de maladies préexistantes, notamment des sujets 
atteints d’asthme, de diabète, d’obésité, d’hypertension, de cardiopathies ischémiques ou de 
BPCO. La sensibilité des asthmatiques à l’ozone a été bien documentée dans les évaluations 
précédentes. Certains résultats révèlent par ailleurs que les propriétés inflammatoires de 
l’ozone pourraient jouer un rôle important dans la survenue d'autres maladies. Cependant, le 
nombre limité d’études par panel recensées et les conclusions nulles de certaines d'entre elles 
font en sorte qu’il est impossible pour l’instant de tirer des conclusions sur la sensibilité d’autres 
sous-groupes.  

15.9.2.4.5 Effets de l’exposition chronique  

Relativement peu d’études épidémiologiques ont examiné les effets sur la santé résultant d’une 
exposition prolongée à l’ozone dans l’air ambiant. Les données les plus robustes portent sur les 
effets saisonniers de l’ozone sur le développement de la fonction respiratoire chez les enfants 
(section 15.8.1). Cette association a été observée dans plusieurs études; celles-ci ont établi un 
lien entre l’exposition à des concentrations relativement élevées d’ozone durant l’été et 
l’augmentation réduite du VEMS  et/ou de la CVF liée au taux de croissance. Des données plus 
limitées sur le risque d’apparition de l’asthme ont aussi été relevées dans des études 
longitudinales; ces données ont indiqué une association significative entre l’exposition 
chronique à de fortes concentrations d’ozone et l’apparition de nouveaux cas d’asthme, mais 
uniquement dans les sous-groupes d'individus susceptibles de passer plus de temps à 
l’extérieur (hommes adultes ou enfants pratiquant trois sports ou plus). Les études qui ont 
examiné d’autres effets sur la santé, notamment la fonction pulmonaire sur une base annuelle, 
les symptômes respiratoires, l’inflammation et l’incidence de cancer, ont fourni peu de preuves 
de l'existence d’un lien avec une exposition chronique à l’ozone. Les plus récentes études sur 
les effets d’une exposition chronique se limitent à deux études cas-témoin connexes menées 
dans le sud de la Californie et dont les résultats semblent établir un lien entre l’ozone et 
l’incidence du diabète de type 1 chez les enfants; peu d’associations ont été établies avec 
d’autres co-polluants (section 15.8.3). Il convient toutefois de noter que le nombre d’études 
disponibles demeure assez limité, même sur la morbidité liée à l’ozone pour laquelle les 
résultats sont assez cohérents. Soulignons aussi que certaines des associations observées 
soulèvent des questions quant au rôle possible d’autres polluants. De plus, même si la nouvelle 
analyse principale réalisée en 2000 de la cohorte de l’ACS n’indique pas d’effets associés à 
l’ozone, une relation positive et significative a été établie entre l’ozone durant l’été et la mortalité 
cardiopulmonaire, ce qui laisse croire tout au moins à un effet qui pourrait s'avérer important 
(section 15.8.2).  

15.9.2.4.6 Effets sur le développement et la reproduction  

Des données plus nombreuses mais toujours non concluantes indiquent que l’ozone pourrait 
accroître le risque d’insuffisance de poids  ou causer une diminution du poids à la naissance. 
Dans un certain nombre d’études antérieures et d’autres plus récentes, les estimations du 
risque relié à l’ozone ont été positives pour l’insuffisance de poids à la naissance; dans d'autres 
cas, l’exposition à l’ozone a été associée à une diminution du poids moyen à la naissance, en 
particulier durant le troisième (et parfois aussi le deuxième) trimestre. Ces associations n’ont 
toutefois pas toujours été statistiquement significatives (sections 15.6.1 et 15.6.2.2). La nature, 
la direction et la spécificité temporelle de ces effets apparents sont dans l’ensemble 
compatibles avec les profils de croissance du fœtus selon lesquels le gain de poids survient 
surtout durant le troisième trimestre. Quelques études ont aussi semblé établir une relation 
concentration–réponse avec l’ozone  alors que certaines données ont  associé l’exposition à 
l’ozone au poids à la naissance. Ainsi, le petit nombre d’études ayant examiné le risque de PAG 
ou de RCIU lié à l’ozone ont indiqué une augmentation assez consistante du risque, là encore 
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le plus souvent durant le deuxième ou le troisième trimestre (sections 15.6.1 et 15.6.2.3). 
Cependant, le risque d’insuffisance ou de réduction du poids à la naissance a été davantage 
associé de façon significative à d’autres polluants (bien que ces expositions aient parfois été 
associées à d’autres stades de la grossesse, p. ex., le premier trimestre). De plus, les 
associations avec l’ozone ne sont pas toujours demeurées robustes après correction en 
fonction d’autres polluants et l’ozone a parfois été associé à des changements dans le poids à 
la naissance contraires à ce qui était prévu (section 15.6.2.2).  

Un petit nombre d’études disponibles, y compris celles incluses dans les évaluations 
précédentes et dans la présente évaluation, a examiné d’autres aspects de la grossesse. Ces 
études qui ont associé l’ozone dans l’air ambiant à la mortalité intra-utérine ou à la mortalité 
infantile n'ont produit aucune donnée concluante, même à des concentrations relativement 
élevées (sections 15.6.1 et 15.6.2.1). En revanche, la hausse de la mortalité a été 
régulièrement associée à d’autres polluants, bien qu’aucun de ces polluants n’ait clairement 
dominé. De même, peu de données permettent d’associer l’ozone  à la prématurité 
(sections 15.6.1 et 15.6.2.4), les associations  étant non significatives ou non spécifiques d’une 
période particulière de la grossesse ou n’ayant pas résisté à un ajustement en fonction d’autres 
polluants. Dans plusieurs  études, la prématurité a été plus fortement associée à d’autres 
polluants, le plus souvent le CO.  

  

15.9.3 Poids de la preuve pour diverses catégories d’effets 

15.9.3.1 Introduction et critères de causalité 

Les études expérimentales chez les humains fournissent des données probantes à l'effet 
qu'une exposition à l’ozone cause divers problèmes respiratoires. De fait, les résultats de ces 
études ont dans une large mesure permis les premières mesures réglementaires visant à limiter 
la formation d’ozone troposphérique. Cependant, pour des raisons d’ordre à la fois éthique et 
pratique, les études d’exposition contrôlée chez les humains se limitent généralement à 
l’examen d’altérations mineures, réversibles et de courte durée dans des paramètres de la 
santé, habituellement chez de petits groupes de personnes en assez bonne santé qui n’incluent 
pas les personnes les plus à risque (p. ex., les personnes ayant de graves maladies 
préexistantes). Ces études ne peuvent donc pas saisir tous les niveaux de gravité des effets, ni 
le profil complet des populations atteintes; de plus, ces études ne possèdent pas la puissance 
statistique requise pour être en mesure de détecter des risques relativement faibles.  

Les études épidémiologiques peuvent quant à elles fournir des données très pertinentes et 
jusqu'à un certain point complémentaires sur les effets nocifs de la pollution atmosphérique par 
l’ozone; en effet, ces études examinent les réactions de la population en général (y compris des 
sous-groupes sensibles) à l’exposition à l’ozone troposphérique en tant que composante du 
mélange de polluants ambiants en situation « réelle ». Elles peuvent aussi souvent porter sur 
des effets plus graves ou sur un très grand nombre de personnes. Il s’agit toutefois d’études 
d’observation et non d’études expérimentales et l’information sur l’exposition ainsi que sur les 
effets ne porte habituellement que sur des populations et non des individus. En raison de ces 
limites, il existe des doutes quant à savoir si les effets relevés dans les études 
épidémiologiques sont véritablement attribuables uniquement à l’ozone dans l’air ambiant ou s'il 
s'agirait plutôt d'un marqueur – en tout ou en partie – d’autres polluants atmosphériques 
toxiques. 

Pour évaluer le poids de la preuve indiquant des associations  causales entre les effets sur la 
santé et l’ozone, il importe d'examiner les différentes sources de données  et d'évaluer ces 
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données regroupées en regard de critères établis pour déterminer la causalité. Dans cette 
section, nous reprenons les données sur diverses catégories d’effets sur la santé, en intégrant 
les résultats des études d’exposition contrôlée chez les humains, des études toxicologiques sur 
les animaux et des études épidémiologiques. Ces données regroupées sont ensuite évaluées 
pour différentes catégories d’effets sur la santé, en tenant compte des critères généralement 
utilisés pour déterminer la probabilité que les associations observées soient causales.  

Ces critères incluent:   

 la force des associations, y compris l’ampleur et la précision des estimations du risque et 
leur signification statistique;  

 la robustesse des associations aux spécifications du modèle et aux ajustements faits pour 
tenir compte de possibles variables de confusion telles que les conditions météorologiques, 
les tendances temporelles et la présence de co-polluants;  

 l’uniformité des associations observées entre les diverses études et les divers plans d’étude 
utilisés par différents chercheurs, à différents moments et lieux;  

 la plausibilité biologique des associations à la lumière de ce que l’on sait sur la dosimétrie de 
l’ozone, les types d’effets observés et les mécanismes d’action qui pourraient y être 
associés, évaluée principalement en fonction d’études toxicologiques sur les animaux et 
d’études d’exposition contrôlée chez les humains;   

 la cohérence des relations établies entre l’exposition à l’ozone et les paramètres connexes 
entre diverses catégories d’études (études toxicologiques sur des animaux, études 
d’exposition contrôlée chez les humains et divers types d’études épidémiologiques) de 
même qu’à l’intérieur d’une même catégorie.  

Les critères précités sont ensuite utilisés pour déterminer si le lien avec un effet ou un 
ensemble d’effets est causal, probablement causal, évocateur d’une relation causale ou 
insuffisant pour conclure à un lien de causalité. 

Nous examinons également dans cette section les données selon lesquelles des sous-groupes 
précis de la population seraient plus à risque en raison d’une plus grande exposition ou d’une 
plus grande sensibilité à l’ozone, et la forme de la relation concentration–réponse entre l’ozone 
et les effets sur la santé est examinée à la section 15.9.4. Ces deux éléments ont une incidence 
sur le poids de la preuve et sur l’importance pour la santé publique des effets associés à l’ozone 
dans l’air ambiant. 

15.9.3.2 Morbidité respiratoire associée à l’exposition aiguë 

15.9.3.2.1 Fonction pulmonaire 

Les données les plus concluantes sur les effets de l’ozone sur la fonction respiratoire 
proviennent d’un certain nombre d’études d’exposition contrôlée, au cours desquelles une 
diminution significative de la fonction respiratoire – le plus souvent du VEMS – a été observée 
chez des adultes en santé exposés pendant plusieurs heures à des concentrations d’ozone 
comparables ou légèrement supérieures aux taux ambiants, durant la pratique d’activité 
physique. Dans ces études, les mesures répétées obtenues chez une même personne ont été 
hautement reproductibles; les effets sur la fonction pulmonaire ont toutefois varié 
considérablement d’une personne à l’autre, certains sujets se révélant hypersensibles à l’ozone. 
Ces résultats ont été validés à maintes reprises par des expériences sur des animaux où 
l’exposition aiguë à l’ozone a altéré les modes de respiration et causé une respiration rapide et 
superficielle chez des rongeurs. Les résultats des études sur des souches pures de souris sont 
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venus ajouter à la plausibilité de la grande variabilité interindividuelle observée dans les études 
expérimentales chez des humains.  Ces résultats ont attribué, en partie du moins, la résistance 
ou la sensibilité aux effets respiratoires de l’ozone à des facteurs génétiques.. Un grand nombre 
d’études épidémiologiques ont par ailleurs rapporté une diminution systématique de la fonction 
respiratoire liée à l’ozone, en particulier chez des sous-groupes susceptibles d’être davantage 
exposés à l’ozone du fait de la pratique d’activités en plein air (c.-à-d. enfants et adultes faisant 
de l’activité à l’extérieur) ou d’être sensibles à cause de maladies préexistantes (c.-à-d. les 
asthmatiques). Ces associations sont demeurées robustes après ajustement pour tenir compte 
de co-polluants, le plus souvent des particules. Enfin, la prise de suppléments antioxydants – 
une mesure qui est suspectée capable de bloquer certains mécanismes nocifs – a réduit 
l’ampleur de l’association avec l’ozone. 

15.9.3.2.2 Symptômes respiratoires  

Tout comme dans le cas de la fonction respiratoire, les études d’exposition contrôlée sont celles 
qui fournissent les données les plus probantes sur les effets de l’ozone sur les symptômes 
respiratoires. Lors de ces études, des adultes en bonne santé qui ont inhalé des taux d’ozone 
comparables aux concentrations dans l’air ambiant durant des périodes de plusieurs heures 
pendant la pratique d’activité physique ont fréquemment affiché des symptômes de gêne 
respiratoire (p.  ex., toux, douleur à l’inspiration profonde et dyspnée). Ces symptômes ont été 
prononcés chez les jeunes adultes et l’ont été moins chez les enfants ou les adultes plus âgés. 
De plus, comme dans le cas de la fonction respiratoire, une exposition répétée a eu pour effet 
d’atténuer les symptômes respiratoires, ce qui laisse croire qu’il pourrait y avoir une certaine 
adaptation chez des sujets. Divers symptômes respiratoires ont aussi été évalués chez des 
groupes de sujets dans le cadre d’études épidémiologiques, et les résultats qui ont été obtenus 
corroborent les résultats des études d’exposition contrôlée. Dans les études par panel, 
l’exposition aiguë à l’ozone ambiant a été généralement associée à une exacerbation des 
symptômes de l’asthme (p.  ex., toux, respiration sifflante, mucosité, dyspnée) et à une 
augmentation de l’utilisation des médicaments à prendre au besoin chez les enfants 
asthmatiques. Et dans bon nombre de ces études, surtout les plus importantes, l’exacerbation 
des symptômes respiratoires liés à l’ozone s’est maintenue après correction en fonction 
d’autres polluants.  

15.9.3.2.3 Atteinte et inflammation pulmonaires  

Dans les études d’exposition contrôlée, l’exposition à l’ozone a occasionné une inflammation 
des poumons et des voies respiratoires.  L'inflammation s’est le plus souvent traduite par une 
augmentation de l’afflux de neutrophiles dans les liquides respiratoires ou l’épithélium et, 
parfois, par une augmentation des médiateurs solubles de l’inflammation (cytokines et 
métabolites de l’acide arachidonique). Les résultats de certaines études laissent croire que 
cette inflammation s’est produite à des concentrations n’ayant eu aucune incidence sur la 
fonction pulmonaire et que ces deux phénomènes n’étaient pas fortement corrélés. L’exposition 
répétée a été associée à l’atténuation de certains marqueurs de l’inflammation, mais non de 
tous les marqueurs ni des biomarqueurs de l’atteinte pulmonaire, ce qui donne à penser que les 
effets de toxicité se poursuivent durant une exposition répétée. Un nombre limité d’études 
épidémiologiques ont par ailleurs associé l’ozone à une augmentation des marqueurs de 
l’inflammation et à la production de radicaux hydroxyles dans les voies respiratoires supérieures 
chez des enfants qui avaient été exposés à de fortes concentrations. Chez les animaux, la 
progression de l’atteinte pulmonaire et les mécanismes d’action ont été relativement bien 
caractérisés. Dans ces études, l’exposition aiguë à l’ozone a endommagé les tissus épithéliaux, 
augmenté la perméabilité des voies respiratoires et causé une inflammation des poumons 
caractérisée par l’activation des macrophages alvéolaires, l’afflux de neutrophiles et 
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l’augmentation des cytokines inflammatoires et des espèces réactives de l’oxygène. À certains 
égards, ces conclusions concordent avec les résultats des études d’exposition contrôlée et des 
études épidémiologiques chez les humains. 

15.9.3.2.4 Hyperréactivité des voies respiratoires  

L’hyperréactivité des voies respiratoires, un élément caractéristique de l’asthme, est une 
réaction importante qui a été examinée en lien avec l’exposition aux polluants atmosphériques. 
Dans les études d’exposition contrôlée, l’inhalation d’ozone durant de courtes périodes à des 
concentrations proches des niveaux ambiants a causé une intensification de l’hyperréactivité 
non spécifique des voies respiratoires en réponse à une provocation par la méthacholine ou 
l’histamine. De plus, l’exposition aiguë combinée à des allergènes communs a exacerbé 
l’hyperréactivité des voies respiratoires chez les asthmatiques. Dans des études animales, 
l’exposition aiguë à l’ozone (0,5 à 1 ppm) a intensifié l’hyperréactivité des voies respiratoires. 
L’exposition aiguë combinée à des allergènes tels que l’ovalbumine a aussi eu des effets 
synergiques sur le déclenchement des réactions inflammatoires et des réactions sur la fonction 
pulmonaire chez différentes espèces d'animaux préalablement sensibilisés. Ces études 
fournissent des données mécanistes qui corroborent les résultats indiquant une exacerbation 
induite par l’ozone de hyperréactivité des voies respiratoires chez des humains asthmatiques 
atopiques. Tant chez l'animal que chez l'humain, l’intensification de l’hyperréactivité des voies 
respiratoires a persisté plus longtemps et régressé plus lentement que les effets sur la fonction 
respiratoire ou les symptômes respiratoires. Bien que l’hyperréactivité des voies respiratoires ait 
fait l’objet de peu d’études épidémiologiques, les résultats expérimentaux indiquent qu'une 
exposition aiguë à l’ozone peut exacerber cette hyperréactivité et causer des problèmes 
respiratoires chez les asthmatiques atopiques, sous l’effet de la constriction des voies 
respiratoires en réponse à des allergènes et autres facteurs déclencheurs. 

15.9.3.2.5 Hospitalisations et visites à la salle d’urgence  

Dans un grand nombre d’études épidémiologiques fondées sur la population, l’ozone a 
régulièrement été associé à des hospitalisations pour troubles respiratoires (ensemble des 
troubles respiratoires, BPCO, asthme) et à des visites à la salle d’urgence pour asthme, après 
avoir tenu compte dans l’analyse de possibles variables de confusion. Ces études ont été 
menées dans des villes de tous les coins du monde, y compris au Canada et dans d’autres 
pays où les concentrations ambiantes d’ozone se comparent à celles enregistrées au Canada. 
Dans la plupart des études, les hausses les plus marquées des hospitalisations et des visites à 
la salle d’urgence pour troubles respiratoires ont été observées durant la saison chaude, 
lorsque les concentrations ambiantes, le temps passé à l’extérieur et le taux de renouvellement 
d’air dans les édifices (et donc l’infiltration) sont les plus élevés. Les études résumées dans le 
RES de 1999 sur l’ozone indiquent une augmentation d’environ 1 % des hospitalisations pour 
troubles respiratoires et des hausses de 6 à 8,6 % des visites à la salle d’urgence pour asthme, 
pour chaque augmentation de 10 ppb de la concentration maximale d’ozone sur 1 h. Dans ces 
études, l’augmentation du risque d’hospitalisations ou de visites à la salle d’urgence pour 
l’ensemble des troubles respiratoires a surtout été observée chez les adultes plus âgés, alors 
que les augmentations de l’asthme ont surtout visé les enfants et, dans certains cas, les adultes 
en âge de travailler. De tels résultats reflètent sans doute la prévalence reliée à l’âge des 
conditions sous-jacentes à ces diverses catégories de consultations médicales.  

15.9.3.2.6 Conclusion sur la morbidité respiratoire  

Dans les études contrôlées, l’exposition pendant plusieurs heures d’adultes en santé aux 
concentrations ambiantes d’ozone a provoqué divers effets, notamment des symptômes, une 
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diminution de la fonction respiratoire, une augmentation de la résistance des voies respiratoires 
et de la réactivité des bronches aux stimulus ainsi qu'une inflammation des voies respiratoires. 
À l’exception de l’hyperréactivité des voies respiratoires, chacun de ces effets a été 
régulièrement associé aux concentrations d’ozone dans l’air ambiant dans les études 
épidémiologiques. Ces associations sont généralement demeurées robustes après un 
ajustement pour tenir compte de possibles variables de confusion, notamment les conditions 
météorologiques et la présence de co-polluants; de plus, ces associations ont été les plus 
marquées durant la saison chaude. Ces résultats indiquent qu’il s’agit là d’effets spécifiques de 
l’ozone. L’ozone a aussi causé une altération de la respiration, une atteinte et une inflammation 
des poumons et une hyperréactivité des voies respiratoires chez des animaux de laboratoire. 
Parallèlement aux résultats des études d’exposition contrôlée chez des humains, les données 
toxicologiques sur des animaux laissent croire à une ou plusieurs séquences biologiquement 
plausibles qui débuteraient par une inflammation irritant les voies respiratoires qui provoquerait 
de la toux, une douleur inhibant l’inspiration et une bronchoconstriction réduisant l’écoulement 
de l’air. La réaction inflammatoire endommage également les cellules qui tapissent les voies 
respiratoires, ce qui a pour effet d’augmenter la perméabilité des poumons et pourrait mener à 
un œdème pulmonaire. De plus, l’altération du système immunitaire par l’ozone pourrait rendre 
les personnes plus sensibles aux infections virales ou bactériennes.  S’ils sont suffisamment 
graves, ces effets pourraient causer un dysfonctionnement respiratoire nécessitant une 
intervention médicale, ce expliquerait l’augmentation des visites à la salle d’urgence et des 
hospitalisations pour troubles respiratoires (incluant l’asthme) souvent observée dans les 
études épidémiologiques basées sur la population. Par ailleurs, bien que les augmentations du 
risque d’hospitalisations pour troubles respiratoires et de visites à la salle d’urgence pour 
asthme soient modestes [respectivement de l’ordre de 1 % et de plusieurs points de 
pourcentage par augmentation de 10 ppb de la concentration d’ozone (max. sur 1 h)], elles 
témoignent néanmoins de la force de l’association, car elles montrent une relation 
concentration–réponse, elles sont statistiquement significatives dans la plupart des études et, 
comme toute une population est exposée, elles représentent un grand nombre de personnes et 
s’accompagnent d’effets considérables sur la santé publique. 

Les associations épidémiologiques entre l’ozone et certains paramètres respiratoires, 
corroborées par les résultats d’études toxicologiques chez des humains et des animaux, 
satisfont donc à plusieurs critères de causalité, notamment la force de l’association, la 
robustesse, l’uniformité, la plausibilité biologiques et la cohérence. Combinées aux résultats 
expérimentaux sur les effets respiratoires chez les humains et les animaux, les preuves 
indiquent dans l’ensemble une relation de causalité entre l’exposition aiguë à l’ozone aux 
concentrations actuelles dans l’air ambiant et l’augmentation de la morbidité respiratoire 
(incluant la diminution de la fonction respiratoire, l’exacerbation des symptômes respiratoires et 
l’augmentation de l’atteinte, de l’inflammation et de l’hyperréactivité des voies respiratoires) qui 
donne lieu à une augmentation des visites à la salle d’urgence et des hospitalisations. 

15.9.3.3 Morbidité cardiovasculaire associée à l’exposition aiguë 

En laboratoire, une exposition de courte durée de rongeurs à l’ozone a occasionné des effets 
sur le système cardiovasculaire,  notamment une diminution de la fréquence cardiaque et de la 
tension artérielle ainsi qu'une augmentation la fréquence des arythmies. Divers mécanismes ont 
été proposés pour expliquer comment l’ozone pourrait causer ses effets cardiovasculaires, avec 
quelques données expérimentales à l’appui; mentionnons entre autres la libération de facteurs 
d’activation des plaquettes dans l’épithélium pulmonaire qui contribuent à la formation de 
caillots; la réaction de l’ozone avec des composantes du liquide de revêtement épithélial qui 
donne lieu à la production d’oxystérols et d’espèces réactives de l’oxygène ayant des effets 



 

608 

Évaluation scientifique canadienne du smog - Volume 2: Effets sur la santé 

subséquents sur les cellules du cœur ou des poumons ou sur la coagulation; ainsi que des 
effets indirects sur la sécrétion de vasoconstricteurs et les réflexes neuronaux causant une 
élévation de la tension artérielle et une altération du rythme ou de la fréquence cardiaque. 
Aucune étude contrôlée sur des humains exposés à l’ozone n’a produit une évaluation en 
profondeur de paramètres cardiovasculaires.  

Les hospitalisations pour troubles cardiovasculaires suite à une exposition aiguë à l’ozone ont 
augmenté dans quelques études épidémiologiques basées sur la population,surtout celles 
impliquant des concentrations d’ozone relativement élevées et réalisées durant la saison 
chaude. Parmi les quelques études par panel recensées, une association a été établie entre 
l’exposition de courte durée à l’ozone et certains troubles cardiaques (variabilité de la fréquence 
cardiaque, arythmies, incidence d’infarctus du myocarde), mais ces résultats ne se sont pas  
pas toujours avérés significatifs et/ou les paramètres ont été plus fortement associés à d’autres 
polluants. Ces résultats quelque peu inconsistants tranchent avec les associations assez 
cohérentes entre l’ozone et l’augmentation de la mortalité cardiovasculaire présentées à la 
section 15.9.3.4. 

En conclusion, bien que les études sur les animaux indiquent que l’exposition de courte durée à 
des concentrations pertinentes d’ozone peut avoir des effets sur le système cardiovasculaire, 
les données épidémiologiques limitées manquent quelque peu d’uniformité, de robustesse et de 
cohérence. Dans l’ensemble, les données laissent croire malgré tout à un lien de causalité entre 
l’exposition de courte durée à l’ozone dans l’air ambiant et la morbidité cardiovasculaire. La 
base de données demeure toutefois limitée et d’autres recherches devront être menées pour 
préciser le lien avec des paramètres cardiaques. 

15.9.3.4 Mortalité associée à l’exposition aiguë 

Un grand nombre d’études épidémiologiques réalisées selon différents plans ont établi des 
associations positives et statistiquement significatives (surtout les études les plus rigoureuses) 
entre les concentrations à court terme d’ozone dans l’air ambiant et la mortalité non accidentelle 
totale ou la mortalité cardiopulmonaire totale. Ces associations ont été observées dans des 
villes de toutes les régions du monde, en présence de régimes climatiques, de mélanges de 
polluants et de conditions socioéconomiques différents. Elles sont aussi demeurées 
généralement robustes aux spécifications du modèle, y compris aux ajustements pour tenir 
compte de co-polluants; elles ont de plus été plus prononcées durant l’été, ce qui indique 
qu’elles étaient spécifiques de l’ozone. Des analyses en profondeur ont révélé une relation 
consistante concentration–réponse entre l’exposition aiguë à l’ozone dans l’air ambiant et la 
mortalité totale, et ce même à des niveaux de concentrations très faibles. Dans l’ensemble, les 
associations avec la mortalité cardiovasculaire et la mortalité respiratoire ont elles aussi été 
généralement positives et souvent significatives du point de vue statistique, bien que ces 
associations aient été légèrement moins consistantes, en particulier dans le cas de la mortalité 
respiratoire. Ces résultats pourraient traduire la moindre capacité des modèles à examiner des 
associations spécifiques d’une cause ou le manque d’information précise sur les causes ayant 
contribué au décès (p. ex., des états cardiovasculaires contribuant à des décès pour causes 
respiratoires, ou inversement). Bien que limitées, les données qui portent sur des 
sous-populations sensibles à la mortalité liée à l’ozone laissent croire à un risque accru chez les 
personnes atteintes d’asthme grave ou de BPCO ou chez les personnes âgées. 

Les effets respiratoires de l’ozone ont fait l’objet de nombreuses études sur des humains et des 
animaux, mais on ignore toujours le ou les mécanismes pouvant être impliqués dans les décès 
respiratoires. On peut toutefois formuler l’hypothèse que l’ozone cause d’abord des lésions 
pulmonaires, puis une exacerbation de l’inflammation et de l’atteinte ou une diminution de la 
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fonction respiratoire causant une détresse respiratoire chez les groupes sensibles (p. ex., les 
personnes atteintes d’asthme sévère). En ce qui a trait à la mortalité cardiovasculaire pour 
laquelle il existe plus de données épidémiologiques consistantes, les données sur les effets 
cardiovasculaires chez les animaux sont limitées et il n’existe pratiquement aucune donnée 
provenant d’études contrôlées. Diverses hypothèses concernant les mécanismes directs et 
indirects par lesquels l’ozone pourrait causer des effets cardiovasculaires ont été formulées sur 
la base des résultats d’études toxicologiques animales. Là encore, on s’attend à ce que des 
personnes atteintes de maladies cardiaques ou respiratoires préexistantes soient plus sensibles 
au moins à certains de ces effets, bien que le mécanisme responsable des décès 
cardiovasculaires demeure encore inconnu.  

Bien que les connaissances sur les mécanismes impliqués dans la mortalité respiratoire ou 
cardiovasculaire reliée à l’ozone demeurent limitées, il existe des voies plausibles par lesquelles 
l’ozone pourrait directement ou indirectement augmenter le risque de décès. De plus, malgré 
les incertitudes quant aux causes précises de décès, les associations avec la mortalité non 
accidentelle totale et la mortalité cardiopulmonaire témoignent clairement de la force de 
l’association ainsi que de la robustesse et de la cohérence des données. Par conséquent, 
l'ensemble des données disponibles indique qu’il existe probablement un lien de causalité entre 
l’exposition aiguë à l’ozone dans l’air ambiant et la mortalité non accidentelle et 
cardiopulmonaire totale. 

15.9.3.5 Effets associés à l’exposition chronique 

Les données épidémiologiques les plus concluantes qui associent l’exposition prolongée à 
l’ozone à des problèmes de santé font référence à des effets saisonniers sur le développement 
de la fonction pulmonaire chez l'enfant.  Ces effets ont été signalés dans plusieurs études par 
une augmentation réduite du VEMS ou de la CVF liée au taux de croissance, associée à des 
concentrations d’ozone estivales relativement élevées. Certaines données semblent également 
relier l’ozone à une augmentation du risque d’apparition de l’asthme, cette augmentation étant 
fondée sur une augmentation des nouveaux cas d’asthme dans les groupes d'individus 
susceptibles de passer plus de temps à l’extérieur (hommes adultes, enfants pratiquant 
plusieurs sports) dans des études longitudinales. En ce qui a trait à la mortalité, une nouvelle 
analyse de la cohorte de l’ACS publiée en 2000 a établi un lien entre une exposition prolongée 
aux concentrations d’ozone dans l’air ambiant et une augmentation de la mortalité 
cardiopulmonaire. 

D’autres sources de données viennent corroborer, certes de façon assez générale, chacun de 
ces résultats. À titre d’exemple, les effets sur le développement de la fonction pulmonaire, sur 
l’apparition de l’asthme et sur la mortalité cardiopulmonaire semblent assez vraisemblables, si 
l’on considère l'ensemble des données concernant les effets de l’ozone sur le système 
respiratoire. Cependant, même si ces résultats s’appuient sur des études relativement 
rigoureuses, le nombre d’études sur chacun de ces effets demeure assez faible; à cela 
s’ajoutent les doutes quant au rôle possible d’autres polluants dans les relations observées. 

Chez les animaux de laboratoire, l’exposition prolongée à l’ozone a causé des changements 
morphologiques dans les voies respiratoires, notamment un remodelage des voies respiratoires 
dans la région centrolobulaire des singes et une hyperplasie nasale et une métaplasie des 
cellules muqueuses dans les voies respiratoires supérieures des rats. La nature permanente de 
ces changements structuraux laisse entrevoir la possibilité que des changements similaires se 
produisent chez les humains en réponse à une exposition chronique à l’ozone. On ignore 
toutefois quelles conditions seraient nécessaires pour causer de tels changements et les autres 
sources de données ne fournissent aucune information pertinente à ce sujet. 



 

610 

Évaluation scientifique canadienne du smog - Volume 2: Effets sur la santé 

Dans l’ensemble, les données limitées dont nous disposons laissent croire à un lien de 
causalité entre, d’une part, l’exposition prolongée à l’ozone dans l’air ambiant et, d’autre part, le 
développement de la fonction respiratoire chez les enfants, l’apparition de l’asthme, la mortalité 
respiratoire et les changements morphologiques dans les voies respiratoires. Cependant, pour 
chacune de ces associations, les bases de données sont limitées par leur taille et leur portée et 
d’autres recherches devront être menées pour préciser le lien possible entre l’exposition 
chronique à l’ozone et ces effets sur la santé. 

15.9.3.6 Sous-groupes présentant une sensibilité accrue ou une exposition 
accrue à l’ozone dans l’air ambiant 

Selon les données disponibles, divers facteurs peuvent influencer les réactions d’une personne 
lors d'exposition à l’ozone. Certains sont des facteurs innés qui influencent la sensibilité d’une 
personne, par exemple certaines maladies préexistantes. D’autres facteurs peuvent rendre une 
personne plus vulnérable en augmentant son niveau d’exposition, que l’on pense aux profils 
d’activité en fonction du temps. 

Les personnes atteintes de maladies respiratoires préexistantes pourraient être sensibles au 
fardeau oxydatif additionnel provoqué par l’exposition à l’ozone, et un certain nombre de 
sources de données révèlent que les asthmatiques forment un sous-groupe sensible. Dans 
certaines études d’exposition contrôlée, l’exposition à l’ozone a provoqué une intensification des 
réponses spirométriques et des réactions inflammatoires chez les sujets asthmatiques, et non 
chez les jeunes adultes en santé. L’exposition expérimentale aiguë à l’ozone a également 
exacerbé l’hyperréactivité des voies respiratoires chez des asthmatiques en présence 
d’allergènes communs, et l’exposition répétée a intensifié cette hyperréactivité chez des sujets 
qui avaient une maladie allergique des voies respiratoires (avec ou sans asthme). Dans les 
études animales, l’exposition aiguë à l’ozone combinée à des allergènes comme l’ovalbumine a 
eu un effet synergique sur le déclenchement des réactions inflammatoires et des réactions sur 
la fonction pulmonaire chez des rats, des souris et des cobayes sensibilisés. L’hyperréactivité 
des voies respiratoires est un trait caractéristique de l’asthme et, ensemble, ces résultats 
fournissent une explication plausible du lien entre l’exposition aiguë à l’ozone et la diminution de 
la fonction respiratoire relevée dans des études par panel, ou les hospitalisations pour troubles 
respiratoires et visites à la salle d’urgence pour asthme signalées dans les études 
épidémiologiques basées sur des populations.  

Contrairement aux résultats observés chez des asthmatiques, les études d’exposition contrôlée 
n’ont pas révélé de changements plus marqués dans la fonction respiratoire sous l’effet de 
l’ozone chez les personnes atteintes de BPCO que chez les sujets en santé, sans doute parce 
que la plupart des cas de BPCO s’observent chez des personnes plus âgées chez qui on ne 
s’attendrait pas à de tels changements. Cependant, un certain nombre d’études 
épidémiologiques basées sur la population ont établi une association entre l’augmentation des 
visites à la salle d’urgence, des hospitalisations et de la mortalité due à la BPCO et l’exposition 
aiguë aux concentrations d’ozone dans l’air ambiant; ces résultats laissent croire que les 
personnes atteintes de BPCO pourraient former également un sous-groupe sensible. Bien que 
des changements dans la fonction respiratoire constituent un important prédicteur de 
l’exacerbation de la BPCO, un certain nombre d’autres facteurs – dont la comorbidité, la 
dyspnée et certains facteurs socioéconomiques – jouent également un rôle important dans 
l’aggravation de la BPCO et pourraient rendre plus difficile la détermination du lien entre cette 
maladie et l’exposition à l’ozone. 

Des changements dans la fonction pulmonaire reliés à l'âge ont été signalés en réponse à une 
exposition à l’ozone, la réactivité commençant à diminuer au début de l’âge adulte. Les 
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symptômes respiratoires causés par l’exposition à l’ozone paraissent également moins marqués 
chez les enfants et les adultes plus âgés que chez les jeunes adultes, or,la faible sévérité de 
ces symptômes pourrait justement occasionner une plus grande absorption d’ozone chez les 
enfants et les adultes plus âgés. Les résultats des études épidémiologiques indiquent que les 
enfants, en particulier les asthmatiques, pourraient être plus à risque d’effets respiratoires nocifs 
associés à l’ozone dans l’air ambiant; ces effets sont, notamment, une diminution de la fonction 
respiratoire, la manifestation de symptômes respiratoires et une augmentation des visites à la 
salle d’urgence pour asthme dans les cas d’expositions aiguës ainsi qu'une diminution du 
développement de la fonction respiratoire dans les cas d’exposition saisonnière. L’augmentation 
du risque d’hospitalisations et de visites à la salle d’urgence pour l’ensemble des troubles 
respiratoires, ainsi que du risque de mortalité, semble également indiquer que les adultes plus 
âgés seraient plus sensibles aux effets aigus de l’ozone. Il convient de noter que, même si les 
estimations du risque ne sont que légèrement plus élevées pour les personnes âgées, l’effet 
absolu de l’ozone est sensiblement plus grand en raison des taux de mortalité sous-jacents plus 
élevés pour ce groupe d’âge.  

Selon des données récentes, des facteurs génétiques seraient en partie responsables des 
différences interindividuelles considérables dans la sensibilité à l’ozone. Des études ont 
recensé des souches de rats et de souris sensibles et d'autres souches résistantes à l’ozone, 
ou dont la sensibilité aux effets de l’ozone sur l’atteinte et l’inflammation pulmonaires diffèrent, 
ce qui illustrant l’importance du bagage génétique dans l’évaluation de la sensibilité à l’ozone. 
Des études de caractérisation génétique et moléculaire ont déterminé les locus des 
chromosomes qui contribuent à la sensibilité ou à la résistance des animaux de laboratoire. Des 
études d’exposition contrôlée et des études par panel ont également révélé que des 
polymorphismes génétiques des enzymes antioxydantes et des médiateurs de l’inflammation 
contribuaient aux différences dans la sensibilité aux effets de l’ozone sur la fonction pulmonaire 
et l’inflammation des voies respiratoires.  

Les personnes qui travaillent à l’extérieur, les enfants et d'autres personnes qui font de l’activité 
en plein air peuvent être plus sensibles aux effets de l’ozone, en partie parce qu’elles sont 
exposées à l’ozone ambiant à l’extérieur, là où les concentrations sont les plus élevées, et que 
l’exposition survient souvent durant la saison chaude et en plein cœur de la journée, au moment 
où les taux d’ozone atteignent leur maximum. Les personnes qui pratiquent ces activités font 
également des efforts; or des études menées sur des humains et des animaux ont démontré 
que l’activité physique augmentait l’exposition et intensifiait les effets de l’ozone sur le système 
respiratoire. Les résultats d’études par panel confirment quant à elles que l’ozone dans l’air 
ambiant est associé à une diminution de la fonction pulmonaire chez les enfants, les travailleurs 
et les autres personnes qui sont actives à l’extérieur. De plus, des études épidémiologiques ont 
associé l’exposition chronique à l’ozone à une diminution du développement de la fonction 
respiratoire chez les enfants et à l’apparition de nouveaux cas d’asthme chez les individus 
susceptibles de passer plus de temps à l’extérieur (enfants pratiquant de nombreux sports, 
hommes adultes).  

 

15.9.4 Forme de la courbe concentration–réponse 

La forme de la relation concentration–réponse entre les niveaux d’ozone dans l’air ambiant et 
divers problèmes de santé influe sur l’estimation de ces effets sur la santé ainsi que sur la 
gestion des risques. Cet aspect de l’association ainsi que la possibilité qu’il existe des 
concentrations seuils en deçà desquelles aucun effet sur la santé n’est observé ont fait l’objet 
d’un certain nombre d’études.  
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Les analyses les plus poussées ont examiné les associations entre l’exposition aiguë à l’ozone 
et la mortalité non accidentelle totale, associations sur lesquelles des données sont recueillies 
systématiquement selon des protocoles normalisés et donc pour lesquelles les ensembles de 
données sont les plus rigoureux. Dans une analyse des données de l’étude NMMAPS qui a été 
menée pendant plusieurs années dans 98 villes des États-Unis, diverses techniques ont été 
utilisées pour analyser la relation concentration–réponse (modèles linéaires, modèles avec 
sous-ensemble, modèles avec seuil et modèles splines). Les résultats obtenus avec toutes ces 
méthodes (y compris celles n’ayant formulé aucune hypothèses a priori quant à la forme de la 
courbe) indiquent une relation quasi-linéaire entre la mortalité et l’ozone ambiant à des 
concentrations d’ozone sur 24 h supérieures à 10 ppb. Ce n’est qu’à cette valeur ou à des 
niveaux inférieurs d'ozone qu’il existe des preuves limitées d’une association, ce qui laisse 
croire que, s’il existe une concentration seuil, celle-ci est sans doute comparable ou inférieure 
aux concentrations de fond. La plupart des autres études qui ont examiné la forme de la relation 
entre l’exposition aiguë à l’ozone et la mortalité ont aussi indiqué une relation quasi-linéaire, 
dans certains cas jusqu’à de très basses concentrations (étude ayant utilisé le protocole le plus 
rigoureux). 

La forme de la relation concentration–réponse, entre l’exposition à l’ozone et les hospitalisations 
ou visites à la salle d’urgence pour troubles respiratoires, a aussi été analysée dans un certain 
nombre d’études en séries chronologiques examinées dans les évaluations antérieures. Dans la 
plupart de ces études, une augmentation monotone de la relation concentration–réponse a été 
observée jusqu’à de très basses concentrations ambiantes d'ozone, et aucune donnée n’a 
permis de déterminer de façon précise de concentration seuil liée aux hospitalisations pour 
troubles respiratoire ou aux visites à la salle d’urgence pour asthme.  

Bien que la forme de la relation concentration–réponse pour d’autres problèmes de santé ait été 
peu étudiée, les données concordent dans l’ensemble avec les résultats sur les consultations 
médicales. Dans une étude par panel réalisée auprès d’enfants asthmatiques de nombreuses 
villes des États-Unis  et examinée dans le document Ozone AQCD (USEPA, 2006), la 
diminution du débit expiratoire maximal et l’intensification des symptômes respiratoires 
associées à l’ozone ont persisté après utilisation de toutes les données disponibles, ainsi 
qu'après restriction aux  concentrations moyennes d’ozone sur 8 h inférieures à 80 ppb. L’étude 
d’exposition contrôlée qui a le mieux caractérisé la relation exposition-réponse  a révélé des 
baisses monotones du VEMS et de la CVF et des hausses comparables de deux mesures des 
symptômes respiratoires à toutes les concentrations testées (0,04 à 0,08 ppm) par comparaison 
à l’air filtré, sans indiquer de seuil apparent dans cette fourchette de concentrations. L'étude en 
question a été examinée dans le cadre de la présente évaluation. 

Il convient de noter que l’absence de seuil évident au niveau  populationnel dans les études 
épidémiologiques concorde avec la grande variation interindividuelle de la sensibilité aux effets 
respiratoires de l’ozone observée dans les études d’exposition contrôlée. Bien que des seuils  
puissent exister au niveau individuel, il est probable qu’ils varient considérablement, compte 
tenu du fait que, contrairement aux études d’exposition contrôlée chez des humains, les études 
épidémiologiques basées sur des populations incluent des sujets atteints de la maladie 
préexistante la plus grave; ces derniers  risquent donc d’être plus touchés par de faibles 
concentrations de polluants atmosphériques. En raison de ces différences de sensibilité 
attribuables à l’hétérogénéité de la population générale, il peut alors s'avérer impossible 
d’observer un seuil commun dans les études épidémiologiques. De plus, un certain nombre 
d’états pathologiques sensibles à l’ozone (p. ex., asthme, BPCO) sont répandus dans la 
population et sont le résultat combiné de nombreux facteurs de risque. Dans l'éventualité où 
l’exposition à l’ozone cause une exacerbation de ces maladies, on peut s’attendre à ce que cet 
effet s’ajoute aux autres facteurs qui contribuent déjà à la maladie, sans indication d'évidence 
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de seuil. Il existe cependant également d’autres facteurs qui peuvent rendre difficile la 
détermination d’une concentration seuil au niveau d’une population; mentionnons entre autres 
la faible densité de données dans la fourchette des concentrations d’ozone les plus basses 
ainsi que les erreurs de mesure résultant des différences interindividuelles dans la relation entre 
l’exposition individuelle à l’ozone et les concentrations ambiantes. Quelles que soient les 
raisons pouvant expliquer l’absence générale de seuil dans les études épidémiologiques, les 
données actuelles indiquent dans l’ensemble que, s’il existe  bien un seuil de concentration à 
partir duquel l’ozone occasionne des effets sur la santé, ce seuil se situe probablement près de 
la limite inférieure des concentrations d’ozone dans l’air ambiant.  

 

15.9.5 Incertitudes liées à l’évaluation des effets de l’ozone sur la 

santé 

La relation entre l’exposition à l’ozone dans l’air ambiant et les effets sur la santé comporte un 
certain nombre d’incertitudes. Cette section traite des incertitudes de la base de données 
utilisée pour caractériser le risque associé à l’ozone dans l’air ambiant. Certains éléments sont 
considérés comme d’importantes sources d’incertitude, alors que d’autres le sont moins. Pour 
chacune des questions examinées ici, les incertitudes et les répercussions qui y sont associées 
sont brièvement résumées.  

 Station d'échantillonnage  comme site de mesure de l’exposition — Bon nombre des études 
épidémiologiques examinées s’appuient sur les données provenant d’une seule station de 
mesure ou sur la moyenne de plusieurs stations pour caractériser les niveaux de pollution 
dans une communauté donnée en utilisant la concentration d’ozone mesurée comme 
indicateur de l’exposition de la population. Cependant, comme l’ozone présente une certaine 
hétérogénéité spatiale, tant à l’intérieur de l’ensemble du bassin atmosphérique qu’entre des 
microenvironnements, il peut y avoir non-concordance entre l’exposition individuelle et l’état 
de santé. La relation entre les concentrations ambiantes d’ozone et l’exposition individuelle à 
l’ozone varie en fonction des différences qui existent entre les personnes, les villes ou les 
régions, ce qui donne lieu à des erreurs de mesure et peut introduire un biais dans les 
estimations du risque. L’introduction d’un biais attribuable à la classification erronée de 
l’exposition demeure un sujet de préoccupation dans toutes analyses épidémiologiques. Il 
peut s’agir d’un biais par excès ou par défaut, bien que l’on s’attende le plus souvent à ce 
qu’il y ait sous-estimation des risques et donc à ce qu’il soit plus difficile de détecter un effet 
éventuel sur la santé. 

— Il convient toutefois de noter qu’une grande partie de l’ozone dans l’air ambiant provient 
d’un transport régional à grande distance et qu’il existe souvent de fortes corrélations entre 
des sites situés à 100 km de distance. De plus, des études de surveillance individuelle 
canadiennes et américaines ont révélé que l’exposition individuelle moyenne était très 
souvent associée de façon significative aux concentrations mesurées dans la station 
d'échantillonnage correspondante ou suivait les mêmes tendances temporelles. Ces 
associations s’observent surtout durant la saison chaude, alors que les concentrations 
d’ozone, les taux de renouvellement d’air et le temps passé à l’extérieur sont plus élevés 
(c’est également la saison où le lien entre l’ozone et un éventail d’effets sur la santé est le 
plus marqué). Ces résultats laissent croire que, même si les données des stations de 
mesure ne reflètent pas les variations dans l’exposition personnelle à l’ozone, elles semblent 
néanmoins offrir une valeur de substitution raisonnable de l’exposition moyenne de la 
population à l’ozone dans l’air ambiant. 
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— La plupart des données épidémiologiques sur les effets sur la santé de l’ozone dans l’air 
ambiant proviennent d’études en séries chronologiques. Ces dernières études sont moins 
sujettes au biais attribuables aux différences entre les concentrations intérieures et 
extérieures, mesurées à l’intérieur d’un même microenvironnement et entre divers 
microenvironnements, à la variabilité des profils des séries chronologiques quotidiennes, 
ainsi qu’aux variations de l’exposition moyenne sur des périodes de nombreuses années, 
des biais que l'on observe dans les analyses transversales (spatiales). Ceci s’explique du fait 
que les études en séries chronologiques font un examen longitudinal de la variation de 
l’exposition à laquelle est  brièvement soumise une population donnée à l’intérieur d’un 
bassin atmosphérique urbain, et que cette même population sert également de témoin. 

— Il est important de se rappeler que les études épidémiologiques, qui utilisent les 
concentrations d’ozone mesurées à des stations d'échantillonnage comme valeurs de 
substitution de l’exposition, sont par définition plus susceptibles de produire des estimations 
du risque pour la santé associé à l’ozone moins biaisées pour l’ensemble d’une population 
que pour un individu, même si les mesures de l’exposition individuelle peuvent comporter 
des erreurs considérables en raison des facteurs précités. De plus, les estimations du risque 
calculées à partir de ces études produisent les meilleures estimations des bénéfices pour la 
santé associés à des réductions précises des concentrations d’ozone dans l’air ambiant. 

 Rôle des co-polluants — La manière dont des co-polluants peuvent modifier les effets de 
l’ozone sur la santé ou y contribuer peut constituer une source importante d’incertitude.La 
pollution atmosphérique est constituée d’un mélange complexe de substances, dont 
certaines sont souvent fortement corrélées avec l’ozone; dans ces circonstances, il est  
difficile de déterminer l’impact d'un seul polluant à l’intérieur d’un mélange. Malgré cette 
difficulté, dans les études épidémiologiques sur la mortalité ou la morbidité respiratoire qui 
ont inclus des analyses combinant l’ozone avec d’autres polluants, les liens avec l’ozone 
sont souvent demeurés assez robustes après ajustement pour tenir compte d’un ou de 
plusieurs des polluants suivants : PM, NO2, SO2 et CO. De plus, l’association entre l’ozone et 
un éventail d’effets sur la santé a souvent été plus marquée durant la saison chaude, ce qui 
vient  accroître la conviction que ces effets sont bien attribuables à l’ozone. 

 — L’ozone est depuis longtemps utilisé comme un indicateur du mélange global d’oxydants 
photochimiques dont il fait partie, et on ignore en grande partie la contribution des autres 
substances de ce mélange (p. ex., H2O2, PAN) pour lesquelles les données sur l’exposition 
et les effets sont à peu près inexistantes. Selon les données limitées sur les oxydants autres 
que l’ozone, leurs concentrations combinées sous forme de gaz et de particules 
correspondraient probablement à moins de 10 % des concentrations d’ozone. 

— Les études toxicologiques et les études d’exposition contrôlée chez les humains ont 
également examiné les interactions de combinaisons simples formées d’ozone et d’autres 
polluants. Les données sur les effets interactifs demeurent limitées et non concluantes et les 
interactions rapportées n’ont généralement été observées qu’à des concentrations 
supérieures aux niveaux ambiants. Une conclusion citée précédemment et corroborée par 
des données récentes indique un lien entre l’ozone, des pathogènes et des aéroallergènes. Il 
semble que l’ozone potentialise les infections et les dommages causés par des pathogènes 
dans les poumons et qu’une interaction entre l’ozone et certains allergènes provoque une 
hyperréactivité des voies respiratoires. On ignore l’importance de ces réactions dans les 
associations épidémiologiques avec la mortalité et d’autres problèmes de santé, mais la 
réalisation  de nouvelles recherches dans ce domaine pourrait aider à mieux comprendre 
ces effets ainsi que l’importance des maladies et des états physiologiques préexistants. 
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 Relations concentration–réponse, seuils — La forme de la courbe concentration–réponse, 
ainsi que la possibilité qu’il existe des concentrations seuils au niveau d’une population, sont 
deux aspects importants à examiner dans les études épidémiologiques, durant la 
caractérisation des risques pour la santé associés à l’ozone dans l’air ambiant. La plupart 
des études récentes qui ont examiné la question n’ont fourni aucune preuve concluante de 
l’existence d’un seuil dans les relations entre les concentrations d’ozone et divers effets sur 
la santé, y compris la mortalité prématurée, ou ont laissé croire que, si un seuil existait, 
celui-ci devait se situer à des niveaux très bas, près ou en deçà des concentrations de fond 
(section 15.9.4). 

 — Comme l’indique la section 15.9.4, l’absence de seuil précis au niveau d’une population 
concorde avec la grande variabilité individuelle dans la sensibilité aux effets respiratoires de 
l’ozone mentionnée dans les études contrôlées sur des humains. Bien que des seuils 
individuels puissent exister, il est probable qu’ils varient considérablement, en particulier si 
l’on tient compte du fait que, contrairement aux études d’exposition contrôlée, les études 
épidémiologiques basées sur des populations incluent des sujets atteints de la maladie 
préexistante la plus grave et qu’il est donc très probable que ces sujets soient sensibles à 
des polluants atmosphériques en faibles concentrations. De plus, un certain nombre d’états 
pathologiques influencés par l’ozone sont courants dans la population générale en raison de 
multiples facteurs de risque; on peut donc s’attendre à ce que l’effet de l’ozone s’ajoute à ces 
autres facteurs, sans aucune évidence de seuil. Cependant, on ignore toujours dans quelle 
mesure les erreurs de mesure de l’exposition, la classification erronée de l’exposition ou les 
effets potentiels d’autres co-polluants pourraient masquer des seuils éventuels. Davantage 
de précisions sur la relation concentration–réponse à faibles concentrations fourniraient des 
renseignements utiles, en particulier pour les analyses coûts-avantages pour lesquelles 
l’absence de seuil a d’importantes répercussions. 

 Risques cumulatifs associés aux expositions de courte durée — Dans la majorité des études 
épidémiologiques, les estimations du risque portent sur de courtes périodes de décalage, le 
plus souvent une seule journée. Cependant, certaines études ont indiqué un accroissement 
du risque sur des périodes cumulatives de plusieurs jours. Ces résultats portent à croire que 
les estimations du risque fondées sur des décalages d’un ou de deux jours sous-estiment les 
risques de l’ozone ambiant pour la santé dans les études épidémiologiques. 

 Effets associés à des expositions de longue durée — Même si certains rapports associent 
l’exposition prolongée à l’ozone ambiant à des effets sur la santé, notamment au 
développement de la fonction respiratoire, à l’apparition de l’asthme et à la mortalité 
cardiopulmonaire, ces résultats ne s’appuient que sur quelques études et devront être 
confirmés dans d’autres conditions. Selon les études, les effets globaux sur la santé 
associés aux PM sont essentiellement des effets chroniques, ce qui laisse croire qu’il serait 
justifié de mener d’autres études pour mieux définir le risque d’effets associés à une 
exposition prolongée à l’ozone. De plus, peu d’études épidémiologiques se sont intéressées 
jusqu’à maintenant à l’examen d’autres décalages temporels, par exemple à la moyenne 
estivale, ce qui crée d’importantes lacunes dans l’évaluation des effets au niveau 
populationnel. Des travaux dans chacun de ces domaines aideraient à déterminer s’il y a lieu 
d’établir une norme relative à l’ozone sur une plus longue période et, le cas échéant, à 
préciser quelle devrait être l’échelle de temps. 
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15.9.6 Conclusions 

Nous présentons dans cette dernière section un résumé des principales conclusions et 
observations découlant des sections précédentes sur la caractérisation du risque lié à l’ozone 
ambiant. Cette information est présentée sous forme abrégée sur divers sujets, notamment 
l’exposition, le poids de la preuve pour diverses catégories d’effets sur la santé, les sous-
populations sensibles et les effets de l’ozone sur la santé publique. 

 Exposition — Toute la population est exposée à l’ozone dans l’air ambiant. Aux fins des 
études épidémiologiques qui requièrent une estimation de l’exposition moyenne de la 
population, le système de surveillance de l’air ambiant fournit une mesure adéquate de 
l’exposition. 

 Morbidité respiratoire aiguë — Dans le cadre d’études d’exposition contrôlée où des adultes 
en santé ont été exposés pendant une courte période à des concentrations d’ozone 
représentatives de l’air ambiant, un éventail de problèmes de santé ont été observés, 
notamment des symptômes respiratoires, une diminution de la fonction respiratoire, une 
augmentation de l’hyperréactivité des voies respiratoires et une inflammation des voies 
respiratoires. La plupart de ces effets ont aussi été associés à l’ozone dans le cadre d’études 
épidémiologiques. Les mécanismes à l’origine de ces effets ont été étudiés chez les humains 
et les animaux et des voies biologiquement plausibles ont été proposées pour expliquer ces 
effets. 

— Les concentrations d’ozone dans l’air ambiant ont été associées de façon positive et 
robuste à une augmentation des hospitalisations pour troubles respiratoires et des visites à 
la salle d’urgence pour asthme dans de nombreuses études épidémiologiques basées sur 
des populations; ces résultats sont fortement corroborés par des données expérimentales et 
épidémiologiques sur la diminution de la fonction respiratoire et sur l’intensification des 
symptômes respiratoires, de l’inflammation et de l’hyperréactivité des voies respiratoires. 

— Les associations épidémiologiques établies avec des paramètres liés à la santé 
respiratoire satisfont aux critères suivants : force d’association, robustesse, uniformité, 
plausibilité biologique et cohérence. En plus des données expérimentales sur des animaux 
et des humains, l'ensemble des données indique un lien de causalité entre l’exposition aiguë 
à l’ozone et l’augmentation de la morbidité respiratoire (incluant une diminution de la fonction 
respiratoire et une intensification des symptômes respiratoires ainsi que de l’atteinte, de 
l’inflammation et de l’hyperréactivité des voies respiratoires), qui donne lieu à une hausse du 
nombre es visites à la salle d’urgence pour asthme et des hospitalisations pour troubles 
respiratoires. 

 Morbidité cardiovasculaire aiguë — L’exposition de courte durée  à l’ozone a occasionné des 
effets sur le système cardiovasculaire chez des animaux de laboratoire, causant notamment 
une diminution de la fréquence cardiaque et de la tension artérielle et une augmentation des 
arythmies; ces données expérimentales viennent éclaircir divers mécanismes par lesquels 
l’ozone pourrait causer des problèmes de santé cardiovasculaire. 

— Seules quelques études épidémiologiques basées sur des populations ont associé 
l’exposition aiguë à l’ozone à des hospitalisations pour troubles cardiovasculaires;  seules 
quelques études par panel ont par ailleurs établi un lien avec des paramètres cardiaques 
(variabilité de la fréquence cardiaque, arythmies, incidence d’infarctus du myocarde). Ces 
résultats quelque peu incohérents contrastent avec les rapports plus cohérents qui ont 
associé l’ozone à une augmentation de la mortalité cardiovasculaire. 
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— Bien que des études animales indiquent que l’exposition à des concentrations pertinentes 
d’ozone pourrait avoir une incidence sur le système cardiovasculaire, les quelques données 
épidémiologiques disponibles manquent quelque peu d’uniformité, de robustesse et de 
consistance. Dans l’ensemble, les données semblent indiquer un lien de causalité entre 
l’exposition de courte durée à l’ozone et la morbidité cardiovasculaire; la base de données 
est toutefois limitée et d’autres recherches devront être menées. 

 Mortalité aiguë — De nombreuses études épidémiologiques menées selon différents plans 
d'analyse ont établi une association robuste et spécifique entre l’exposition de courte durée à 
l’ozone ambiant et la mortalité non accidentelle totale ou la mortalité cardiopulmonaire totale 
dans des villes où le climat, les mélanges de polluants et les conditions socioéconomiques 
variaient. Dans l’ensemble, les associations avec la mortalité cardiovasculaire et respiratoire 
ont été positives et souvent significatives, bien qu’un peu moins cohérentes surtout pour les 
causes respiratoires. 

— Les connaissances sur les mécanismes précis qui pourraient sous-tendre la mortalité 
associée à l’ozone demeurent limitées, bien que des voies plausibles aient été proposées 
pour expliquer comment l’ozone pourrait augmenter le risque de mortalité respiratoire ou 
cardiovasculaire. Malgré les incertitudes associées à des causes de décès spécifiques, les 
associations avec la mortalité non accidentelle totale et la mortalité cardiopulmonaire totale 
témoignent d’une force d’association, de robustesse et d’uniformité. Par conséquent, les 
données indiquent dans l’ensemble un lien de causalité probable entre l’exposition aiguë à 
l’ozone ambiant et la mortalité non accidentelle et cardiopulmonaire. 

 Autres effets — Les données disponibles limitées semblent dans l’ensemble indiquer  un lien 
de causalité entre l’exposition prolongée à l’ozone ambiant et chacun des effets suivants : 
développement de la fonction pulmonaire chez les enfants, apparition de l’asthme, mortalité 
respiratoire et changements morphologiques dans les voies respiratoires. Cependant, la 
taille et la portée des bases de données sur chacun de ces effets demeurent limitées et 
d’autres recherches devront être menées afin de confirmer ces associations. 

— Un certain nombre d’effets nouvellement identifiés et soupçonnés être associés à l’ozone 
méritent d’être examinés plus à fond, notamment ceux touchant le SNC, le système 
cardiovasculaire, la reproduction et le développement, afin de déterminer si ces effets 
s’observent de façon régulière aux concentrations ambiantes.  

 Sous-groupes affichant une sensibilité accrue ou une exposition accrue à l’ozone — Les 
personnes atteintes de certaines maladies préexistantes semblent être plus sensibles à 
l’ozone. Le poids de la preuve provenant d’études d’exposition contrôlée, d’études 
épidémiologiques et d’études toxicologiques sur des animaux indique que les asthmatiques 
forment un sous-groupe sensible. Les données d’études épidémiologiques indiquent 
également que les personnes atteintes de BPCO sont plus sensibles aux effets de l’ozone. 

— L’âge peut influencer la sensibilité à l’ozone de plusieurs façons. Les enfants et les 
adultes plus âgés manifestent moins de symptômes à l’ozone que les jeunes adultes; le fait 
que ces symptômes soient moins sévères, pourrait toutefois occasionner une exposition 
accrue à ce polluant. Les résultats des études épidémiologiques indiquent par ailleurs que 
les enfants, en particulier les asthmatiques, pourraient être plus à risque d’effets respiratoires 
nocifs dus à l’exposition à l’ozone. Enfin, l’association entre l’exposition aiguë à l’ozone et les 
hospitalisations et visites à la salle d’urgence pour troubles respiratoires et la mortalité 
respiratoire semble plus marquée chez les personnes âgées. 

— Certains sous-groupes sont plus sensibles à l’ozone et y sont davantage exposés parce 
qu’ils passent plus de temps à l’extérieur ou qu’ils sont actifs à des périodes où les 
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concentrations d’ozone dans l’air ambiant sont relativement élevées; ces groupes incluent 
les personnes qui travaillent à l’extérieur, les enfants et autres personnes qui font de l’activité 
en plein air.  

 Incidences sur la santé publique — Les effets associés à l’ozone ont été observés dans des 
études épidémiologiques menées au Canada et dans d’autres pays ou dans des études 
d’exposition contrôlée utilisant des concentrations d’ozone que l'on retrouve au Canada. 

— La plupart des études qui ont examiné la forme de la relation concentration–réponse pour 
la mortalité ou les hospitalisations dues à l’ozone font état d’une relation quasi-linéaire sans 
indication précise de seuil. L’absence de seuil dans une population est compatible avec les 
grands écarts individuels dans la sensibilité à l’ozone qui ressortent des études 
expérimentales réalisées chez des humains, ainsi qu’avec la grande prévalence et la nature 
multifactorielle d’un certain nombre d’états pathologiques associés à l’ozone. Malgré les 
limites des méthodes épidémiologiques quant à leur capacité de déterminer la présence ou 
l’absence de seuils associés à un effet, des études rigoureuses ayant examiné ce 
phénomène ont conclu que, s’il existe des concentrations seuils dans une population, celles-
ci se situeraient à de très faibles niveaux. Par conséquent, les données disponibles indiquent 
que toute augmentation des concentrations anthropiques d’ozone s’accompagne d’une 
augmentation du risque d’effets graves sur la santé, y compris de mortalité prématurée. 

— Bien que les risques pour la santé attribuables à l’ozone soient relativement faibles en 
regard des normes épidémiologiques classiques, toute la population est exposée à l’ozone 
présent dans l’air ambiant, et certains sous-groupes qui présentent une plus grande 
sensibilité ou qui sont davantage exposés à l’ozone [incluant des adultes plus âgés, des 
enfants et des personnes atteintes de certains troubles respiratoires courants (asthme, 
BPCO)] forment une proportion appréciable de la population. De plus, les problèmes de 
santé graves qui ont fait l’objet de la plupart des évaluations, notamment la mortalité, les 
hospitalisations et les visites à la salle d’urgence, ne représentent que la « pointe de 
l’iceberg» dans la pyramide des effets sur la santé associés à l’ozone, et la morbidité non 
mesurée représente des coûts et des impacts importants pour la santé publique. L’ozone 
dans l’air ambiant a donc des conséquences considérables sur la santé publique, lesquelles 
ne feront sans doute qu’augmenter à mesure que la population vieillira et qu’augmentera la 
prévalence des maladies liées à l’âge qui confèrent une sensibilité à l’ozone. Enfin, on 
anticipe une augmentation des concentrations d’ozone sous l’influence des changements 
climatiques et cette hausse pourrait s’accompagner d’une augmentation des effets sur la 
santé de la population. 
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