
Préface

A la demande des ministères en charge de la Santé et de la Recherche, l'Institut de
la Santé et de la Recherche médicale a réalisé une expertise collective rassemblant
un collège pluridisciplinaire d'experts pour analyser l'ensemble des travaux
scientifiques et médicaux relatifs aux effets du plomb sur la santé des populations
et aux contextes d'exposition. A mes yeux, entreprendre un tel travail de synthèse
des connaissances disponibles était la meilleure façon pour l'INSERM de s'inscrire
dans la lutte contre le saturnisme en France. En tant que directeur général, je ne
pouvais que souhaiter encourager et appuyer cette demande.

Métal entrant dans la composition de divers produits, en particulier les carburants
automobiles, et rejeté dans l'atmosphère, le plomb, par son caractère indestructible,
est un polluant qui s'accumule dans la couche superficielle du sol, n'épargnant
aucune région. Pour l'individu exposé, le plomb stocké dans l'os est une source
rémanente de contamination endogène, dont les effets nocifs touchent différents
organes.

Constatés tout d'abord pour de fortes expositions en milieu professionnel, les effets
délétères du plomb ont soulevé débats et polémiques après que des études menées
dans les années 1970-1980 ont montré qu'une exposition plus faible était associée à
une baisse du quotient intellectuel chez les enfants.

Il n'est pas inutile de rappeler que des intoxications massives se rencontrent encore
de nos jours en France chez les jeunes enfants. Les premiers cas de saturnisme
infantile, diagnostiqués par le Laboratoire d'hygiène de la ville de Paris en 1986,
ont attiré l'attention sur les dangers des peintures contenant du plomb dans l'habitat
ancien dégradé, et ont déclenché la mise en place d'une surveillance du saturnisme
infantile en France ainsi que la mobilisation des secrétariats d’Etat à la Santé et au
Logement. Je m'associe au groupe d'experts pour souligner l'urgence à régler les
problèmes sociaux du risque d'exposition, afin d'éviter les conséquences sanitaires
graves de l'intoxication.

Cette expertise s'est attachée à évaluer les conséquences à long terme d'expositions
prolongées des populations à de faibles doses de plomb, par les différentes voies de
contamination possibles: air, eau, alimentation. On peut rappeler à cet égard qu'une
étude menée par une unité de l'INSERM en collaboration avec le Réseau national
de Santé publique a attiré l'attention fin 1997 sur le risque hydrique dans certaines
régions françaises.

Même si le plomb fait partie de notre histoire, il semble possible de soustraire les
populations les plus vulnérables, nourrissons, enfants et femmes enceintes, aux
sources majeures de contamination, et de réduire l'exposition de l'ensemble de la
population en accord avec les normes établies par l'Europe en matière de pollution
hydrique et atmosphérique.



Par ailleurs, cette expertise a mis en lumière qu'un certain nombre de points doivent
être approfondis par des travaux de recherche, en particulier quant aux
conséquences sur le développement de l'enfant d'une exposition chronique à de
faibles doses de plomb, ainsi que sur les potentialités cancérogènes et tératogènes
du plomb chez l'homme.

Claude Griscelli
Directeur général de l'INSERM
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Avant-propos

Le plomb est un métal lourd largement utilisé dans les activités métallurgiques dès
l'Antiquité et redécouvert au moment de la révolution industrielle. Les
intoxications massives aiguës et chroniques par le plomb ont été bien documentées
en milieu professionnel. Mais le plomb est également un polluant environnemental,
surtout dans les sols et l'atmosphère au voisinage de sites industriels (fonderies,
usines de fabrication et de recyclage de batteries...) et dans les zones de fort trafic
automobile, en particulier avant l'entrée en vigueur de la législation sur l'essence
plombée. Les poussières et les peintures des habitats anciens et dégradés, mais
aussi l'eau de boisson et, à un degré moindre, l'alimentation, sont des sources
rémanentes, souvent insidieuses, d'exposition des populations au plomb.

Les ministres en charge de la Santé et de la Recherche ont souhaité interroger
l'INSERM, dans le cadre de l'Expertise Collective, sur les conséquences en termes
de santé publique de l'exposition des populations au plomb, en particulier les jeunes
enfants soumis à de faibles doses. La Direction générale de la Santé, partenaire de
l'INSERM pour cette expertise, en a suivi le déroulement et l'avancée de la
réflexion. Cette expertise collective s'inscrit dans le cadre plus large du plan
gouvernemental de lutte contre le saturnisme: limitation du plomb dans les
carburants, préparation de l'application de la directive européenne sur le taux de
plomb dans l'eau d'alimentation, gestion du risque lié aux peintures anciennes dans
l'habitat et, plus récemment, mesures d'urgence contre le saturnisme prévues par la
loi d'orientation contre les exclusions du 29 juillet 1998.

Le groupe pluridisciplinaire d'experts mis en place par l'INSERM, constitué de
chercheurs et de cliniciens spécialistes en toxicologie, biochimie, neurobiologie,
neuropharmacologie, pédiatrie, biologie de la reproduction, épidémiologie, hygiène
et santé publique, économie a structuré sa réflexion autour des points suivants:

• Quelles sont les données biologiques et physiopathologiques récentes sur
l'imprégnation par le plomb et ses conséquences ? Quels sont les mécanismes
d'action du plomb au niveau des différents organes cibles, en particulier le système
nerveux central ?

• Comment la toxicocinétique du plomb détermine-t-elle son impact au niveau de
ces différents organes ? Quels sont les marqueurs biologiques d'exposition et leur
intérêt diagnostique ?

• Quelles sont les manifestations cliniques et subcliniques de l'intoxication à fortes
et faibles doses ? Quelles sont les modalités de prise en charge thérapeutique ?

• Quelles sont, en France, les différentes sources d'exposition environnementales -
industrielles et domestiques au plomb ? Comment se situe la France par rapport
aux autres pays ?



• Quelles sont les connaissances épidémiologiques actuelles concernant
l'imprégnation par le plomb des populations ? Comment se situe la France par
rapport aux autres pays ? Quelles sont les stratégies de dépistage utilisées ?

• Quelles sont les différents dispositifs de prévention mis en place pour soustraire
les populations au risque toxique et les résultats concrets obtenus dans ce domaine
? Quelles sont les données d'une approche socio-économique ?

L'interrogation des bases bibliographiques Medline, Environline, MBUS a permis
de sélectionner 1 600 articles, se répartissant globalement en deux grands
domaines: les publications traitant de la toxicocinétique et des effets biologiques du
plomb, et celles traitant des sources et des contextes de contamination.

Au cours de sept séances de travail organisées entre février et octobre 1998, les
experts ont présenté, selon leur champ de compétence, une analyse critique et une
synthèse des travaux publiés sur les différents aspects du thème traité. Les deux
dernières séances ont également été consacrées à l'élaboration des principales
conclusions et des recommandations.

L'analyse critique de la littérature internationale par le collège d'experts a permis de
dégager les lignes de force, les points de consensus et ceux sur lesquels il y a débat
ou absence de données validées. Cette analyse et cette synthèse devraient aider au
réajustement des politiques de prévention du risque d'intoxication par le plomb en
France, et proposent quelques axes de recherche pour répondre aux questions non
encore résolues.



I

Plomb, données biologiques et cliniques

Introduction

Le plomb est un métal utilisé par l'homme depuis des millénaires. La production et
l'utilisation du plomb ont augmenté de façon spectaculaire durant la Révolution
Industrielle entraînant une libération intense de ce métal indestructible et son
accumulation massive dans l'environnement. L'utilisation des pigments au plomb
dans les peintures depuis la fin du XIXe siècle et jusqu'à une époque récente
constitue une source de dispersion importante, encore très présente dans de
nombreux revêtements intérieurs d'une fraction élevée de l'habitat ancien non
réhabilité. De même, l'utilisation du plomb pour les canalisations du réseau de
distribution publique de l'eau est une source non négligeable d'apport de plomb par
ingestion d'eau contaminée. Depuis l'introduction des alkyls de plomb dans
l'essence au cours de la première moitié du XXe siècle, la diffusion de ce polluant
non seulement autour des voiries des grands centres urbains, mais aussi à longue
distance, est devenue un phénomène planétaire. L'accumulation massive dans les
sols de ce métal indestructible et peu mobile, demeurant dans les couches
superficielles où il reste très accessible au contact de l'homme, surtout des enfants,
représente une menace permanente pour la santé des populations.
C'est d'abord l'existence d'intoxications massives chez les travailleurs
professionnellement exposés au plomb qui a attiré l'attention sur les effets délétères
de ce toxique sur l'organisme humain et sur les conséquences organiques graves, en
particulier neuropsychiques. D'autres études ont montré par la suite que
l'intoxication par le plomb pouvait être insidieuse, voire cliniquement inapparente,
ne révélant que secondairement ses effets délétères, en particulier sur les fonctions
cognitives. Ces observations ont ensuite conduit à étudier les effets du plomb in
vitro ou chez l'animal, afin de préciser les mécanismes d'action de ce polluant. Ce
n'est que plus récemment que l'existence d'effets toxiques des faibles doses de
plomb sur le système nerveux en développement des jeunes enfants a été
démontrée par la mise en évidence de déficits cognitifs et de troubles du
comportement.
Le plomb pénètre essentiellement dans l'organisme par voie digestive et
pulmonaire. La voie pulmonaire est surtout importante pour les personnes
exposées en milieu professionnel, qui inhalent le plomb sous forme particulaire. En
population générale, le plomb peut être ingéré avec les aliments contaminés et l'eau
de boisson émanant de canalisations contenant du plomb.
Le plomb est d'abord transporté par le sang où l'on peut le doser facilement
(dosage de la plombémie). Il se fixe ensuite dans les différents tissus et en
particulier au niveau de l'os où il est majoritairement stocké (80 à 90 % du plomb
total présent dans l'organisme).



La demi-vie du plomb dans le tissu osseux est longue, de 10 à 20 ans. Ce toxique
ainsi accumulé pourra par exemple être mobilisé à partir du squelette chez la
femme enceinte, passer la barrière placentaire et venir contaminer le fœ tus.

Le plomb modifie la biologie de la cellule en perturbant de nombreuses voies
métaboliques et différents processus physiologiques. Il inhibe les enzymes de la
biosynthèse de l'hème, catalyse des réactions de peroxydation des lipides et
interfère avec les processus médiés par le calcium au niveau membranaire et
cytosolique. Le plomb peut ainsi altérer certains mécanismes neurobiologiques
jouant un rôle essentiel dans le développement cérébral. Ces éléments peuvent être
mis en regard des effets du plomb sur le développement cognitif de l'enfant et des
déficits d'apprentissage observés lors d'intoxications systémiques expérimentales.
Les études de comportement chez l'animal ont permis d'affirmer le lien de cause à
effet entre l'imprégnation par de faibles doses de plomb pendant la période de
maturation cérébrale et les troubles neuropsychologiques ultérieurs.

Les conséquences de l'intoxication chronique par de faibles doses de plomb ont pu
être mises en évidence par les études épidémiologiques évaluant le retentissement à
long terme sur le développement intellectuel et le comportement scolaire des
enfants. Cependant, ces travaux nécessitent une analyse et une interprétation
particulièrement rigoureuses du fait de l'existence de nombreux facteurs de
confusion intervenant également sur le développement de l'enfant.

Rapportés il y a plus d'un siècle en milieu professionnel, les effets de l'exposition au
plomb sur la reproduction se manifestent par une infertilité, la naissance d'enfants
mort nés, des avortements spontanés ou des malformations. Les effets du plomb
sur l'ovulation, la fécondation et la gestation ont été très largement examinés chez
l'animal. Les effets sur l'appareil reproducteur mâle concernent la spermatogénèse,
la fonction leydigienne et le système neuro-endocrinien. Le temps d'exposition
semble jouer un rôle important dans l'apparition de ces effets.

Chez l'adulte, les manifestations de l'intoxication sur le système nerveux central et
périphérique, qui concernaient essentiellement des sujets professionnellement
exposés, sont devenues aujourd'hui exceptionnelles du fait de la surveillance
médicale. Certaines études environnementales suggèrent que le plomb, même à des
niveaux faibles, pourrait exercer un effet délétère sur la fonction rénale, alors que
l'effet sur la tension artérielle pourrait être négligeable et difficile à différencier d'un
effet de l'environnement socio-économique défavorable.

Le plomb et ses composés inorganiques sont possiblement cancérogène pour
l'homme professionnellement exposé, mais la question d'une association avec
d'autres cancérogènes venant potentialiser l'effet du plomb n'est actuellement 4 pas
résolue.



Si dans le cadre des intoxications massives chez l'adulte ou l'enfant on peut
observer encore exceptionnellement une encéphalopathie aiguë gravissime, il n'y a
pas, en fait, de parallélisme entre le degré de l'intoxication et les manifestations
cliniques. Dans les intoxications chroniques, les signes cliniques sont inconstants et
peu spécifiques. Face à une symptomatologie peu évocatrice, le diagnostic repose
aujourd'hui sur la mesure de la plombémie. La prise en charge thérapeutique d'un
sujet intoxiqué est déterminée par le niveau de cette plombémie. Le traitement
médical est basé sur l'utilisation de chélateurs, dont le bénéfice clinique en cas
d'intoxication sévère a été amplement prouvé. En tout état de cause, la réussite
d'un traitement implique l'identification et l'éviction de la source de contamination.
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Toxicocinétique et dosage

Du fait de ses propriétés physiques (densité élevée, point de fusion bas,
malléabilité, résistance à la corrosion et imperméabilité), le plomb est un métal
largement utilisé depuis la période antique. Extrait de minerais pour la production
d'ustensiles, de récipients, de conduites, de soudure et de monnaies, le plomb a
connu son apogée à l'époque romaine, avant de reprendre son envol avec la
révolution industrielle où une demande sans précédent s'est accompagnée d'une
augmentation exponentielle de l'intensité des émissions dans l'atmosphère. Ainsi, le
plomb est un polluant qui s'accumule au cours du temps. Très peu mobile, le plomb
déposé sur les sols demeure dans les couches superficielles où il reste accessible au
contact de l'homme, surtout des enfants, et représente une source rémanente
d'envol de poussières légères pénétrant l'habitat. Cette exposition conduit à une
symptomatologie de l'intoxication par le plomb souvent moins parlante que celle de
l'exposition massive professionnelle. Le plomb, même à faible dose, demeure
toutefois responsable d'effets graves sur la santé, en particulier chez la population “
à risque ” des enfants de moins de 6 ans. Il est donc indispensable pour établir un
diagnostic de disposer de mesures fiables de la teneur en plomb dans différents
compartiments de l'organisme.

Propriétés physico-chimiques du plomb

Les principales données concernant les propriétés physico-chimiques du plomb et
de ses dérivés proviennent des ouvrages de Pascal (1963) et de Baillar et coll.
(1973).

Plomb métal

Le plomb métal présente les caractéristiques suivantes:

Symbole N°atomique Poids-atomique Densité Point de fusion Point d’ébullition
Pb 82 207,2 11,34 327,43°C 1740°C

7
Il existe 20 isotopes, dont 16 sont radioactifs et 4 naturels: 204Pb, 206Pb, 207Pb et
208Pb. Leur abondance relative est respectivement de 1,48 %, 23,6 %, 22,6 % et
52,3 %. Le rapport 206/204 varie selon l'âge géologique des sols. Ainsi, dans les



massifs les plus anciens (1 700 millions d'années), le rapport est d'environ 16, alors
que dans les massifs les plus récents (400 millions d'années), il est de 18,1. Le
plomb est un métal gris bleuté qui se ternit à l'air. Il est mou, malléable, flexible,
facile à laminer et à tréfiler. Le plomb a une faible conductivité électrique. Sa
masse élevée lui confère un important pouvoir d'absorption des rayonnements
électromagnétiques, X et γ. Il s'oxyde à la température ordinaire. En présence
d'eau, d'air et de gaz carbonique, il se forme une couche protectrice d'oxy-
carbonate de plomb.
Ce métal est lentement dissous par l'acide chlorhydrique, beaucoup plus rapidement
par l'acide nitrique. Les acides organiques, acétique, citrique ou tartrique, souvent
présents dans l'alimentation, l'attaquent facilement pour donner des sels solubles.
Les solutions de bases fortes, comme la soude et la potasse, donnent des plombites
solubles [Pb (ONa)2 ou Pb (OK)2]. Le plomb n'est pas attaqué par l'eau en absence
d'air. Sa solubilité dans l'eau en absence d'air est de 311 ,µg/l à 24 °C. La
dissolution du plomb dans l'eau distillée atteint une valeur minimale à un pH de 7 et
augmente fortement de part et d'autres de la zone des pH compris entre 6 et 8. Le
pouvoir de dissolution du plomb par l'eau est fortement diminué par la présence de
faibles quantités de carbonates et de silicates.
Les carions du plomb sont sous deux valences, les dérivés divalents, qui sont les
plus stables, et les dérivés tétravalents. Les divalents prédominent dans la chimie
inorganique et les tétravalents dans les dérivés organiques.

Composés minéraux du plomb
Parmi les dérivés du plomb, les oxydes de plomb et certains sels présentent un
intérêt dans le cadre des sources d'intoxication.
• La litharge, ou monoxyde de plomb (PbO), est préparée industriellement par
oxydation à l'air du plomb fondu. C'est aussi un produit intermédiaire de la
métallurgie du plomb, ainsi que le produit de combustion du plomb tétraéthyle dans
les moteurs de véhicules. La litharge est très peu soluble dans l'eau, 0,28 g/100 g
(0,28 %) et 0,51 g/100 g à 22 °C pour les formes α et ,β, respectivement. Par
contre, elle est très soluble dans l'acide acétique. Elle forme des systèmes avec
d'autres oxydes comme la silice et l'anhydride borique, utilisés dans la fabrication
des produits céramiques, des émaux et des verres ou du cristal. Les silicates formés
ne sont pratiquement pas attaqués par l'eau.
• Le bioxyde de plomb, ou oxyde puce (PbO2), se décompose lentement sous
l'effet de la lumière. Il est insoluble dans l'eau, mais soluble dans l'acide
chlorhydrique et l'acide oxalique.
• Le minium, ou sesquioxyde de plomb (Pb3O4), est presque insoluble dans l'eau
(7.10-4 à 170 °C). Il est soluble dans l'acide acétique et dans l'acide 8 nitrique dilué.
C'est aussi un oxydant.
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• Le sulfure de plomb, ou galène (PbS),est une forme naturelle du plomb qui
constitue le minerai principal. Il est très peu soluble dans l'eau. En considérant un
pH stomacal de 1,3 chez l'homme, la dissolution moyenne du minerai dans
l'estomac serait, d'après Roy (1977), de 0,94 %. Par la suite, une neutralisation à



un pH de 7,2 provoquerait la précipitation de 99,98 % du plomb restant. L'acide
chlorhydrique attaque donc le sulfure avec libération d'H2S. L'oxygène de l'air
oxyde la galène lentement selon la réaction PbS + 2 O2→ Pb SO4.
• Le séléniure de plomb (PbSe): l'affinité du plomb pour le sélénium est démontrée
par sa présence naturelle dans un minerai, la clausthalite. Le séléniure est très peu
soluble dans l'eau et sa dissolution dans l'acide chlorhydrique est difficile.
• Le sulfate de plomb (PbSO4), ou anglésite, est rencontré dans la nature. Il est
assez peu soluble dans l'eau (0,045 g/1 à 25 °C), beaucoup plus dans les solutions
aqueuses d'acide chlorhydrique. C'est un produit d'oxydation du sulfure que l'on
rencontre sur les sols pollués par certaines usines de première fusion du plomb.
• Le carbonate basique, ou céruse Pb(OH)2, 2PbCO3: ce sel est soluble dans les
acides, même très faibles. Il a été particulièrement utilisé dans la fabrication des
peintures avant 1948. Au contact de l'eau, le gaz carbonique le transforme en
carbonate neutre.
• Le carbonate neutre, ou cérusite (PbCO3) est un composé naturel, très peu
soluble dans l'eau (1,75 mg/1), mais la moindre trace de gaz carbonique accroît
fortement sa solubilité. Il est très soluble dans les acides faibles et l'acide
chlorhydrique.
• Les acétates de plomb: l'acétate trihydraté Pb (CH3COO)2, 3H2O, le plus
courant, est préparé en attaquant le plomb métallique par l'acide acétique en
présence d'air. La solubilité des acétates de plomb est très importante. Elle varie de
19,7 g/1 à 0 °C à 221 g/1 à 50 °C pour le produit anhydre, et de 45,6 g/1 à 15 °C à
200 g/l à 100 °C pour l'acétate trihydraté.
Composés organiques
Le plomb possède une aptitude remarquable à se lier au carbone pour donner des
dérivés organiques. Le plomb tétraéthyle, Pb(C2H5)4, utilisé comme antidétonant
dans l'essence, est très volatil car il a un point d'ébullition de 200 °C. Il est très
soluble dans les huiles et les graisses. Sa combustion, par exemple dans un moteur
à essence, conduit à la formation d'oxyde de plomb PbO. Le plomb tétraméthyle,
Pb(CH3)4, possède les mêmes propriétés de volatilité et de solubilité.
Les propriétés physico-chimiques du plomb sont très importantes pour la
compréhension des mécanismes de biodisponibilité et d'action de ce métal.
L'oxydation du sulfure en sulfate dans les particules des émissions industrielles
augmente l'hydrosolubilité et donc la biodisponibilité du plomb. Les variations de
pH au niveau des sols comme au niveau des liquides biologiques peuvent expliquer
les différences de biodisponibilité: ainsi, il y a solubilisation dans l'acide
chlorhydrique de l'estomac et précipitation au-delà de l'estomac (figure 1.1).
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De même, l'affinité du plomb pour le soufre peut expliquer sa fixation sur certaines
enzymes ou sur les groupements thiols de molécules comme le glutathion réduit, à
l'origine de quelques mécanismes d'action. Son affinité pour le sélénium explique
aussi les déficits en sélénium observés dans les populations exposées. L'affinité du
plomb pour les dérivés dicarboxyliques permet de comprendre son transport par
l'ostéocalcine et autorise l'utilisation de complexants comme l'EDTA (ethylene
d'amine tetraacetic acid) dans le traitement des intoxications.
Malheureusement, en dehors de la céruse des peintures, la spéciation du plomb est
rarement connue. Or la nature du dérivé à l'origine des intoxications est
extrêmement importante pour relativiser les risques encourus.

Le plomb possède aussi une densité de charge, c'est-à dire un rayon ionique et une
charge de valence, identique à celle du calcium. Cette analogie structurale est à
l'origine des interactions avec cet élément.

Méthodes de dosage du plomb
Du fait de la limitation des utilisations du plomb, les teneurs en plomb à mesurer
sont de plus en plus faibles dans tous les milieux. Il importe donc d'utiliser des
procédures analytiques adéquates comme l'utilisation de réactifs, de matériels de
prélèvement et d'analyse non contaminés. La présence de plomb d'origine
extérieure au milieu analysé est une source très importante d'imprécision dans les
mesures de faibles teneurs en plomb du sang.
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Ainsi, pour des taux sanguins de l'ordre de 10,µg/1, les sources de contamination
peuvent représenter plus de 50 % de la valeur trouvée. Ces biais gêneront ensuite
l'interprétation des relations doses-effets.
L'utilisation de réactifs de qualité “ pour analyse de traces de métaux ” et de
récipients en quartz, en téflon ou en polyéthylène de basse densité permettent de
n'apporter que des traces négligeables de plomb. Le travail sous hotte à flux
laminaire et sous air filtré permet de compléter l'arsenal des mesures préventives de
la contamination des échantillons dans les laboratoires (Flegal et Smith, 1995).

Colorimétrie
Les méthodes colorimétriques, en particulier celles basées sur la formation d'un
complexe coloré avec la diphénylthiocarbazone ou dithizone, ne sont pas très
sensibles et nécessitent une concentration préalable des échantillons après
minéralisation. Elles apportent en plus des sources de contamination importantes.
Pour ces raisons, elles sont considérées comme inadéquates.

Spectrométrie d'absorption atomique
La spectrométrie d'absorption atomique (SAA) est la technique la plus utilisée
actuellement. Elle est très bien adaptée à toutes les matrices environne mentales et
biologiques. Son principe est basé sur la mesure des concentrations en plomb à
partir de l'absorbance du spectre du plomb émis par une lampe par des atomes de
plomb vaporisés dans le faisceau lumineux de la lampe (Delves, 1970). La
vaporisation peut être obtenue dans une flamme: dans ces techniques, le rendement
d'atomisation est faible, elles ne sont donc adéquates que pour des concentrations
relativement élevées, de l'ordre du mg/l. La vaporisation peut aussi être obtenue à
l'aide de méthodes sans flamme: il s'agit des méthodes électrothermiques
(ET-SAA) qui utilisent le chauffage électrique d'un four en graphite (Subramanian,
1989; Bannon et coll., 1994; Helfrich et Wingerd, 1994; Yee et coll., 1994). Cette
technique est parfaitement adaptée aux faibles concentrations en plomb, de l'ordre
du ,µg/1 (Qiao et coll., 1995). La limite de détection peut être augmentée en
utilisant des plates-formes de L'vov et la correction du bruit de fond par effet
Zeeman (Parsons et Slavin, 1993). On peut ainsi atteindre des limites inférieures à
1,µg/1 dans le sang, avec des manipulations réduites.

Atmosphère
Les prélèvements de poussières, effectués sur filtres, peuvent être minéralisés en
milieu acide oxydant (nitrique) avant dosage en SAA (Andersson et coll.,1988). En
France, l'arrêté du 11 avril 1988 relatif au contrôle de l'exposition des travailleurs
au plomb métallique et à ses dérivés fixe les conditions techniques
d'échantillonnage et d'analyse (J.O. du 19 avril 1988).
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Il existe une norme AFNOR (1988) relative au prélèvement et au dosage du plomb
dans les aérosols présents dans l'air des lieux de travail. Elle sert de base de



référence à la réglementation française prise en application de la directive CEE
correspondante (1982).

Sang

Le dosage du plomb sanguin correspond à une évaluation directe du risque qu'il
faut privilégier aux évaluations indirectes comme le dosage des protoporphyrine
érythrocytaire (Noble, 1993). Une revue critique des méthodes de dosage du
plomb sanguin a été publiée par Cézard et Haguenoer (1992), Parsons (1997) et
Flegal et Smith (1995).
Lors du prélèvement, des précautions doivent être prises pour éviter toute
contamination des échantillons. Les plombémies sont généralement réalisées sur
sang veineux, dans des tubes sous vide contenant un anticoagulant, héparine ou
EDTA, évitant ainsi toute contamination du sang à analyser. Certains auteurs
préconisent le dosage sur sang capillaire prélevé au doigt ou à l'oreille, le pipetage
du sang pouvant être évité en réalisant des taches de sang sur papier filtre séché à
l'air, sur lequel sont prélevés des disques de 4 mm de diamètre (Cernik, 1974; Yee
et Holtrop, 1997). Toutefois, les risques de contamination du sang capillaire sont
élevés. Le CDC a développé de 1991 à 1994 des évaluations de la performance du
dosage du plomb sanguin capillaire par comparaison avec celui du plomb sanguin
veineux. Les taux de faux positifs à 150,µg/1 variaient de 1 à 9 %, et même de 11 à
42 %, si des erreurs étaient commises dans la technique de nettoyage (Sargent et
coll., 1994; Parsons et coll., 1997). Pour éviter des erreurs de classification des
plombémies dues aux contaminations, Sargent et Dalton (1996) ont préconisé
d'utiliser une valeur coupe (cut off) de 150,µg/1 au lieu de 100,µg/1, permettant
ainsi d'éviter la plupart des résultats faussement positifs. Ces études ont montré que
si un protocole très strict de nettoyage est suivi, le sang total capillaire obtenu au
bout du doigt est un échantillon valable pour le dépistage en pédiatrie (VereLey et
coll., 1991). Sargent et coll. (1994) ont proposé d'appliquer un adhésif autour du
doigt pour éviter la contamination du sang capillaire, les prélèvements capillaires
dans les locaux connus pour leur contamination atmosphérique par le plomb devant
être évités.
Cependant, seul le plomb sanguin veineux est à prendre en compte avant des
investigations environnementales ou avant une thérapie. Les échantillons de sang
veineux conservés sur EDTA ou sur héparine sont stables pour le dosage de la
plombémie sur des périodes jusqu'à 10 semaines, s'ils sont conservés à + 4 °C. Le
transport peut se faire à température ordinaire.
Les méthodes de dosage utilisées sont très variées pour éliminer l'effet de ~2
matrice, mais aussi pour les conditions de minéralisation, d'atomisation et de
correction d'absorption non spécifique.
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Différents procédés de modification de matrice ont été décrits dans la littérature
(pour revue, voir Cézard et Haguenoer, 1992).



Il existe une polémique concernant l'expression des résultats en fonction de
l'hématocrite. Pour De Silva (1984), la plombémie ajustée sur 1'hématocrite
donnerait un meilleur reflet de l'état du plomb, car elle tient compte de l'anémie
fréquemment présente au cours de l'intoxication. Cet auteur contre dit deux articles
antérieurs de Kochen et Greener (1973) et de Rosen et coll. (1974) qui montraient
que l'accumulation du plomb dans les hématies ne variait pas avec l'hématocrite, en
raison d'une suraccumulation de plomb dans les hématies des sujets anémiés.
Toutefois, De Silva note l'imprécision des dosages de plomb lors de la période
d'étude et rapporte une baisse des plombémies de chiens intoxiqués après
hémorragie, sans suraccumulation dans les hématies restantes.

L'annexe II de l'arrêté du 11 avril 1988 relatif au contrôle de l'exposition des
travailleurs au plomb métallique et à ses composés indique que la plombémie doit
être dosée en SAA (J.O. du 19 avril 1988). L'existence de disparités considérables
dans les résultats des laboratoires d'analyse (Sargent et coll., 1996) impose la mise
en œ uvre de contrôles de qualité externes. En France, depuis 1992, l'Agence du
Médicament organise des contrôles inter laboratoires en distribuant chaque
bimestre trois échantillons de sang. Sur la base des résultats, les laboratoires qui
ont des résultats satisfaisants sont agréés pour le dosage de la plombémie dans le
cadre de la surveillance du risque professionnel et font l'objet d'un arrêté publié au
Journal Officiel (Guillard et coll., 1996). Il n'y a pas de démarche équivalente pour
la surveillance du saturnisme infantile alors que les valeurs limites sont plus basses
et les risques d'erreur beaucoup plus grands.

Plasma et sérum

Puisque seulement 5 % du plomb sanguin se trouvent dans le plasma, des
techniques plus sensibles que la SAA sont nécessaires. Frigieri et coll. (1983) ont
néanmoins proposé de doser le plomb plasmatique en utilisant l'effet Zeeman.

Urines

Le dosage du plomb urinaire peut se faire dans des conditions similaires à celles du
dosage sanguin. L'utilisation d'un modificateur de matrice nitrate d'ammonium-
acide nitrique donnerait la meilleure sensibilité (Subramanian et coll., 1983). Le
dosage en four graphite avec correction par effet Zeeman est la méthode la plus
couramment utilisée (Jahr, 1985). L'intérêt du dosage du plomb urinaire est faible,
sauf après chélation ou pour la surveillance des ouvriers exposés au plomb
organique.
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Cheveux



Le problème majeur est la contamination externe, qui nécessite un lavage préalable
des cheveux avec un solvant, du triton X ou par des ultrasons, suivi ou non d'une
combustion à 480°C (Cheng et coll., 1996; Tracqui et coll., 1994; Grandjean,
1984; Hac et Krechniak, 1996; Tuthill, 1996). La solubilisation est effectuée en
milieu acide nitrique-acide perchlorique ou acide nitrique, et le dosage effectué en
SAA avec effet Zeeman.

Autres tissus biologiques

Le plomb peut être dosé en SAA dans les dents de lait (Keating et coll., 1987;
Brockhaus et coll., 1988). Le problème de ce dosage est la présence de caries, mais
aussi d'autres facteurs qui interférent avec l'accumulation du plomb comme la
plaque dentaire, le pH de la salive, l'abrasion dentaire, le nombre de Lactobacilli
salivalis et la couleur des dents (Gil et coll., 1996). La solubilisation se fait
toujours avec l'acide nitrique. Il en est de même pour les échantillons d'os (Hac et
Krechniak, 1996). Le dosage en SAA a également été appliqué aux poumons
(Stegavic et coll., 1976) et au foie (Koizumi et Yashuda, 1976).
Sturgeon et coll. (1989) ont décrit une méthode originale consistant à générer du
plomb tétraéthyle piégé ensuite dans un four graphite à 400°C. Ils ont appliqué
cette méthode à différents tissus biologiques et aux eaux naturelles, avec une limite
de détection de 14 pg. Cette limite de détection était plus basse que celle obtenue
par Hadeishi et McLaughlin (1976) qui, également dans le foie, obtenaient une
limite de détection de 50 pg par dosage en four graphite par effet Zeeman.

Spectrométrie d'émission atomique (AES)

Il s'agit d'une méthode semblable à la SAA, mais dans laquelle le plomb est mesuré
par le spectre des ions excités dans l'analyte. L'inconvénient de son utilisation
découle de sa moindre sensibilité par rapport à la méthode ETSAA (Flegal et
Smith, 1995): c'est pourquoi peu d'auteurs utilisent 1'AES couplée à l'ICP
(Inductively Coupled Plasma), qui permet l'excitation des ions du plomb. Par
contre un avantage de l'ICP AES est de permettre le dosage simultané d'autres
métaux. Des applications ont néanmoins été décrites pour l'urine (Lo et Arai,
1989), les cheveux et le sang (Franzblau et coll., 1988), les cheveux (Tuthill, 1996)
ou dans des tissus humains (Al-Saleh et Al-Doush, 1996).

Spectrométrie de masse
Cette méthode très sensible est utilisée aussi bien pour l'analyse des concentrations
en plomb dans divers milieux que pour celle de la composition isotopique du
plomb.
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Thermal ionisation Mass Spectromery (TIMS)

C'est sans aucun doute la méthode de référence par sa précision dans les analyses
élémentaires, surtout en utilisant la technique de dilution isotopique (IDMS ou



Isotonic Dilution Mass Spectrometry), réputée pour sa précision (± 0,05 %) à des
limites de détection très basses, de l'ordre du picogramme. Mais c'est une technique
dont l'appareillage est très onéreux. Elle permet de distinguer le plomb des faux
signaux par mesure simultanée des abondances relatives de ses quatre isotopes
stables, 204Pb, 206Pb, 207pb, 208Pb. Elle a été appliquée au dosage du plomb dans les
dents (Gulson, 1996).

Inductived Coupled Plasma-Mass Spectrometry (ICP-MS)
Le développement de l'ICP MS ou torche à plasma couplée à la spectrométrie de
masse a permis des progrès considérables dans la connaissance de la toxicologie du
plomb. C'est une méthode rapide, l'une des plus sensibles pour l'analyse multi-
élémentaire et peu coûteuse en fonctionnement. Néanmoins, elle reste beaucoup
moins précise que les méthodes TIMS. Couplée à la chromatographie liquide, elle a
permis d'évaluer la spéciation biomoléculaire du plomb dans le sérum humain
(Gercken et Barnes, 1991). De même des mesures de dilution isotopique ou des
mesures de composition isotopique ont permis d'évaluer les sources
environnementales d'intoxication d'enfants (Viczian et coll., 1990). Appliquée au
sang total et au plasma, elle permet d'obtenir des limites de détection de 0,015,µg/1
avec une bonne précision (CV = 5 %) (Schultz et coll., 1996).

Couplage à la chromatographie en phase gazeuse
Toujours en utilisant l'étalonnage interne par la méthode de dilution isotopique,
Baird et coll. (1996) ont décrit une technique de dosage du plomb sanguin, après
dérivatisation avec le bromure de 4 fluorophénylmagnésium. Ce dérivé du plomb
est ensuite séparé par chromatographie en phase gazeuse et analysé par
spectrométrie de masse en mode ionisation chimique négative. La méthode est
précise (CV = 0,5 % pour les isotopes les plus abondants, à 5 ng). Elle donne des
valeurs proches de 2 à 3 % des valeurs de référence du bureau des standards.

Fluorescence X
L'intérêt majeur des méthodes de dosage du plomb par fluorescence X réside dans
leur caractère non invasif, et applicable à des analyses in vivo de l'accumulation du
plomb dans les os. Ces techniques consistent à exciter les atomes de plomb
généralement à l'aide d'une source de photons émis à partir d'une source de 57Co ou
de 109Cd. Les caractéristiques des rayons X émis par le plomb sont détectées à
l'aide d'un détecteur au germanium de haute pureté. Deux types d'instruments
peuvent être utilisés:
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• les appareils L-XRF utilisent des énergies faiblement pénétrantes: leurs mesures
reflètent le plomb de surface de l'os subpériostal, c'est-à-dire le compartiment
facilement mobilisable de l'os. Rosenet coll. (1993) donnent une limite de détection
de 5 ppm;



• les appareils K-XRF permettent des mesures dans toute l'épaisseur de l'os et leurs
résultats représentent la charge corporelle en plomb (Hoppin et coll., 1997).

Pour Rosen (1997), la L-XRF qui dose le plomb cortical de l'os permettrait
d'évaluer l'efficacité des thérapies par chélateur chez l'enfant. Néanmoins, les
dosages par L-XRF et K-XRF représentent des approches complémentaires (Nas,
1993). Ahlgren et coll. (1976) et Shapiro et coll. (1978) ont les premiers décrit une
technique de dosage dans les os et dans les dents des enfants, respectivement.
Cette mesure a ensuite été appliquée également aux mesures in vivo dans les reins
(El Sharkawi et coll., 1986; Todd et coll., 1993).

Le dosage dans les os peut être pratiqué au niveau des doigts. Borjesson et coll.
(1997) utilisent la deuxième phalange de l'index gauche. Des procédés de
calibration et de corrections en fonction du diamètre individuel des doigts sont
nécessaires (Ahlgren et Mattson, 1979; Christofferson et coll., 1984). La limite de
détection est de l'ordre de 20,µg/g de tissu, et le coefficient de variation est de 15
% avec les méthodes utilisant pour l'excitation des atomes de Pb une source de
57Co; les performances ont été améliorées avec l'excitation par des sources de
109Cd. Plus généralement, le dosage dans les os s'effectue dans la zone médiane du
tibia pour évaluer le plomb de l'os cortical ou au niveau du calcanéum pour l'os
trabéculaire, métaboliquement plus actif. L'imprécision dans le premier cas est de
2,9,µg/g chez l'homme et 4,2,µg/g chez la femme, et dans le deuxième cas de
8,µg/g dans les deux sexes. Les différences observées chez la femme sont sans
doute liées à une plus grande épaisseur de tissu mou autour de l'os que chez
l'homme (Gamblin et coll., 1994). Pour Gordon et coll. (1993), les limites de
détection sont de 5,6,µg/g chez l'homme et 7,0,µg/g chez la femme au niveau du
tibia. D'après Hoppin et coll. (1995), des différences de 2 à 3,µg Pb/g d'os minéral
peuvent être identifiées dans des groupes de 100 individus ou moins, avec une
puissance statistique de 80 %. Certains auteurs ont aussi utilisé la K-XRF pour le
dosage dans le tibia et la rotule: Kim et coll. (1996) ont pu montrer qu'une
augmentation de l0pg Pb/g de dentine était prédictive d'une augmentation de 1
pg/g dans le tibia et de 5 pg/g dans la rotule, chez les enfants. Wedeen et coll.
(1995) utilisent la K-XRF pour évaluer les différences de concentration du Pb dans
l'os et tester ainsi l'efficacité des tests de chélation. Hu et coll. (1994) ont montré
que les teneurs en plomb dans la rotule étaient associées à une diminution de
l'hématocrite et du taux d'hémoglobine, et suggéré que cette mesure pourrait servir
de marqueur biologique de toxicité du plomb en épidémiologie. Roy et coll. (1997)
ont utilisé la mesure du plomb dans le calcanéum pour évaluer 1'exposition au
plomb d'une population canadienne.
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Il est également possible d'évaluer le plomb directement dans les peintures murales
à l'aide d'un appareil portable, relativement facile à utiliser et de façon non
destructive. Il peut aussi servir au dépistage des teneurs en plomb des sols
(Holmes, 1995).



Activation photonique
Chattopadhyay et coll. (1977) ont décrit une méthode de dosage du plomb dans les
cheveux. Cette méthode consiste en une irradiation des échantillons dans un
accélérateur linéaire d'électrons suivie de la détection de la raie gamma 899 keV du
204Pb (de demi-vie 67 minutes), pour les analyses non destructrices. Pour les
échantillons de moins de 3 ppm, les cheveux sont dissous, les nucléides du plomb
séparés et le dosage effectué, à l'aide d'un détecteur au NaI, de la raie gamma 279
keV, ce qui permet de déterminer des quantités de l'ordre du nanogramme avec
une précision de 5 à 7 %.

Spectrométrie de fluorescence atomique
Le plomb est excité par un rayon laser à 283,3 nm et la fluorescence atomique
résultante est détectée à 405,8 nm, après atomisation dans un four électro-
thermique. Cette méthode a été appliquée au sang total, après simple dilution dans
l'eau, avec une limite de détection de 100 fg/litre (Wagner et coll., 1996).

Méthodes électrochimiques
Elles consistent à mesurer le courant produit lorsque le plomb est réduit ou oxydé,
en faisant varier le potentiel d'une électrode dans une cellule électro-chimique
contenant l'échantillon. Le problème principal pour éviter les sous-évaluations reste
la préparation des échantillons.
Parmi les principales méthodes électrochimiques utilisées pour le dosage du plomb,
on trouve essentiellement:

• les techniques potentiométriques appliquées à l'urine (Huiliang et coll., 1987), au
plasma (Jagner et coll.,1981) et au sang total (Jagner et coll., 1981; Almestrand et
coll., 1988).
• la voltamétrie à redissolution anodique, qui a été appliquée à l'urine (Hoyer et
Florence, 1987), aux os après calcination (Kisser, 1977), aux dents (Needleman et
coll., 1979; Kim et coll., 1996), au sang total (Hoyer et Florence, 1987;
Nedeljkovic et coll., 1987; Costantini et coll., 1987; Roda et coll., 1988).
L'utilisation de micro-élecrodes au carbone donne une meilleure réponse signal-
bruit et permet le dosage de valeurs plus basses qu'avec les méthodes
traditionnelles, comprises entre 120 et 300,µg/1 de sang, en utilisant l'indium
comme étalon interne (Liu et coll., 1997). Un appareil pratique et maniable
(LeadCare ), mesurant le taux de plomb dans le sang capillaire prélevé au bout du
doigt, a récemment été mis sur le marché aux Etats-Unis.
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Cet appareil posséderait d'excellentes performances rendant inutile la confirmation
par prise de sang veineux (Zink et coll., 1997 et communication deMatte, 1998).
Les limites de détection sont plus élevées qu'en SAA, 15 à 21,µg/1 contre 7,µg/1
d'après Costantini et coll. (1987). Cependant, la précision et la limite de détection
sont moins bonnes qu'avec la technique de référence en ETAAS, ce qui n'empêche



pas Plotkin et coll. (1997) d'avoir une excellente corrélation (r2 = 0,9951) sur du
sang veineux.
Actuellement, des méthodes directes sans préparation sur sang capillaire ou
veineux se développent pour le dépistage du saturnisme.

Méthodes de dosage des paramètres de la synthèse de l'hémoglobine

L'activité de certaines enzymes impliquées dans la biosynthèse de l'hème est
modifiée lors d'une exposition au plomb (figure 1.2). Il est possible d'exercer une
surveillance en mesurant l'activité de l'acide delta-amino-lévulinique déhydratase
(ALAD) ou en dosant les produits intermédiaires de la synthèse de l'hème que sont
l'ALA et la protoporphyrine.

Acide delta-amino-lévulinique déhydratase (ALAD) érythrocytaire
L'ALAD catalyse la condensation de deux molécules d'acide delta-amino-
lévulinique pour former une molécule de porphobilinogène. Elle est très sensible
aux métaux (Pb, Cd, Hg). La plupart des techniques de dosage préconisées sont
basées sur l'addition d'acide delta-aminolévulinique au milieu d’incubation, et au
suivi de sa transformation en porphobilinogène dosé sous la forme d'un composé
coloré obtenu avec le réactif d'Erlich (Bonsignore et coll., 1965; Niosh, 1980; Luo
et coll., 1996).
Les difficultés méthodologiques proviennent essentiellement de la conservation des
échantillons de sang. Selon les auteurs, le dosage doit être effectué dans l'heure
suivant le prélèvement (Miller et coll., 1970), dans les deux heures (Polo et coll.,
1995), dans les trois heures (Hernterg et coll., 1970) ou dans les 24 à 48 heures
(NIOSH, 1980). Il a été démontré que l'ALAD était stable 2 heures, qu'après 4
heures on observait déjà une baisse d'activité significative et qu'après 24 heures,
cette différence était de 9 % à + 1 °C et de 13 % à + 25 °C. Burus et coll. (1994)
ont amélioré la conservation des échantillons sanguins par ajout de glycérol et de
dithiothréitol avant stockage à -20 °C. Après 21 jours de stockage, I'activité est
très bien corrélée à celle observée sur des échantillons frais non conservés.

Les conditions opératoires posent également un problème, du fait de leur non
standardisation. Trevisan et coll. (1981) ont ainsi observé des résultats 2,5 fois
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supérieurs avec la méthode européenne (Berlin et Schaller, 1974) par rapport à la
méthode de Bonsignore et coll. ( 1965 ), les méthodes différant par leur pH de
réactions, respectivement de 6,4 et 7,0. De plus, à pH 7,0, le dosage de l'ALAD ne
permet pas d'obtenir de bonnes prédictions pour des plombémies inférieures à 600
µg/1, tandis qu'à pH 6,4, la valeur prédictive est bonne jusqu'à 1 000 µg/1. Dans
une étude expérimentale sur des chiens, Ambrogi et coll. ( 1996) concluent à
l'absence de corrélation entre 1'ALAD et les plombémies basses, et écartent le
dosage de l'ALAD dans le dépistage du saturnisme.
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Chalevelakis et coll. (1995) aboutissent à la même conclusion: si la spécificité de
l'ALAD est élevée (100 %), sa sensibilité est trop faible (37 %) comme index de
l'exposition au plomb.
Polo et coll. (1995) ont utilisé un index de réaction de 1'ALAD par le zinc, qui est
le rapport entre l'activité de l'ALAD réactivée par le zinc et l'activité de l'ALAD
sans ajout de zinc. Ce rapport serait corrélé de façon linéaire avec le taux de plomb
sanguin, mais l'étude n'a pas été faite sur les faibles doses inférieures à 100,µg/1.
En l'état actuel, le dosage de l'ALAD érythrocytaire ne peut pas être retenu pour le
dépistage précoce du saturnisme, malgré son prix de revient assez bas.

Acide delta-amino-lévulinique (ALA)
L'inhibition de l'ALAD conduit à l'accumulation de son substrat, I'ALA, dans les
cellules, puis dans le plasma et dans les urines. Les méthodes de dosage sont
généralement appliquées à l'urine mais peuvent l'être au sang total, au plasma ou au
sérum. Dans le sang, 80 % de 1'ALA sont dans les hématies, moins de 20 % dans
le plasma.

Urine
Deux groupes de méthodes de dosage sont utilisées:
• colorimétriques: les plus anciennes, elles sont basées sur la formation d'un
chromophore obtenu par condensation de l'ALA avec l'acétylacétone qui donne un
dérivé pyrrolique réagissant avec le para-diméthylamino benzaldéhyde (Mauzerall
et Granik, 1956). Il existe en fait d'importances interférences dues à la présence
d'alpha-aminocétones. Ces “ ALA-like ”, comme les appellent Witting et coll.
(1987), réagissent avec le réactif pour donner des colorations identiques. Pour des
valeurs d'ALA inférieures à 15 mg/1, ces interférences interviennent pour 10 à 80
%; au dessus de 15 mg/1, elles représentent encore 20 % des valeurs de 1'ALA
(Mappes, 1971);
• chromatographiques: elles permettent une bonne séparation de l'ALA dans des
délais rapides et le dosage simultané de porphyrines urinaires comme les
coproporphyrines. Ces méthodes en HPLC avec détecteur fluorométrique peuvent
faire appel à la formation préalable d'un dérivé pyrrolique avec l'acétoacétate
d'éthyle (Ogata et Tagushi, 1987) ou avec 1'acétylacétone et le formol (Tomokuni
et coll., 1987; Miyajima et coll., 1994). Ces dérivés sont très fluorescents et
permettent d'obtenir des limites de détection très basses. Miyajima et coll. (1994)
ont ainsi une limite dans le plasma de 0,01 µg/ml. L'augmentation de la spécificité
des résultats permet également d'obtenir de meilleures corrélations avec le taux de
plomb sanguin pour des taux d'ALA urinaire faibles.
Pour des taux d'ALA urinaire élevés, les corrélations avec le plomb sanguin restent
bonnes avec les deux méthodes, alors que pour des taux bas, les valeurs obtenues
par chromatographie sont inférieures aux valeurs par colorimétrie (Tomokuni et
coll., 1988, 1993).
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L'expression des résultats d'ALA urinaire est une source de controverse. Pour Ong
et coll. (1985), il n'y a pas d'avantage à corriger les taux d'ALA en fonction de la



créatinine ou de la densité urinaire. La valeur prédictive de l'ALA urinaire sur la
plombémie n'est pas améliorée par une correction (Dell'Orto et coll., 1987). Le seul
intérêt concerne les urines hyperdiluées ou hyperconcentrées.

Plasma
Les valeurs de l'ALA plasmatique de populations non exposées sont, après dosage
HPLC, de 8,7 µg/1 (intervalle de confiance: 6,0 à 12,5) d'après Morita et coll.
(1996). D'après Sakai (1995), 1'ALA plasmatique serait un meilleur discriminateur
de l'exposition au plomb, des niveaux de base jusqu'à des niveaux élevés, que
l'ALA urinaire, la protoporphyrine-zinc ou l'ALAD. Mais le procédé est quand
même plus complexe que dans l'urine (Miyajima et coll., 1994) et les teneurs y sont
inférieures.

Protoporphyrine érythrocytaire
Selon les techniques utilisées, il est possible de doser la protoporphyrine
érythrocytaires libre (PPE), la protoporphyrine ayant séquestré le zinc (PPZ) ou les
diverses porphyrines présentes. Le dosage des PPE ou des PPZ est très utilisé pour
la surveillance des personnes exposées professionnellement. Il l'était également
quand la valeur de plombémie donnée comme seuil par le CDC était de 250 µg/1.
Toutefois, avec la valeur actuelle de 100 µg/1, la valeur prédictive des PPZ n'est
pas suffisante pour dépister les enfants à risque (Leung et coll., 1993; Rolfe et
coll., 1993; Simmonds et coll., 1995). De plus, la spécificité du dosage des PPZ
n'est pas bonne, en particulier vu les risques d'anémie, surtout chez les enfants
(Ambrogi et coll., 1996; Carvalho et coll., 1995). Le dosage de la PPZ ne
s'applique donc qu'aux expositions élevées, mais aussi comme index de l’efficacité
des thérapies par chélation (Zhang, 1993).

Les méthodes de dosage sont réparties en deux groupes:
• méthodes par extraction, considérées comme les méthodes de référence. Elles
consistent en une extraction de la PPE et d'autres dérivés de l'hème par un mélange
d'acétate d'éthyle et d'acide acétique, puis d'une extraction de la protoporphyrine
dans l'acide chlorhydrique. Le dosage est effectué à partir de standards de
protoporphyrine IX (Parsons, 1997). Le dosage est praticable en HPLC après
extraction à la diméthylformamide (Sakai et coll., 1988), une séparation
tridimentionnelle permettant d'améliorer la précision du dosage (Sato et coll.,
1994). Kumar et coll. (1994) ont également dosé la PPZ en ICP MS;
• méthodes directes par hématofluorimétrie: l'intérêt du dosage de la
protoporphyrine a augmenté avec la possibilité de dosage direct de la PPE chélatée
avec le zinc (PPZ).Cette méthode est très rapide et peut être réalisée sur sang
capillaire ou veineux à l'aide d'un hématofluorimètre portable.
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Ces méthodes directes sont bien corrélées aux méthodes par extraction (Alessio et
coll., 1978a; Trevisan et coll., 1979).



Toxicocinétique
Le métabolisme du plomb est important à connaître pour comprendre certains
aspects de l'intoxication et plus particulièrement les différences existant entre
enfants et adultes, ou encore chez la femme enceinte et le fœ tus. Il importe
d'évaluer les différentes phases de ce métabolisme de l'absorption à l'élimination en
passant par les mécanismes de transfert dans les différents tissus et le stockage
dans certains organes, pour en tirer des réponses quant à l'évaluation des risques et
la surveillance biologique des personnes exposées.

Absorption
Les voies de pénétration du plomb sont pulmonaire, digestive et secondairement
cutanée.

Absorption pulmonaire
Elle joue un rôle important pour les personnes exposées en milieu industriel ou qui
vivent sous les rejets atmosphériques, dans l'environnement des entre prises
polluantes. Les mécanismes et facteurs d'efficacité de l'absorption mis en jeu lors
de l'inhalation d'un air contaminé par le plomb ont été envisagés par Friberg et coll.
(1986). Le plomb atmosphérique peut exister sous forme de vapeurs, de gaz ou de
particules. Les vapeurs et gaz des composés métalliques étant peu solubles dans
l'eau, ils migrent jusqu'aux alvéoles pulmonaires où ils passent dans le sang. Quant
aux particules métalliques, elles se déposent dans le tractus respiratoire selon
plusieurs procédés:
• impact au niveau du nez, de la trachée et des grandes bronches pour les
particules les plus grosses soumises à un flux d'air important;
• sédimentation au niveau des voies aériennes de plus faible diamètre et des
alvéoles pour les poussières d'assez grande taille véhiculées par un flux d'air faible;
• diffusion pour les particules les plus fines.
Les particules déposées sur les voies aériennes cilices et non absorbées sont
généralement éliminées en 24 heures. Celles qui ont atteint la zone non ciliée
profonde des poumons peuvent remonter vers les zones ciliées, être éliminées par
voie lymphatique ou être dissoutes puis transportées au niveau sanguin.  journalière
de 30,µg de plomb provoque une absorption de 20 à 30 % de cette dose, soit 6 à
9,µg (Thompson, 1971). Pour 1 ,µg Pb/m3 d'air, l'apport est compris entre 3,µg et
20,µg/1 (Azar et coll., 1975; Griffln et coll., 1975; Chamberlain 1975 in Nriagu,
1978). Gartside et coll. (1982) considèrent que les variations du plomb dans l'air ne
permettraient d'expliquer que 9 % des variations des plombémies.
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Parmi les principaux facteurs favorisant l'absorption pulmonaire, on peut citer:
• Ia spéciation du plomb: les particules d'oxyde de Pb, plus petites, sont inhalées
jusqu'aux alvéoles dans une plus grande proportion que celles de sulfure de Pb
(Dossing et Paulev, 1983);
• la taille des particules (Botta et coll., 1976);



• la solubilité dans l'eau des particules (Friberg et coll., 1986).

D'autres facteurs sont liés à l'individu:
• les habitudes de travail (UlenDelt et coll., 1990);
• le type de manipulation des composés (Gartside et coll., 1982);
• l'état de la muqueuse respiratoire (Borghetti et coll., 1973);
• le rythme et la profondeur de la respiration, en relation avec la charge physique
du travail (Borghetti et coll., 1973);
• les habitudes tabagiques (Gartside et coll., 1982).

Absorption digestive
Les sources de plomb peuvent également être constituées par les aliments
contaminés, le lait, les boissons et l'eau du robinet, de même que les écailles de
peinture, les poussières domestiques ou les sols.
La biodisponibilité du plomb dépend de sa solubilité dans le tractus gastro-
intestinal. Le pH des muqueuses digestives est très variable: de très acide au niveau
de l'estomac, il devient faiblement acide dans le jéjunum et neutre ou légèrement
alcalin dans le duodénum. Le plomb doit être solubilisé pour être absorbé. Or
l'acide chlorhydrique, même concentré, l'attaque difficilement. Ainsi, le plomb
métallique ne serait assimilable au maximum qu'à 20 % (Botta et coll., 1976). Des
tests de solubilisation reproduisant les conditions rencontrées aux différents
niveaux du tractus gastro-intestinal ont été réalisés in vitro par Roy (1977): à pH
1,3, dans un liquide stomacal artificiel, la solubilité du sulfure de plomb n'est que
de 0,94 %; à pH 7,2, représentant l'alcalinité duodénale, le plomb précipite à 99,82
%, et serait donc in vive éliminé dans les fécès. Par ailleurs, la formation d'ions
complexes du type PbOH+, PbCI+ ou PbNO3

+ augmenterait la biodisponibilité du
plomb à des pH supérieurs au pH stomacal (Simons, 1986a).
Rully et coll. (1992) ont évalué la biodisponibilité du plomb contenu dans des
particules minérales provenant du sol de mines de plomb, dans des conditions
gastriques contrôlées. Ils ont montré une diminution de la biodisponibilité du
plomb par rapport à du PbSO4 (ou anglésite pur), sans doute à cause de
l'encapsulation des surfaces des particules par divers matériaux ou des phases
inertes comme les silicates. Ainsi, après 2 heures de contact avec un liquide
gastrique, seulement 4 % du plomb sont dissous à partir des particules de sols
miniers. La vitesse de dissolution du plomb de ces particules est 7 fois plus faible
qu'avec le PbSO4 pur, ce qui pourrait expliquer les taux sanguins beaucoup plus
faibles chez les enfants des districts miniers que chez des enfants exposés aux
mêmes concentrations de plomb dans un environnement urbain.
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Le taux de dissolution du Pb de ces particules n'est pas affecté par leur taille, sauf à
2,4,µm. L'ordre de biodisponibilité dans l'étude de Rully et coll. (1982) est la
suivante: Pb acétate > PbSO4 > Pb sols miniers.

Des modèles in vivo ont permis de comparer les taux tissulaires en plomb à la fin
d'une période d'ingestion aux taux obtenus par injection de la même dose par voie



intraveineuse, ou de comparer des concentrations tissulaires pour différentes doses
de plomb dans des matrices environnementales. Le pourcentage de Pb
biodisponible augmente quand la dose de Pb ingérée diminue. Pour des sols
miniers, il varie ainsi de 1,6 à 0,25 % pour des doses comprises entre 1 et
24mg/kg/jout (Polak et coll., 1996). Ces données sont importantes à considérer
pour l'évaluation des risques.

Plusieurs études chez des adultes volontaires ont tenté de déterminer dans quelles
proportions le plomb ingéré est absorbé au niveau gastro-intestinal. Kehoe (1961)
a fait ingérer du plomb sous forme d'acétate ou de chlorure à quatre jeunes
hommes volontaires, pendant des périodes de quelques mois à 9 ans. Cette
supplémentation du régime alimentaire s'effectuait sous forme de sel de plomb au
cours des repas:

• l'ingestion totale de 0,6 mg de plomb par jour pendant un an n'a pas fait
augmenter le plomb sanguin, mais légèrement le plomb urinaire;
• l'ingestion de 1,3 mg/jour entraîne une augmentation des plomb sanguin et
urinaire;
• l'ingestion de 2,3 mg/jour et 3,3 mg/jour permet de dépasser la dose de 800 µg
Pb/1 de sang. Dans cette expérience, les taux d'absorption étaient de 5 à 10 %.

La plupart des autres études donnent des taux d'absorption à peu près identiques: 5
à 10 % pour Hursh et Somela (1968, in Nriagu, 1978) avec du plomb radioactif, 6
à 14 % pour Nriagu (1978) et 5 à 10 % pour Demichele (1984) pour des quantités
de 0,1 à 0,4 mg/jour.
En utilisant la méthode de dilution isotopique, Graziano et coll. (1996) ont montré
qu'environ 70 % du plomb dissous à partir du cristal d'un verre dans du cherry était
absorbé chez l'homme. La concentration de plomb dans le cherry atteignait
14,2,µmol/litre, et l'absorption du liquide a entraîné une augmentation de la
plombémie des volontaires se prêtant à l'étude de 0,10 à 0,18,µmol/litre, tandis que
les rapports isotopiques 206Pb/207Pb chutaient de 1,202 à 1,137, signant ainsi
l'origine du plomb.
A l'aide de 210Pb, O'Flaherty et coll. (1996) ont administré par voie orale au singe
macaque adulte du nitrate de plomb à la dose de 750 ou 1 500,µg/kg. Pour la dose
la plus faible, les taux d'absorption ont été de 44 %, tandis qu'il n'était que de 22 à
28 % pour la dose la plus élevée.
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On dispose d'un petit nombre d'études chez les enfants, mais il est acquis que les
taux d'absorption digestive du plomb sont beaucoup plus élevés que chez l'adulte.
Alexander (1974) a trouvé un pourcentage d'absorption de 53 % chez des enfants
de 3 mois à 8 ans et demi. Les valeurs de Ziegler et coll. (1978) en sont assez
proches, en moyenne 42 % pour des enfants de 15 jours à 2 ans.
D'après Demichele (1984), il y aurait deux mécanismes de transport gastro-
duodénal:



• passif, qui nécessite une solubilité dans les lipides et une ionisation permettant la
liaison à des macromolécules; cette situation est rare dans le cas du plomb;
• actif, beaucoup plus important, qui emprunte les voies d'absorption du calcium,
du magnésium et du fer. Cette composante est saturable, comme le prouve la
baisse du taux d'absorption quand la quantité de plomb présente dans l'estomac
augmente.

De nombreux facteurs peuvent favoriser l'absorption du plomb:
• composition du régime alimentaire en acides organiques (Demichele, 1984):
citrate de sodium des agrumes, acide ascorbique (vitamine C), acides aminés et
protéines, graisses, lactose;
• carences en fer, calcium, magnésium entraînant une diminution de la compétition
avec le plomb;
• carences en vitamine B1 et en fibres végétales (Ito et coll., 1987).

D'autres facteurs interviennent dans l'absorption:
• la grossesse et la lactation, qui augmentent les besoins en Ca 2+, favorisent
l'absorption du plomb ainsi que sa résorption osseuse, comme l'ont montré
expérimentalement Maldonado-Vega et coll. (1996) sur des rats;
• l'état de jeûne, qui augmente le taux d'absorption digestive jusqu'à 35 % chez
l'adulte (Demichele, 1984);
• la fonction chlorhydrique gastrique du sujet;
• la taille des particules ingérées;
• la spéciation du plomb, dont dépend sa biodisponibilité.
Le facteur le plus important est le mécanisme de compétition avec le calcium.
Toute carence ou tout besoin supplémentaires en Ca 2+ favorise l'absorption du
plomb.

Absorption cutanée
Seuls les composés organiques du plomb, liposolubles, utilisent cette voie, sauf si
la peau est lésée (Botta et coll., 1976). Néanmoins, Lilley et coll. (1988) et
Florence et coll. (1988) pensent que cette voie pourrait s'avérer importante pour
des sujets manipulant des composés inorganiques du plomb. Ils se basent sur les
résultats obtenus après maintien d'un filtre imprégné de nitrate ou d'oxyde de
plomb sur les bras de volontaires.
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Transport sanguin

Après absorption pulmonaire ou digestive, le plomb passe dans le sang où il se
répartit dans les hématies, sous une forme non diffusible, et dans le plasma (en
partie sous forme diffusible), avant d'aller se fixer dans les tissus ou d'être éliminé
dans les urines. Le sang est donc le “ carrefour ” de tous les trajets du plomb dans



l'organisme, ce qui complique l'interprétation des taux sanguins. Le plomb sanguin
représente environ 2 % du pool total de l'organisme (figure 1.3).

Rapport érythro-plasmatique (ou érythro-sérique)

Selon diverses études, 90 à 95 % du plomb sanguin seraient liés aux érythrocytes
(Baloh, 1974; Ong et Lee, 1980a; Alessio et coll., 1978b). Il est identique chez les
primates (O'Flaherty et coll., 1996).

Dans les hématies, le plomb membranaire, qui représente environ 14 % du plomb
sanguin, est lié à 88 % au niveau des protéines et moins de 10 % au niveau des
phospholipides. Les groupements carboxyliques sont responsables d'environ 68 %
de ces liaisons et les groupements thiols de 18 %. A l'aide de tests effectués in vitro
avec du 203 Pb, Ong et Lee (1980a et b) ont montré par électrophorèse des
protéines membranaires que le pic de concentration du plomb se situait au niveau
du polypeptide II qui adhère à la surface interne de la membrane. Les polypeptides
III, IV et V en fixent des quantités plus faibles.
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Lolin et O'Gorman (1988) considèrent que le plomb est d'abord lié aux fractions
membranaires avant d'être redistribué dans l'hématie. A l'équilibre, 52 % du Pb
intracellulaire est fixé à l'hémoglobine, 24 % aux sites de liaison plus faible, le reste
étant sous forme libre. Le système d'accumulation du plomb dans l'hématie est
saturable.



Des études in vitro ont exploré les mécanismes du transport du plomb dans les
hématies: elles ont montré que la pénétration est très rapide, dans les 5 premières
minutes de contact, puis qu'il y a un ralentissement. Après 15 minutes, 97 % du
plomb est fixé (Lolin et O'Gorman, 1986). La vitesse serait liée à la quantité
d'hémoglobine susceptible de fixer le plomb (Barton, 1989). Le transport s'effectue
à 90 % par un mécanisme passif, aussi bien pour 1'entrée que pour la sortie de
l'hématie. La vitesse d'entrée est directement proportionnelle à la quantité de plomb
et d'ions HCO3 et 1'addition de HCO3 diminue la quantité de plomb libre. Ces
résultats suggèrent que le transport de ce métal dépend de la formation de PbCO3

et passe par un système échangeur d'anions (Simons, 1986a, b et c).

Dans le plasma, les molécules responsables du transport du plomb sont l'albumine
(88,2 %) et les gammaglobulines (11,8 %) (Ong et Lee, 1980b). Une partie du
plomb plasmatique est libre et diffusible.

L'évolution du rapport érythro-plasmatique en fonction du taux sanguin de plomb a
été étudiée: selon Manton et coll. (1983, 1984),1'augmentation du taux de plomb
plasmatique en fonction de l'élévation du taux de plomb sanguin n'est pas linéaire,
mais exponentielle:

• pour une plombémie de 100,µg/1, 0,2 % du plomb sanguin total se trouve dans le
plasma;
• pour une plombémie de 500,µg/1, le plomb plasmatique représente 0,4 %;
• pour une plombémie de 1 000,µg/1, cette fraction augmente jusqu'à 1,5 à 2%.

Ainsi, lorsque l'apport de plomb augmente, une plus grande proportion de plomb
diffusible peut se fixer dans les différents tissus de l'organisme (figure 1.4).

Les valeurs des taux plasmatiques ou sériques rapportées dans la littérature sont
très variables. Cavalleri et coll. (1978) donnent une gamme de 3 à 120,µg/1 de
sérum chez des sujets incluant des ouvriers du plomb, de Silva (1981) des valeurs
de 1,4 à 39,6,µg/1 y compris pour des ouvriers, tandis que Manton et Cook (1984)
donnent des valeurs de 0,32 à 1,20,µg/1 pour des témoins et une gamme de 2,37 à
33,3,µg/1 chez des ouvriers. Dans le plasma, des valeurs de 0,02,µg/1 ont été



données chez un individu normal, avec des taux sanguins de l10,µg/1, tandis que
chez un individu exposé professionnellement, les taux étaient respectivement de 2
et 800,µg/1. Mais Everson et Patterson (1980) pensent que 1'héparine fixe une
partie du plomb plasmatique et que les taux réels étaient de 1,1 ,µg/1 et 5,3,µg/1
de plasma chez l'individu normal et exposé.

L'existence d'une anémie a une certaine influence sur le rapport
érythroplasmatique: ainsi, en cas de diminution du taux de globules rouges, les taux
plasmatiques augmentent. Cela peut être le cas notamment pendant la grossesse, au
cours de laquelle l'hématocrite a tendance à baisser.

Régulation des échanges érythro-plasmatiques et distribution tissulaire

Après absorption, le plomb passe dans le compartiment plasmatique de plomb
diffusible, à partir duquel il sera distribué dans les autres compartiments (figure
1.5). Selon Marcus (1985a et b), lors des conditions d'équilibre, le contrôle des
cinétiques du plomb sanguin peut s'effectuer par deux mécanismes:

• contrôle par le taux de plomb plasmatique, qui peut soit réduire la vitesse de
transfert du plomb plasmatique vers les hématies, soit réduire de façon linéaire le
transfert du plomb érythrocytaire vers le plasma quand le taux plasmatique
augmente;
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• contrôle par les concentrations en plomb érythrocytaire, soit par réduction de la
vitesse de passage du plomb plasmatique vers les hématies, soit par augmentation
de cette vitesse de passage lorsque la concentration érythrocytaire approche de sa
valeur maximale.



Plus la quantité de plomb est élevée dans les hématies, plus faibles sont les forces
de liaison. Le pool plasmatique est continuellement rechargé par le plomb relargué
par les érythrocytes du fait de l'équilibre dynamique entre les deux compartiments,
mais il est aussi en équilibre avec les autres compartiments, même si la fixation
dans les tissus durs a tendance à déplacer l'équilibre. Lorsque l'absorption dépasse
les capacités d'excrétion du plomb, il y a alors accumulation du plomb.

Relations entre le rapport érythro-plasmatique et d'autres marqueurs

Pour Cake et coll. (1996), le rapport taux sérique/taux sanguin total augmente de
façon significative avec la concentration en plomb dans les os chez des ouvriers
actifs, et varierait de 0,8 à 2,5 %. La corrélation est meilleure avec le taux sérique
qu'avec le taux sanguin. D'après les auteurs, lorsque la capacité de fixation du
plomb par les hématies commence à saturer, le taux sérique augmente. Bergdahl et
Skerfving (1997), à l'inverse, n'ont pas trouvé de corrélation entre le rapport taux
sanguin/taux plasmatique et le taux de plomb osseux chez des ouvriers actifs ou
retraités, et contestent la relation trouvée par Cake et coll. (1996).

Demi-vie sanguine

Chez des adultes nouvellement exposés au plomb, il faut en moyenne 6 semaines
pour atteindre l'état stable (Tola et coll., 1973; Griffin et coll., 1975). La demi-vie
sanguine du plomb est estimée à 20-30 jours (Rabinowitz et coll., 1976a;
Chamberlain et coll., 1973 in Nriagu, 1978; Nillson et coll., 1991). Dans l'enquête
de Cincinnati, la demi-vie du plomb sanguin des enfants étudiés était d'environ 10
mois, ce que l'on peut interpréter par une ou plusieurs explications: diminution de
l'élimination, naissance avec une charge élevée en plomb expliquant le relargage et
présence d'un taux de plomb exogène élevé pendant les deux premières années de
la vie (Mushak, 1993).

Après retrait de l'exposition au plomb, la plombémie diminue de façon constante
jusqu'à peu près la 182me semaine, puis subit une légère remontée pour atteindre
un plateau (Hesley et Wimbish, 1981).
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Facteurs toxicocinétiques corrélés aux taux de plomb sanguin et plasma tique

En ce qui concerne le plomb sanguin, plusieurs cas peuvent être pris en
considération:



• jeunes exposés (figure 1.6A): l'absorption est plus importante que le stockage, il
y a alors une meilleure corrélation entre plomb sanguin et absorption ou sources
externes;
• retraités, femmes enceintes, maladies osseuses chez des sujets anciennement
exposés (figure 1.6B): l'absorption est devenue négligeable. Dans ce cas, le plomb
sanguin est exclusivement corrélé à la résorption du stock de l'organisme. Inskip et
coll. (1996) ont d'ailleurs montré chez le primate qu'en dehors des périodes
d'apport, le plomb sanguin provient d'un relargage constant du plomb osseux.
Smith et coll. (1996), en utilisant le dosage des isotopes stables du plomb, ont
démontré chez l'homme faiblement exposé (10 à 60,µg Pb/1 et avec des taux
osseux faibles (0,6 à 7,µg Pb/g) que le squelette contribue pour 40 à 70 % du
plomb sanguin;
• dans les situations intermédiaires, le plomb sanguin reflète pour une part
l'absorption et pour l'autre la résorption du plomb stocké.

La quantité totale de plomb contenue dans l'organisme de sujets non exposés a été
évaluée de 22 mg (Sumino et coll., 1975) à 174 mg (Barry et Mossman, 1970).
Selon ces derniers, l'organisme des hommes en contiendrait de 33 à 40 % de plus
que celui des femmes. Il semble que les teneurs actuelles des organismes humains
soient corrélées avec l'activité industrielle. D'après Patterson et Settle (1993), la
dissémination du plomb dans l'environnement a fait monter les teneurs dans les
organes de sujets témoins, ce qui empêche d'observer des effets délétères à très
faibles doses. Dans les os d'indiens d'Amérique du Nord retrouvés dans des tombes
anciennes, les teneurs en plomb étaient de l'ordre de 15 ng/g d'os (Patterson et
coll., 1991). Ces valeurs seraient aujourd'hui 1 000 fois supérieures. Globalement,
il faut séparer deux 30 compartiments de distribution très différents: les tissus
mous et les tissus durs.
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Tissus mous

Différents facteurs influencent la distribution du plomb dans les tissus mous.
Comme au niveau des hématies, il existe une légère accumulation qui peut



s'expliquer si on suppose qu'il existe dans chaque organe un compartiment
superficiel et un compartiment profond au niveau duquel le plomb est forte ment lié
aux protéines (Sugita, 1978).

La répartition du plomb varie avec le mode d'absorption. Ainsi, les taux hépatiques
et intestinaux sont trois fois plus importants en cas d'absorption digestive que par
voie pulmonaire (Barthelemy et coll., 1975). L’accumulation varie avec l'âge,
jusqu'à 90 ans dans les poumons (Stringer et coll., 1974), jusqu'à 20-30 ans dans le
cerveau (Zaworski et Oyasu, 1973) et jusqu'à 40 50 ans dans le cortex rénal
(Piscator et Lind, 1972). La labilité du plomb dans le sang et les tissus mous a été
démontrée chez le singe par l'étude cinétique d'isotopes du Pb (204Pb puis 206Pb
puis 207Pb), la décroissance survenant immédiatement après la fin de
l'administration (Inskip et coll., 1996).

Le plomb passe facilement la barrière hémato-méningée. Dans une expérimentation
avec du 203Pb administré par voie intraveineuse, Bradhury et Deane (1993) ont
observé une absorption linéaire dans les différentes régions cérébrales de rats
adultes pendant une période de 4 heures. En l'absence de ligand organique, le
plomb entre très vite dans le cerveau, mais la présence d'albumine, de cystéine ou
d'EDTA inhibe cette absorption. Par contre, l'ajout de Ca 2+, Mg 2+ ou de
méthoxyvérapanil (bloquant du calcium) n'a pas d'effet, ce qui montrerait, d'après
les auteurs, que le passage du plomb ne dépend pas des canaux calcium ou des
échanges d'anions. Le fait que l'absorption soit diminuée par ajout de K+ et par
variations du pH conforte les auteurs dans l'hypothèse que l'espèce qui passe
l'endothélium capillaire est PbOH+. Certains inhibiteurs métaboliques comme le
vanadate ou les sels stanniques augmentent par 2 à 3 les taux de plomb dans
1'endothélium capillaire en bloquant la pompe à Ca 2+ ATP dépendante; une partie
du plomb accumulé dans cet endothélium peut donc normalement retourner dans la
lumière capillaire par l'intermédiaire de cette pompe à Ca 2+. La figure 1.7 résume
ces mécanismes de transport du plomb au niveau cérébral.
Bradhury et Deane (1993) font également état d'expérimentations chez des rats
immatures de 16-17 jours ou de 26 jours, au cours desquelles ils ont observé des
accumulations dans le cortex frontal après 1 minute de perfusion de 203Pb, qui
étaient égales respectivement à 205 % et 242 % des valeurs chez le rat adulte.
Widzowski et Cory Slechta (1994) ont montré que l'accumulation du plomb chez
des rats consommant des solutions de 100 à 2000 ppm de Pb sous forme d'acétate
et sacrifiés à 7, 14, 21, 40 ou 60 jours se produisait de la même manière dans les 12
régions cérébrales. De même, la demi vie d'élimination cérébrale (environ 20 jours)
était identique dans toutes les régions.
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Il n'y aurait donc pas d'accumulation sélective dans certaines zones du cerveau, en



particulier l'hippocampe, à l'inverse des conclusions issues d'autres études
effectuées chez le rat (Scheuhammer et Cherian, 1982; Collinset coll., 1982) ou
l'homme (Grandjean, 1978).

Tissus durs
Selon les auteurs, le plomb osseux représente de 80 à 90 % (Demichele, 1984;
Wedeen, 1988), et jusqu'à 95 % (Alleman et coll., 1986; Hu et coll., 1989) du
plomb stocké dans l'organisme.
La concentration osseuse augmente avec l'âge jusqu'à 50-60 ans, puis diminue en
raison de changements alimentaires, métaboliques et hormonaux. Les quantités
accumulées peuvent atteindre 40 à 50 mg avec des expositions environnementales
modérées, 200 mg lorsqu'elles sont élevées et même beaucoup plus dans les
expositions professionnelles (Barry, 1981; Drash et coll., 1987; Drash et Ott, 1988;
Wittmers et coll., 1988). Elle est plus élevée chez l'homme que la femme, qu'ils
exercent ou non une activité professionnelle qui les expose (Yoshinaga et coll.,
1989).
Deux pools osseux doivent être distingués:
• l'os trabéculaire, dans lequel le tumover du plomb est plus rapide, avec une
demi-vie biologique de 2,4 ans (Christofferson et coll., 1986). Ce plomb, fixé par
des liaisons relativement labiles, est mobilisable par administration d'EDTA
calcique (Schutz et coll., 1987). Il reste biologiquement actif, comme on peut en
juger d'après les réactions enzymatiques stimulées par sa libération (Teisinger,
1971);
• l'os cortical, ou dense, dans lequel la demi-vie moyenne du plomb est de 9,5 ans
(Christofferson et coll., 1986), en fait très variable selon les os: 16 ans dans le
calcaneum et 27 ans dans le tibia (Nilsson et coll., 1991).
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Cette fraction corticale, qui représente environ les 3/4 du plomb total de 1'os, ne
peut pas être mobilisée par l'EDTA (Baloh, 1974). Sa présence serait la



conséquence d'une précipitation du plomb à l'état de phosphate insoluble (Botta et
coll., 1976; Alleman et coll., 1986) par remplacement des ions calcium. Ce
phosphate de plomb serait donc inclus dans le réseau cristallin d'hydroxyapatite.
Il a été démontré que le plomb inhibe l'activité ostéoblastique en réduisant la
synthèse de l'ostéocalcine (Long et coll., 1990, Markowitz et coll., 1988, Klein et
Wirren, 1993), ce qui conduit aux modifications morphométriques ou
densitométriques décrites par Escribano et coll. (1997) sur le rat. L'ostéopénie est
significative dès le 12ème mois d'exposition de 1'animal même à de faibles doses
(Gruber et coll., 1997).
Il existe un équilibre entre les taux de plomb osseux et sanguin, qui peut être
rompu en diverses circonstances, en particulier toutes celles à l'origine d'une
déminéralisation osseuse ou de modifications de l'absorption. La résorption
massive du plomb depuis ses zones de stockage peut avoir pour conséquence une
exposition endogène d'autres tissus suivie de l'apparition de signes de toxicité
(Mushak, 1993). Elle peut être provoquée par des causes multiples, incluant la
nutrition minérale, l'exercice physique et toutes les modifications de la physiologie
osseuse, dans laquelle interviennent (Pounds et coll., 1991; Silbergeld et coll.,
1993):

• des facteurs de croissance et des hormones: facteurs de croissance
fibroblastiques, TGF ,β et β2, IGF I et II, β2 microglobuline, PDGF, vitamine K.
1.25-dihydroxycholecalciferol (vitamine D), calcitonine, hormone parathyroidienne
β-œ stradiol, prolactine, hormone de croissance;
• des protéines dérivées de l'os: ostéocalcine, ostéonectine, sialoprotéines osseuses
I et II, glycoprotéine acide de l'os;
• d'autres protéines: osteogénine, chondrocalcine, collagen-binding protein,
calbindines, ATPase spécifique de l'os.

Des modifications de ces paramètres surviennent dans les états d'ostéoporose, lors
de fractures ou après la ménopause. Sur des bases toxicocinétiques, Rabinowitz
(1991) a estimé qu'une modification de 2 à 4,5 % par an du turn-over du plomb et
des minéraux de l'os, pour un stock osseux de 200 mg, conduisait à une élévation
de la plombémie de 80,µg/1.

Chez des ouvriers en retraite ou transférés à des travaux les exposant très
faiblement (Nilsson et coll., 1991; Chettle et coll., 1991; Alessio et coll., 1976), la
diminution très lente du plomb sanguin est le témoin de cette lente résorption. Une
étude expérimentale réalisée par McNeill et coll. (1997) chez des singes d'environ
30 ans, qui n'avaient plus été exposés depuis une dizaine d'années, confirme le
relargage avec une demi-vie osseuse du plomb de l'ordre de 3,0 ± 1,0 ans.
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La survenue de fractures peut conduire à une augmentation du métabolisme osseux
et à une mobilisation du plomb telle que des signes cliniques peuvent se produire.
Berlin et coll. (1995) 1'ont observé chez un adulte exposé professionnellement qui



dut entreprendre une cure de chélation. Markowitz et Weinberger (1990) ont
rapporté deux cas d'enfants ayant une plombémie élevée après fracture osseuse et
immobilisation, conditions connues pour augmenter le flux de minéraux de l'os.
Un cas de thyrotoxicose a montré que l'hyperthyroïdisme, en augmentant le
métabolisme osseux d'une femme de 37 ans qui avait stocké du plomb pendant
l'enfance, pouvait augmenter le taux sanguin de plomb (530,µg/1) et produire des
signes d'intoxication (Goldman et coll., 1994). Après traitement, la plombémie a
diminué en même temps que le taux d'ostéocalcine.
La ménopause peut également déclencher ces modifications osseuses (Riggs et
Melton, 1986). Silbergeld et coll. (1988) ont d'ailleurs observé dans le cadre de
l'enquête NHANES II que les femmes ménopausées avaient une plombé mie plus
élevée que les femmes avant la ménopause, de l'ordre de 25 %.
Les dents constituent un autre site de stockage du plomb, principalement au niveau
de la dentine, dans les zones adjacentes à la pulpe. Les dents de lait ont ainsi été
pendant longtemps utilisées comme marqueurs rétrospectifs d'exposition cumulée
dans les enquêtes épidémiologiques ou comme des équivalents de biopsies
osseuses. Pourtant, les dents n'ont pas un turn-over aussi rapide que l'os et elles
possèdent une teneur minérale plus élevée. Les taux de plomb dans les différents
compartiments de la dent sont très différents. Ils diminuent de la racine vers la
couronne. Pour Rabinowitz et coll. (1993), les relations entre le plomb sanguin et
le plomb de la dentine sont plus liées aux expositions proches de l'âge de la chute
des dents que du premier âge. En effet, seul le taux sanguin à 57 mois “ prédisait ”
le taux de plomb dans la dentine.
Le plomb provenant de l'émail peut être considéré comme provenant d'une
exposition in utero, tandis que celui de la dentine serait lié à une exposition au
cours des premières années de la vie et augmente jusqu'à la chute des dents de lait.
Sur cette base, Thompson et coll. (1985) ont rapporté le cas d'une femme qui avait
souffert de léthargie et de crampes abdominales au cours de ses trois grossesses.
Ses taux de plomb dans le sang et le lait étaient élevés après sa troisième grossesse,
et l'enfant avait lui même une plombémie élevée. La mère ayant fait une
encéphalopathie dans sa jeunesse, les auteurs ont pensé à une mobilisation de
plomb osseux pendant la grossesse. Les trois enfants ont été revus quelques années
plus tard: le fait que les deux premiers avaient des taux faibles dans les dents, aussi
bien dans l'émail (exposition in utero) que dans la dentine (exposition post-natale),
et que le troisième présentait des taux, traduisant une exposition in utero, très
élevés a permis aux auteurs de conclure à une exposition aiguë plutôt qu'à une
mobilisation des stocks osseux.
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Transfert transplacentaire pendant la grossesse
Différentes études ont montré que le plomb traverse le placenta, dès le premier
trimestre, et donne des plombémies maternelles et dans le cordon ombilical à peu
près identiques (Bellinger et coll., 1987; Goyer, 1990; Wan et coll., 1996). La
grande sensibilité du fœ tus aux effets toxiques du plomb est liée au faible



développement de la barrière hémato-encéphalique et à la susceptibilité du système
nerveux pendant sa période de développement. D'autres auteurs (Thompson et
coll., 1985; Manton, 1992) ont démontré une mobilisation du plomb osseux
pendant la grossesse. Lorsque des femmes enceintes ont été exposées
professionnellement, les taux de plomb sanguin, élevés au départ, ne diminuent pas
de façon significative malgré l'arrêt de l'exposition 60 jours avant l'accouchement,
c'est-à dire deux fois environ la demi-vie sanguine du plomb (Wan et coll., 1996).
Gulson et coll. (1997) ont mis à profit les différences de rapport isotopique entre le
plomb originaire d'Europe de l'Est et celui trouvé en Australie, respectivement de
18,1 et 16,0 pour le rapport 206Pb/204Pb pour étudier la contribution de plomb
maternel à l'intoxication du fœ tus. Ils ont ainsi suivi des femmes enceintes
récemment immigrées d'Europe de l'Est, qu'ils ont comparées à deux groupes
témoins, l'un composé de femmes d'Europe de l'Est non enceintes et l'autre de
femmes enceintes australiennes. Pendant les grossesses, les plombémies ont
augmenté d'environ 20 %. La contribution du squelette à la plombémie a été de 31
19 %. L'augmentation des plombémies, généralement observée au cours de la
deuxième moitié de la grossesse, a été détectée dans les deux premiers mois. Cette
étude est importante car ses résultats démontrent l'importance de la mobilisation du
plomb osseux au cours de la grossesse. Même après 800 jours de résidence en
Australie, la contribution du plomb squelettique européen vis-à-vis du plomb
sanguin était encore de l'ordre de 50 %. L'étude de ces rapports isotopiques a
également permis d'affirmer que 45 à 70 % du plomb sanguin est d'origine osseuse
(Gulson et coll., 1995) et de mieux évaluer l'importance des expositions passées
vis-à-vis des risques encourus (Peinrano, 1995).
La mobilisation du plomb des stocks accumulés avant la grossesse a été établie
chez l'animal dès 1977 par Buchet et coll. En utilisant des isotopes stables du
plomb et l'analyse TIMS chez des singes femelles, Franklin et coll. (1997) ont
montré que 7 à 39 % du plomb du squelette fœ tal provenait du squelette de la
mère, le transfert étant plus important au cours des deuxième et troisième
trimestres. De plus, les taux de plomb osseux du fœ tus dépassaient le plus souvent
les taux osseux maternels, en moyenne de 150 %. Après administration
intra-veineuse à des mini-porcs en cours de gestation, Lu et coll. (1997) ont
observé que le rapport plomb fœ tal/plomb maternel devenait stable après 24
heures, le métal atteignant le fœ tus après 81 minutes. La demi-vie de disparition du
plomb était de 92 minutes. Les organes accumulant le plus de plomb chez la mère
et le fœ tus étaient le foie et le rein, mais les taux cérébraux n'avaient pas été
modifiés. Néanmoins, les expérimentations étaient de courte durée, 300 minutes au
maximum. 35
O'Flaherty et coll. (1995) ont développé un modèle sur les variations de la
plombémie pendant la grossesse, en tenant compte de toutes les modifications
physiologiques, hémodynamiques et métaboliques pouvant intervenir. Dans la
figure 1.8, quelques courbes prédictives des modifications de la plombémie sont
présentées en fonction du niveau des expositions passées ou présentes.



Allaitement
L'exposition au plomb de femmes en âge de procréer peut représenter un risque
toxique pour les enfants allaités. Pendant la lactation, il existe un besoin accru de
calcium pour la mère et une mobilisation du calcium osseux peut survenir en même
temps qu'une augmentation de son absorption intestinale. Etant donné les
interactions du plomb avec le métabolisme calcique, il est possible d'observer une
mobilisation du plomb des stocks osseux et une augmentation de l'absorption du
plomb des sources externes lors de la lactation, l'essentiel du plomb sanguin des
enfants allaités provenant du squelette de la mère et de son régime alimentaire
(Gulson et coll., 1998a).
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Cette mobilisation du plomb durant la lactation pourrait même être supérieure à
celle observée au cours de la grossesse (Gulson et coll., 1998b). Une étude de
Maldonado Vega et coll. (1996) effectuée chez le rat a montré que le plomb
présent chez les rats allaités provenait essentiellement d'une mobilisation à partir
des os de la mère, à laquelle s'ajoutait une absorption intestinale augmentée. Cette



étude a également montré que l'accumulation du plomb dans les os intervenait dans
ce même laps de temps.
D'après des études cinétiques effectuées chez la souris, un tiers de la dose
administrée in vive est excrétée dans le lait. Les rapports plomb dans le lait/plomb
sanguin total augmentent avec les taux sanguins et sont par ailleurs beaucoup plus
élevés (de l'ordre de 50 à 100) que ceux observés dans les études humaines,
démontrant que l'excrétion du plomb dans le lait est plus efficace chez la souris que
chez l'homme (Palminger-Hallen et coll., 1996a). Le plomb excrété est associé aux
micelles de caséine à la fois à l'intérieur de la cellule alvéolaire et dans la lumière
des canaux, ce qui indique que le plomb est excrété, lié à la caséine, via l'appareil
de Golgi (Palminger-Hallen et coll., 1996b). D'ailleurs, il existe un facteur limitant
le taux d'absorption digestive du plomb chez les jeunes souris allaitées, sans doute
dû à sa forte liaison avec la caséine du lait. Une extrapolation de ces résultats au
nourrisson est toutefois difficile à effectuer car son tractus gastro intestinal est plus
mature que celui des jeunes souris (Palminger-Hallen et coll., 1996c).

Elimination

D'après Sugita (1978), le plomb serait éliminé de l'organisme selon trois phases:
• une première, rapide, correspondrait à l'élimination du plomb non fixé;
• une seconde, lente, représenterait la fraction du plomb faiblement liée;
• une troisième, très lente, pourrait n'intervenir que plusieurs années après les deux
premières, car elle correspond au plomb fortement fixé notamment au niveau
osseux.

L'excrétion du plomb peut s'effectuer par plusieurs voies: l'urine, qui est la voie
principale, mais aussi les fécès, la salive, la sueur, les cheveux et les ongles.

Urines

Elles comprennent environ 75 % du plomb éliminé. Selon Alessio et coll. (1978a),
le plomb est éliminé uniquement par filtration glomérolaire quand les plombémies
sont dans des limites normales. Le plomb est alors sous forme ionisée libre. Si les
taux sont anormaux, le pourcentage de plomb lié à des molécules organiques de
faible poids moléculaire augmente, en même temps que le taux de plomb urinaire:
26 % pour des plombémies inférieures à 50,µg/1 et 52 % pour des plombémies
supérieures à 150,µg/1 (Kawai, 1976).
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Avec l'augmentation du taux de plomb urinaire, plusieurs auteurs ont observé une
réabsorption tubulaire partielle. L'importance de cette réabsorption dépend du pH
urinaire, un pH acide amplifiant le phénomène (Waldron et Stofen, 1974).

Plusieurs facteurs peuvent influencer la plomburie:
• l'âge, avec lequel elle augmente parallèlement (Staessen et coll., 1984);



• le sexe: les différences observées sont effacées quand on corrige la plomburie en
fonction de la créatinine;
• l'état rénal du sujet: toute lésion augmente la rétention de plomb dans les tissus,
tandis que la plomburie peut rester normale (Botta et coll., 1976).

Quelques auteurs ont préconisé de doser la plomburie pour la surveillance
biologique des personnes exposées au plomb. Des arguments positifs sont en
faveur de cet usage: il évite les prélèvements sanguins et il existe une corrélation
positive et significative entre plomberies et plombémies (Waldron, 1971). Des
arguments négatifs doivent néanmoins être pris en considération. En effet, la
plomburie:
• dépend de l'état rénal du sujet et ne reflète pas les niveaux d'absorption (Botta et
coll., 1976).
• peut être constante alors que la répartition du plomb entre le sang, les tissus
mous et les os est totalement modifiée (Waldron, 1971). On peut donc, pour une
même plomburie, observer ou non des effets nocifs au niveau de certains organes
cibles (Botta et coll., 1976);
• ne reflète pas la quantité de plomb accumulée dans l'organisme (Alessio et coll.,
1978a). On ne peut donc pas l'utiliser pour déceler une exposition antérieure.

Pour pallier ce dernier inconvénient, il est possible d'effectuer le dosage de la
plomburie après administration d'agents chélateurs qui permet d'évaluer le plomb
accumulé dans les tissus mous et l'os trabéculaire (Alessio et coll., 1978a). En
dehors de cet usage, les taux de plomb urinaire restent difficiles à interpréter.

Autres voies
L'élimination du plomb par les fécès, chez le sujet non exposé, varierait de 207 à
271,µg par jour et représenterait surtout le plomb non assimilé par voie digestive
(Thompson, 1971). Par contre, la fraction journalière de 203Pb excrétée par les
fécès après administration intraveineuse de chlorure de Pb est de 0,5 % de la dose
administrée (Campbell et coll., 1984), par l'intermédiaire de la bile, même s'il existe
une circulation entéro-hépatique (Friberg et coll., 1986).

Le plomb éliminé par la salive emprunte la voie digestive et se comporte comme le
plomb alimentaire. La quantité de plomb éliminée par la sueur s'élèverait à 12,µg
par jour chez les sujets non exposés (Thompson, 1971).
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En cas d'exposition à la chaleur, l'élimination sudorale pourrait être supérieure à
l'élimination urinaire (Asayama et coll., 1975). Le dosage du plomb dans la sueur
apparaît inutilisable pour des raisons pratiques, d'autant plus qu'il n'y a aucune
corrélation avec les plombémies (Lilley et coll., 1988).



En ce qui concerne l'élimination par les cheveux, Watt et coll. (1995) ont retrouvé
une teneur en plomb de 14,µg/g (au lieu de 2,µg/g chez un contrôle) chez un
individu dont la plombémie avait été initialement mesurée à 800,µg/l. Les teneurs
en plomb le long du cheveux allaient décroissant, traduisant l'impact du traitement
par l'EDTA administré. Toutefois, Rabinowitz et coll. (1976b) n'ont observé
d'élévation du taux dans les cheveux qu'à partir du 352me jour chez des volontaires
ayant absorbé par ingestion du 204Pb pendant 100 jours. De plus, les taux de plomb
varient de façon importante d'un cheveu à l'autre, pour un même individu
(Grandjean, 1978). Pour un individu ayant une plomberie de l00,µg/l, seuls 12,µg
de plomb seraient éliminés par jour dans les cheveux. Il ne semble donc pas
souhaitable de recommander l'utilisation des cheveux comme marqueurs de
l'exposition au plomb, d'autant qu'il existe une possibilité de contamination externe
non négligeable. De même, bien que le plomb soit éliminé par les ongles, ceux ci ne
peuvent être utilisés pour une surveillance biologique.

En conclusion, le métabolisme du plomb inorganique comporte une étape
d'absorption au cours de laquelle le métal emprunte essentiellement les voies
digestive et respiratoire. Celle-ci est suivie d'un transport sanguin avec stockage
transitoire du plomb dans les hématies, puis d'une distribution aux divers tissus de
l'organisme. La fixation du plomb dans les organes de stockage provoque un
phénomène d'accumulation, en particulier au niveau de l'os cortical, et détermine
l'existence d'un pool de métal susceptible d'être libéré dans le sang. Ceci peut se
produire plusieurs années après l'arrêt d'une exposition importante, lors
d'événements particuliers provoquant une modification de la trame osseuse
(ostéoporose, fractures...) et au cours des diverses situations où les besoins en
calcium augmentent (grossesse, allaitement...).
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2

Toxicité cellulaire

A l'inverse d'autres métaux et métalloïdes, le plomb ne constitue pas un élément
nécessaire à la vie des cellules eucaryotes. Par contre, son introduction modifie la
biologie de la cellule en perturbant une myriade de voies métaboliques et de
processus physiologiques.
C'est à l'état libre ionisé que le plomb exerce ses effets toxiques dans la cellule
selon plusieurs mécanismes: interaction avec de nombreuses protéines par
l'intermédiaire de leurs groupements thiols et inhibition de l'initiation de la synthèse
protéique au niveau des ribosomes; effet oxydant direct ou indirect par
l'intermédiaire de l'accumulation de précurseurs de l'hème; perturbation de
l'homéostasie calcique et interférence sur de nombreux processus cellulaires
cytoplasmiques ou membranaires médiés par le calcium.

Action sur la biosynthèse de l'hème

Le plomb libre ionisé modifie les propriétés de nombreuses protéines cytosoliques
et membranaires, en se liant de façon réversible avec les groupements thiols. Il
inhibe ainsi l'activité de nombreuses enzymes. Un point d'impact majeur se situe au
niveau des enzymes de la biosynthèse de l'hème (figure 2.1). L'hème est synthétisé
à partir de succinyl-CoA et de glycine au terme de huit réactions enzymatiques. Les
précurseurs des porphyrines, δ-aminolévulinate (ALA) et porphobilinogène (PBG)
sont d'abord formés, puis les porphyrinogènes et porphyrines et, enfin, l'hème par
incorporation de fer (Fe2+) dans la protoporphyrine IX. L'enzyme la plus sensible
au plomb est l'acide δ-aminolévulinique déshydratase (ALAD) qui catalyse la
condensation de deux molécules d'ALA pour donner le PBG. L'ALAD est la cible
privilégiée du plomb dans l'érythrocyte, alors qu'il a longtemps été considéré que
cette cible était l'hémoglobine (Bergdabl et coll., 1997b). Pour son activité, cette
enzyme requiert du zinc (zn 2+) qui empêcherait l'auto-oxydation des groupements
thiols du site actif. En prenant la place du Zn 2+, le ph 2+ permettrait cette
oxydation, empêchant ainsi la condensation des deux molécules d'ALA (Goering,
1993). L'addition de zn2+ en excès et/ou d'un agent réducteur, comme le
dithiothréitol (DTT), restaure complètement l'activité enzymatique (Sassa et coll.,
1975; Satija et Vil, 1995; Munoz et coll., 1993). En agissant sur les groupements
thiols, la S adénosylméthionine (SAM) a été utilisée avec succès dans certaines
intoxications saturnines (Batlle, 1986). Un nouveau traitement par l'acide
dimercaptosuccinique (DMS), qui chélate préférentiellement le pb 2+, est en cours
d'évaluation (Schwartz et coll., 1997a et À).
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L'inhibition de l'ALAD entraîne une accumulation d'ALA dans le plasma et une
excrétion urinaire augmentée de ce composé. L'inhibition de l'ALAD érythrocytaire
a été proposée comme test sensible d'exposition au plomb. Le rapport de l'activité
de l'ALAD, en absence et en présence de dithiothréitol et de zinc, serait le
paramètre le mieux corrélé au taux de plomb dans le sang (Chisolm et coll., 1985).
Cependant, compte tenu de l'abaissement de la valeur limite acceptable de la
plombémie de 250 à l00,µg/l, une publication récente a démontré que le test
d'inhibition de l'ALAD aurait, pour ces valeurs, une faible sensibilité (37 %),
d'autant plus qu'il peut exister, de manière concomitante, un déficit en fer
(Chalevelakis et coll., 1995).

L'atteinte neurologique retrouvée dans l'intoxication saturnine ressemble à celle des
porphyries aiguës, en particulier la porphyrie aiguë intermittente (déficit en
porphobilinogène désaminase ou PBGD) et la très rare porphyrie de Doss (déficit
en acide δ-aminolévulinique déshydratase). Elles sont toutes deux caractérisées par
une accumulation très importante d'ALA dans le plasma et une excrétion urinaire
très élevée (Kappas et coll., 1995). Le mécanisme physiopathogénique responsable
des signes cliniques communs au saturnisme et à la porphyrie aiguë (vomissements,
constipation, douleurs abdominales, neuropathie périphérique, troubles
neuropsychiatriques) est certainement en relation avec l'accumulation d'ALA.
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Ce dernier est un analogue structural du neurotransmetteur GABA et pourrait
donc exercer son effet neurotoxique par l'intermédiaire de cette voie (Silbergeld et
coll., 1982; Muller et Snyder, 1977; Brennan et Cantrill, 1979). D'autre part,



l'ALA, en tant qu'agent pro-oxydant, exerce un “stress oxydatif” sur de
nombreuses organelles de la cellule, et induit le relargage de fer à partir de la
ferritine (Oteiza et coll., 1995).

La deuxième enzyme inhibée par le plomb est la ferrochélatase. Cette enzyme est
capable de former différentes métalloporphyrines en utilisant comme substrat Fe 2+

(hème), Co 2+ (Co-protoporphyrine IX) et Zn 2+ (Zn- protoporphyrine IX).
L'inhibition de l’enzyme par Pb 2+ et la non disponibilité de Fe 2+ aboutit à
1'accumulation de zinc-protoporphyrine IX (ZPP), caractéristique de l'intoxication
chronique.
Les cytochromes P450 sont des hémoprotéines qui jouent un rôle important dans le
métabolisme oxydatif d'un grand nombre de composés endogènes et exogènes.
L'inhibition de la biosynthèse de l'hème par le plomb peut interférer avec la
biogenèse de ces hémoprotéines, quantitativement les plus importantes dans le foie.
La diminution du cytochrome P450 dans le saturnisme est la conséquence de deux
mécanismes: une diminution de la transcription de l'apoprotéine (indépendante de
l'hème) et une baisse de la saturation en hème de celle-ci par la limitation du pool
d'hème (Jover et coll., 1996).
La plombémie plasmatique (PbP) est un meilleur indicateur que celle du sang total
(PbB) en ce qui concerne le plomb disponible interagissant avec les enzymes de la
biosynthèse de l'hème. Les corrélations sont meilleures avec l'ALA urinaire
(ALAU), la co-proporphyrine urinaire (CPU) et la plomburie (PbU) (Hirata et
coll., 1995).
En résumé, les effets du plomb sur le métabolisme de l'hème entraînent une
augmentation de l'ALA et de la co-proporphyrine urinaires, ainsi que de la
protoporphyrine érythrocytaire. L'arrêt de l'exposition au plomb se traduit par une
diminution rapide des taux d'ALA et de co-proporphyrine urinaires et une
diminution lente de la protoporphyrine érythrocytaire.

Susceptibilité génétique
D'une manière globale, la plombémie est nettement plus élevée chez les hommes
que chez les femmes et varie significativement avec l'âge, montrant une tendance
générale à l'augmentation de celle-ci (Awad et coll., 1981).
Nombre de réponses biologiques aux facteurs environnementaux sont modulées
par l'existence d'un polymorphisme génétique. Une telle relation a donc été
recherchée au niveau du gène ALAD, susceptible de retentir sur le niveau de
plombémie chez les individus. L'ALAD possède deux allèles, ALAD1 et ALAD2,
responsables de trois iso-enzymes différant par leur charge:
ALAD1-1, ALAD1-2 et ALAD2 2.
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Dans la population caucasienne, la fréquence génique est de 0,89 pour ALAD1 et
0,11 pour ALAD2, aboutissant à une fréquence de 80 % pour le phénotype
ALAD1 1, 19 % pour le phénotype ALAD1-2 et 1 % pour le phénotype ALAD2
2. D'un point de vue biochimique, ces trois iso-enzymes ont la même activité



enzymatique dans les érythrocytes humains (Battistuzzi et coll., 1981). L'hypothèse
de travail stipulait que les individus ayant un allèle ALAD2 seraient plus sensibles
aux effets toxiques du plomb, du fait d'une liaison plus importante du plomb à la
sous-unité ALAD2. Les résultats des différentes études effectuées sont résumés
dans le tableau 2.I.

La première étude, effectuée au Mount Sinai Medical Center, a consisté à
déterminer la plombémie et les iso-enzymes de l'ALAD chez 1278 individus (New
York City blood lead screening program). Les individus homozygotes ou
hétérozygotes pour l'ALAD2 avaient une plombémie moyenne significativement
supérieure aux individus homozygotes ALAD1 (Astrin et coll., 1987).
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La seconde étude, aboutissant à la même conclusion, avait analysé un groupe de
202 travailleurs allemands, plus ou moins exposés au plomb, dans une usine
(Wetmur et coll., l991a et b).
Deux études plus récentes d'une population américaine non exposée (Smith et coll.,
1995) et d'une population coréenne exposée (Schwartz et coll., 1995) n'ont pas



confirmé ces premiers résultats. Un dernier article très récent, cosigné par une
équipe suédoise et les auteurs des premiers articles cités (Bergdahl et coll., 1997b),
ne retrouve finalement pas d'association entre le génotype ALAD et la plombémie
ou le taux de plomb osseux. De la même manière, l'éventuel effet de l'allèle ALAD2

sur les paramètres de la fonction rénale n'est pas significatif (Smith et coll., 1995;
Bergdahl et coll., 1997b).
Une étude effectuée sur un modèle de souris dupliquant le gène ALAD a montré
que les animaux présentaient une fixation du plomb deux fois plus importante dans
le sang et au niveau du foie et des reins, par rapport aux animaux ne possédant
qu'une seule copie du gène. Parallèlement, cette duplication protégeait les souris
contre l'accumulation de PPZ. Ce modèle animal, bien que ne reproduisant pas
exactement le polymorphisme génétique de l'ALAD observé chez l'homme,
pourrait toutefois permettre d'étudier l'influence du génotype sur l'accumulation du
plomb dans l'organisme (Claudio et coll., 1997).
Dans le cadre de la susceptibilité génétique à l'intoxication par le plomb, McIntire
et Angle (1972) ont mis en évidence parmi des enfants noirs exposés à une source
industrielle de plomb, une plombémie et une concentration érythrocytaire en plomb
plus élevées chez les sujets porteurs d'un déficit en glucose-6-phosphate
déshydrogénase (G6PD). Par ailleurs, une équipe (Church et coll., 1993a et b) a
étudié chez des travailleurs exposés professionnellement au plomb la présence
d'une protéine intra-érythrocytaire de type métallothionine (protéine M). Chez l'un
des sujets, cliniquement asymptomatique malgré une plombémie très élevée
(1800,µg/1), un composant de la protéine M (composant M5) liait spécifiquement
le plomb. Les auteurs suggéraient que cette protéine pourrait séquestrer le plomb
dans l'érythrocyte sous une forme non biologiquement toxique et constituer un
facteur de protection vis-à-vis de l'intoxication.
Il faut mentionner enfin les très rares cas décrits, dans la littérature, de déficit
génétique en ALAD (à l'état hétérozygote ou homozygote), conduisant à une
toxicité neurologique sévère pour des expositions au plomb dans les limites du
seuil acceptable lors de la surveillance des travailleurs exposés (400,µg/1) (Dyer et
coll., 1993).

Inhibition de la synthèse protéique
La carence en hème induit également l'activation de la protéine kinase R (PKR)
conduisant à la phosphorylation de la sous-unité α de l'un des facteurs d'initiation
de la synthèse protéique, eIF-2 (Hurst et coll., 1987). Cette modification covalente
inhibe très fortement la synthèse protéique (80 % pour une concentration en plomb
de 10-4 M).
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Cette phosphorylation est également observée à la suite d'une déplétion des
réserves de calcium intracellulaire. La synthèse de transferrine est également
inhibée le plomb (Barnum Huckins et coll., 1997).

Effets sur les oxydations cellulaires



Dans les années récentes, le rôle des dérivés actifs de l'oxygène (DAO ou ROS,
renctive oxygen species) a été mis en évidence dans de très nombreux processus
toxiques. La chaîne des réactions est résumée sur la figure 2.2. Le premier DAO
produit de manière constante in vivo est l'anion superoxyde. Ce radical est à
l'origine de la formation de radicaux beaucoup plus toxiques comme le peroxyde
d'hydrogène ou le radical hydroxyle, l'un des radicaux libres les plus réactifs. Ce
radical réagit avec des molécules biologiques à l'endroit même où il est produit, en
particulier au niveau des structures lipidiques des membranes cellulaires. La
peroxydation lipidique conduit à une désorganisation cellulaire. Cet effet délétère
sera d'autant plus prononcé que les systèmes de défense anti-oxydante sont
absents, insuffisants ou dépassés.

L'activité pro-oxydante du plomb a été étudiée et démontrée dans de nombreuses
études. Le plomb joue in vitro un rôle de catalyseur des réactions de peroxydation
des lipides (Christie et Costa, 1984; Yiin et Lin, 1995; Shafiqur Rehman et coll.,
1995; Sandhir et Gill, 1995; Gurer et coll., 1998), potentiellement responsable de
la toxicité du plomb sur différents organes. Ainsi, Dominguez et coll. (1995) ont
pu mettre en évidence sur les fibroblastes humains l'effet cytotoxique du plomb à
des concentrations très élevées: la durée de vie des cellules exposées était diminuée
et la peroxydation des lipides augmentée.

L'exposition prolongée au plomb s'accompagne d'une augmentation de la
production des dérivés actifs de l'oxygène (Vaziri et coll., 1997) et d'une
diminution en glutathion et en groupements sulfhydriles (Skoczynska, 1997).
Parallèlement, une baisse de l'excrétion urinaire d'oxyde nitrique est observée dans
un modèle d'hypertension induite par le plomb chez le rat (Vaziri et coll., 1997;
Ding et coll., 1998). Cette production accrue de dérivés oxydants a également été
démontrée in vivo dans le sperme de rat (Hsu et coll., 1997), corrélée à une
perturbation fonctionnelle des spermatozoïdes.

Bondy et Guo (1996) ont montré que le plomb potentialisait in vitro la formation
de DAO induite par le fer, suggérant ainsi que le niveau de fer in vivo pourrait être
un facteur intervenant dans la sévérité de l'intoxication par le plomb.

Parallèlement à l'augmentation de la peroxydation des lipides, l'activité de la
plupart des enzymes anti-oxydantes (superoxyde dismutase, catalase, glutathion
peroxydase et glutathion réductase) est expérimentalement inhibée par l'exposition
au plomb (Sandhir et Gill, 1995).
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Chez des sujets exposés en milieu professionnel, l'activité de la G6PD est diminuée,
tandis que celle de la gluthation réductase est élevée, suggérant un mécanisme
compensateur à la perte de radicaux sulfhydriles (Howard, 1974).
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Pourtant, le taux de gluthation réduit est bas dans des érythrocytes de sujets
exposés au plomb, reflétant une insuffisance de réduction du gluthation oxydé et
une capacité diminuée de défense cellulaire contre le stress oxydatif. L'activité de la
superoxyde dismutase et de la catalase est diminuée dans les érythrocytes des
sujets exposés (Ito et coll., 1985; Sugawara et coll.,1991), alors que 1'activité
superoxyde dismutase du plasma est augmentée (Sugawara et coll., 1991; Costa et
coll., 1997). Les peroxydes formés à partir des lipides sont élevés dans le sérum et
l'activité de la glutathion peroxydase est augmentée chez les sujets exposés au
plomb, à des niveaux de plombémies compris entre 400 et 1 000,µg/1 (Ito et coll.,
1985; Monteiro et coll., 1985; Solliway et coll., 1996).

Une fraction de l'action prooxydante du plomb s'exerce également très
certainement par l'intermédiaire de l'accumulation de l'ALA. Ce dernier peut, en
effet, générer l'ion superoxyde selon les réactions indiquées dans la figure 2.3
(Hermes-Lima, 1995). L'administration in vitro d'ALA à des cellules de hamster
(CHO) entraîne une baisse du glutathion réduit (GSH), une augmentation du
glutathion oxydé (GSSG) et une augmentation du malonyldialdéhyde ou MDA,
traduisant une activation de la peroxydation des lipides (Neal et coll., 1997). Chez
le rat, l'administration d'ALA déclenche un stress oxydatif au niveau du foie, du
cerveau et des muscles, qui s'accompagne d'une augmentation de la capacité anti-
oxydante du plasma (Demasi et coll., 1997). Cette activité pro-oxydante d'ALA a
été mise en évidence au niveau des lipides (peroxydation de liposomes riches en
cardiolipides), des protéines (oxydation de l'hémoglobine en méthémoglobine), de
l'ADN (coupure simple-brin dans l'ADN plasmidique) et des mitochondries
(Hermes-Lima et coll., 1991, 1992; Onuki et coll., 1994; Oteiza et Bechara, 1993).

Plomb et homéostasie calcique cellulaire

Le plomb altère l'homéostasie calcique et interfère sur les processus cellulaires et
moléculaires médiés par le calcium aux niveaux membranaire et cytoplasmique.
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Au niveau de la membrane cellulaire, le plomb entre en compétition avec le calcium
au niveau des systèmes de transports membranaires comme les canaux calciques
voltage dépendants, (Busselberg et coll., 1994) et les Ca 2+ ATPases membranaires
(Bettaiya et coll., 1996) qui sont des éléments importants dans le maintien de
l'homéostasie calcique.
Au niveau intracytoplasmique, le calcium ionisé joue un rôle majeur de messager
intracellulaire en se liant sur divers récepteurs et effecteurs. Le plomb interfère
avec ces processus dépendants du calcium en prenant sa place sur des sites
spécifiques au niveau de protéines liant spécifiquement le calcium (Simons, 1986).
Le plomb active la calmoduline (Goldstein, 1993) et la protéine kinase C
(Goldstein, 1993; Schanne et coll., 1997) et pourrait ainsi altérer les mécanismes
de signalisation intracellulaire (Simons, 1993). De plus, le plomb inhibe les
mécanismes de captation et de stockage mitochondrial du calcium qui sont
également des éléments régulateurs de l'homéostasie calcique (Pounds et coll.,
1991).

En conclusion, les mécanismes à l'origine de la toxicité du plomb sont multiples et
touchent potentiellement toutes les cellules de l'organisme. Toutefois, les
mécanismes modulés par le plomb seront différemment évoqués dans les divers
systèmes étudiés. L'altération de l'homéostasie calcique et l'intervention dans les
processus cellulaires et moléculaires médiés par le calcium sont vraisemblablement
à l'origine des effets du plomb au niveau du système nerveux central. Les
interactions avec des protéines cellulaires, en particulier l'inhibition de l'activité des
enzymes impliquées dans la biosynthèse de l'hème comme l'ALAD, touchent plus
spécifiquement le système hématopoïétique. L'induction de la production de
radicaux libres avec peroxydation des lipides directement ou par l'intermédiaire de
l'accumulation d'ALA représente un des mécanismes de la toxicité cellulaire du
plomb particulièrement évoqué à propos des troubles des fonctions de
reproduction.
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3

Neurotoxicité cellulaire

Le système nerveux est particulièrement vulnérable aux effets toxiques du plomb,
notamment chez l'enfant où une exposition même à de faibles doses peut entraîner
des anomalies du développement psychomoteur (Needleman et Bellinger, 1991).
En témoignent, chez les enfants intoxiqués, la présence de modifications de
l'humeur et de l'attention, ou la diminution des performances intellectuelles
perceptibles par exemple lors de l'apprentissage de la lecture ou des mathématiques
(Banks et coll., 1997 pour revue).

Les mécanismes moléculaires par lesquels le plomb exerce ses effets toxiques sur le
système nerveux ne sont pas encore bien compris. Un grand nombre de
mécanismes a été proposé: inhibition du métabolisme énergétique aérobie
(Holtzman et coll., 1980), substitution du calcium par le plomb (Markovac et
Goldstein, 1988), inhibition de l'activité Na+/K+-ATPase (Chanez et coll., 1986),
blocage des canaux calciques voltage dépendants (Audesirk, 1993), blocage des
récepteurs du glutamate de type N-méthyl-D-aspartate (NMDA) (Ujibara et
Albuquerque, 1992b). L'influence du plomb sur la croissance, la survie et la
différenciation neuronale pourrait également dépendre d'une action toxique sur les
cellules gliales (liffani-Castiglioni et coll., 1989).

De nombreuses études ont montré les effets du plomb sur la capacité fonctionnelle
des systèmes de neurotransmetteurs GABAtergique, cholinergique, adrénergique,
glutaminergique, dopaminergique, sérotoninergique et peptidergique (Minnema et
coll., 1986, 1988; Minnema et Michaelson, 1986; Nagata et coll., 1997; Kala et
Jadhav, 1995a et b; Jadhav et Ramesh, 1997; Kitchen, 1993; Luo et Berman, 1997;
Pokora et coll., 1996; Sun et coll., 1997).

Les altérations provoquées par le plomb sur les systèmes de neurotransmetteurs
ont été mises en évidence dans différentes régions du cerveau (noyau accumbens,
hippocampe, septum...). Ces effets sont parfois dépendants de la concentration de
plomb présente. Ils peuvent également varier en fonction du stade de
développement cérébral.

Effets sur les concentrations en calcium intracellulaire

Beaucoup des effets du plomb ont été attribués à la capacité de ce cation à
perturber l'homéostasie calcique dans la cellule (Simons, 1993; Goldstein, 1993;
Finkelstein et coll., 1998). On connaît le rôle majeur du calcium dans nombre de
processus biologiques, dont ceux impliqués dans l'apprentissage et la mémorisation
(Simons, 1988).

69



Alors que les concentrations en calcium extracellulaire sont de l'ordre de 10-3 M,
celles en calcium intracellulaire (environ 10-8 M) sont étroitement régulées par des
systèmes de transport actif et des mécanismes de stockage. Au moins deux groupes
principaux de canaux permettent l'entrée du calcium dans les neurones: les canaux
calciques voltage dépendants et les récepteurs canaux du glutamate de type
NMDA. Plusieurs études ont montré que le plomb inhibait l'activité de ces canaux
(Busselberg et coll., 1994). Ceci peut être un élément important dans la
compréhension des effets du plomb sur le développement du système nerveux
central et des apprentissages, puisque l'on sait que les canaux calciques voltage
dépendants et les récepteurs NMDA jouent un rôle essentiel dans la plasticité
neuronale (potentialisation à long terme - LTP) et dans la communication
neuronale. Des études chez l'animal ont montré que le plomb affectait les
phénomènes de LTP qui, dans l'hippocampe, sous tendent les processus
d'apprentissage et de mémoire (Altmann et coll., 1991).

Canaux calciques voltage-dépendants

Plusieurs études indiquent que le plomb libre ionisé à très faibles concentrations (de
l'ordre du nanomolaire) peut traverser certains canaux calciques voltage
dépendants, comme les canaux de type L (sensibles aux dihydropyridines, s'ouvrant
à la suite d'une dépolarisation relativement importante et s'inactivant lentement)
(Audesirk, 1993). Le plomb libre ionisé s'oppose à l'influx de calcium par ces
canaux, mais ne semble pas pénétrer dans le cytosol par cette voie. L'effet du
plomb est rapide, réversible et spécifique (Busselberg et coll., 1994).
L'étude de Domann et coll. (1997) souligne 1'importance de la détermination
précise de la concentration de plomb libre ionisé. En effet, cet élément, comme le
calcium, existe aussi sous forme liée à des protéines, et sous forme de sels dont le
taux de dissociation peut varier fortement. Ainsi, à l'instar du calcium, il est très
probable que seule la forme libre ionisée du plomb est physiologiquement active. Il
est important de noter que la connaissance de cette variable fait défaut dans de
nombreuses études, en particulier celles réalisées in vivo. Cela rend difficile, par
conséquent, les comparaisons des concentrations de plomb affectant les différents
paramètres mesurés. A l'aide d'une sonde fluorescente (FURA-2), Domann et son
équipe ont montré qu'une dépolarisation des neurones de rat en culture isolés de
DRG (ganglions racines dorsales), obtenue par l'application de KCl 50 mM, induit
une ouverture des canaux calciques voltage dépendants conduisant à une
augmentation de la concentration intracellulaire de calcium. Cet effet est
totalement supprimé par 1'application simultanée de 5,µM de pb 2+. Les auteurs
soulignent que les concentrations de ph 2+ libre ionisé actif sont probablement
inférieures aux concentrations de sel de plomb (PbCl2) ajoutées. La sonde
fluorescente utilisée étant très sensible au plomb (Kd du plomb pour le Fura2 = 4,2
pM), les auteurs en concluent que si le plomb traverse les canaux calciques, seules
de très faibles quantités de ph 2+ pénètrent dans le cytosol.
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Les multiples effets du plomb sur les différents systèmes neuro-transmetteurs
conduisent à penser que l'altération par le plomb de certaines fonctions cérébrales
ne résulterait pas de la modification d'un type bien défini de neurotransmission.
Cependant, des études particulièrement convaincantes ont mis en évidence une
action du plomb sur la transmission neuroexcitatrice glutamatergique, notamment
sur les récepteurs canaux glutamatergiques de type NMDA (Alkondon et coll.,
1990; Ujihara et Albuquerque, 1992a; Ishihara et coll., 1995a). Ces récepteurs sont
particulièrement impliqués pendant le développement dans la synaptogénèse et
participent aux mécanismes élémentaires de mémorisation et d'apprentissage, tels
que la potentialisation à long terme (LTP) (Altman et coll., 1991).

Les récepteurs NMDA sont en fait des canaux ioniques physiologiquement activés
par la liaison conjointe du glutamate et de la glycine sur deux sites distincts, et dont
l'ouverture permet un influx important de sodium et de calcium. L'équipe
d'Alkondon avait d'abord montré sur des neurones d'hippocampe de rat que le
plomb inhibait l'activation des récepteurs NMDA à des concentrations de l'ordre de
l0,µM. In vitro, l'effet inhibiteur direct sur les récepteurs NMDA d'une exposition
brève au plomb est réversible; par contre, une inhibition continue de ces récepteurs,
telle qu'elle pourrait se produire in vivo lors d'une intoxication chronique, pourrait
diminuer la croissance neuronale, la synaptogénèse et les phénomènes de plasticité
synaptique (Alkondon et coll., 1990).

Dans une étude récente, l'équipe de Marchioro a montré que le plomb interfère
avec la transmission glutamatergique selon un mécanisme biphasique dépendant de
sa concentration. Le plomb à faible concentration (< 1,µM) potentialise la réponse
glutamatergique NMDA en présence de concentration non saturante de glycine
(0,01-0,05 ,uM). A plus forte concentration (1-l0,µM), le plomb exerce un effet
inhibiteur à concentration saturante (l0,µM) de glycine (Machioro et coll., 1996).

Ces résultats suggèrent que le plomb exercerait ses effets potentialisateurs en
augmentant l'affinité du récepteur pour la glycine. Son effet inhibiteur pour tait
provenir de son interaction avec les sites susceptibles d'être occupés par le calcium.
Une libération de glutamate trop importante ou trop prolongée provoque une mort
neuronale par un mécanisme nécessitant un influx de calcium. Ce mécanisme
neurotoxique pourrait avoir un rôle physiologique durant les étapes précoces de
l'ontogenèse en éliminant les neurones sumuméraires. Cependant, durant la vie
postnatale, le glutamate libéré de façon prolongée, après un épisode ischémique par
exemple, est partiellement responsable de la perte neuronale observée.
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L'effet inhibiteur du plomb sur les récepteurs NMDA semble dépendre du stade de
maturation cellulaire et de développement. Une application de NMDA et de
glycine à des neurones immatures (7 jours) en culture d'hippocampe de rat se
traduit par l'apparition d'un courant désensibilisant rapide et d'une composante plus



petite et tardive; dans les mêmes conditions, le courant obtenu avec des neurones
plus matures (30 jours) présente une composante rapide suivie d'une composante
lente plus importante (Ujihara et Albuquerque, 1992a). Le composant rapide dans
les neurones immatures et matures est inhibé par le plomb, alors que le composant
tardif est beaucoup plus résistant au plomb dans les neurones matures (Ujihara et
Albuquerque, 1992a et b; Ishibara et coll., 1995a et b). Ces observations suggèrent
que certaines sous-unités des récepteurs NMDA, dont la nature ou les proportions
varient avec l'âge, pourraient avoir des sensibilités différentes au plomb
(Omelchenko et coll., 1996).

Ainsi, selon les mécanismes décrits, le plomb en augmentant ou en diminuant
l'efficacité de la transmission glutamatergique (selon la concentration de plomb et
celle du cotransmetteur, la glycine) pourrait provoquer des anomalies du
développement du système nerveux central durant son ontogenèse et avoir des
effets variables sur la toxicité induite par le glutamate. L'activation des récepteurs
NMDA joue un rôle prépondérant dans la neurotoxicité du glutamate. L'influx de
Ca 2+ par le canal NMDA, qui entraîne l'augmentation soutenue de la concentration
de Ca 2+ cytosolique, est à 1'origine de 1'activa tion d'enzymes sensibles au Ca 2+

(NO-synthase, protéases, lipases, oxydases, protéines kinases), probablement
responsables de la mort neuronale.

D'autres récepteurs comme les récepteurs AMPA (alpha-amino 3-hydroxy-5
méthyl-4-isoxazole propionate)/kainate (Nakanishi et coll., 1998 pour revue)
pourraient également contribuer à certains phénomènes de neurotoxicité. Comme
pour les récepteurs NMDA, un blocage ou une activation selon la concentration
ont été mis en évidence pour différents types de canaux ioniques: canaux calciques
voltage dépendants, canaux potassium activés par le calcium, récepteurs
nicotiniques de l'acétylcholine (nAChR), récepteurs 5HT3, récepteurs GABAα. Un
exemple de sensibilité sélective au plomb est illustré par les récepteurs nicotiniques
qui sont également impliqués dans les fonctions de cognition et de mémoire: le
plomb pourrait ainsi stimuler ou bloquer les récepteurs de type nAChR selon leur
composition en sous-unité α ou ,β (Oortgiesen et coll., 1995, 1997). Ishihara et
coll. (1995b) montrent que le plomb inhibe les courants nicotiniques de type IA
médiés par les récepteurs comportant les sous unités α-7, alors qu'il a peu d'effets
sur les autres types de récepteurs nicotiniques. Ces effets de stimulation ou
d’inhibition obtenus avec le plomb selon les différents types de récepteurs
nicotiniques pourraient également rendre compte des conséquences sur le système
nerveux central observées pour de faibles expositions au plomb, en particulier chez
les enfants.
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L'hippocampe semble jouer un rôle important dans les processus d'apprentissage et
de mémorisation et pourrait être la structure cible pour les effets neurotoxiques du
plomb. Le pb 2+ s'accumule préférentiellement dans 1'hippocampe, lors d'une
intoxication modérée et chronique chez le rat (Ma et coll., 1997; Lasley et coll.,
1993). Plusieurs études utilisant des techniques électrophysiologiques et



autoradiographiques ont montré que le plomb bloque les canaux activés par le
NMDA de l'hippocampe et perturbe l'induction de la potentialisation à long terme
chez le rat (Alkondon et coll., 1990; Lasley et coll., 1993, 1996). La période
néonatale apparaît la plus sensible à l'action inhibitrice du plomb sur les récepteurs
glutamatergiques de type NMDA (Rajanna et coll., 1997).

Effets neurotoxiques du plomb

Les mécanismes de mort cellulaire peuvent être grossièrement répartis en deux
catégories: la nécrose correspond à une altération passive de la membrane
plasmique, tandis que l'apoptose correspond plutôt à un phénomène actif résultant
de l'expression de gènes spécifiques conduisant à la mort cellulaire. Une stimulation
excessive et prolongée des récepteurs NMDA du glutamate provoque une nécrose
neuronale. L'apoptose est une forme de mort neuronale qui apparaît durant le
développement et peut être provoquée expérimentalement par des drogues ou des
toxines. Il a été montré que le plomb pourrait être impliqué dans le phénomène
d'apoptose des cellules granulaires du cervelet (Oberto et coll., 1996). En effet, le
plomb à faible concentration (l ,µM) potentialise l'apoptose induite par une
déprivation en potassium de ces cellules. Cet effet est bloqué par des inhibiteurs de
la synthèse protéique, tels que le cycloheximide. Cependant, des concentrations
plus élevées de plomb (50-100,µM), bien que toxiques par elles mêmes, diminuent
les effets délétères du glutamate. De plus, un agoniste des canaux calciques voltage
dépendants (le Bay 8644) diminue les effets neurotoxiques du plomb. Les auteurs
avancent l'hypothèse selon laquelle l'élévation du calcium intracellulaire dans les
cellules granulaires du cervelet inhiberait l'enclenchement du mécanisme
apoptotique. Au contraire, le plomb le faciliterait en inhibant cet influx de calcium.

En conclusion, le plomb peut agir sur de multiples cibles pré-et post-synaptiques.
Parmi celles-ci, l'action sur les récepteurs du glutamate de type NMDA doit être
particulièrement soulignée. En effet, l'activation de ces récepteurs constitue l'une
des étapes initiales dans l'installation de la potentialisation à long terme. Un blocage
de cette activation dépendant de la concentration locale en plomb peut être
préjudiciable au développement du système nerveux central. Ces observations
peuvent être mises en regard des effets du plomb sur le développement cognitif de
l'enfant et les déficits de la capacité d'apprentissage, observés lors de l'intoxication
systémique par le plomb.
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4

Effets sur le développement cérébral

Redécouverte en France en 1985,1'intoxication saturnine aiguë ou subaiguë en
rapport avec l'ingestion d'écailles de peinture (pica) chez l'enfant est considérée
comme un problème de santé publique aux Etats-Unis depuis plusieurs années. Il
fait régulièrement l'objet de publications du Centre de contrôle des maladies (CDC)
d'Atlanta. Les études épidémiologiques des dernières années ont montré qu'une
exposition à de faibles doses de plomb dans l'environnement (eau, aliments,
poussières atmosphériques par l'industrie et la circulation automobile) pouvait être
responsable de troubles tardifs du développement neuro-psychique de l'enfant,
même en l'absence de signes initiaux pouvant évoquer un saturnisme. Bien que ces
études n'aient pu déterminer de “ seuil ” toxique, un taux de plomb de plus de
l00,µg/l est actuellement admis par la plupart des spécialistes comme facteur de
risque de troubles neuropsychologiques ultérieurs. Il est ainsi observé des
déficiences intellectuelles globales mais modérées (avec une baisse des facultés
verbales et perceptivo-motrices), des troubles de la motricité fine, de l'attention, de
la mémoire et du comportement, et des déficits sensoriels auditifs modérés, à
l'origine de taux d'échecs scolaires importants. Pour une augmentation de
plombémie de l00,µg/l, on observe une chute moyenne du quotient intellectuel de 2
à 3 points. Malgré des études épidémiologiques bien conduites, l'établissement des
liens de cause à effet entre l'imprégnation par le plomb et le retentissement neuro-
psychique ultérieur est controversé. Une analyse des études de comportement chez
l'animal ainsi que des études anatomo-cliniques et cellulaires des effets du plomb au
cours du développement est nécessaire pour mieux les appréhender.

Mécanismes du développement cérébral

Le développement cérébral est un processus long et continu qui, dans l'espèce
humaine, débute dès la conception et se poursuit bien au delà de la naissance. Les
principales étapes de ce développement sont rappelées dans plusieurs revues
récentes de la littérature (Evrard et coll., 1996; Expertise collective de l'INSERM “
Grande prématurité ”, 1997; Marret et coll., 1998a et b) (figure 4.1). Pendant la
grossesse, le développement comprend schématiquement plusieurs étapes
successives ou simultanées: individualisation de la plaque neurale et fermeture du
tube neural jusqu'à 7 semaines post-conceptionnelles; production des cellules
neurales puis constitution des différentes couches neuronales corticales par
migration des neurones le long des fibres gliales radiaires (à partir de la zone
germinative) jusqu'à 20 23 semaines postconceptionnelles; gliogenèse, croissance
des neurites, synaptogenèse, maturation fonctionnelle des neurones et myélinisation
dans la deuxième moitié de la grossesse.
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Après la naissance, le développement se poursuit par la persistance des processus
de croissance et de différenciation (axonogenèse, dendritogenèse, synaptogenèse et
myélinisation) ainsi que des processus de stabilisation initiés in utero (mort
cellulaire, régression neuritique et élimination des synapses redondantes).

Le développement cérébral normal peut aujourd'hui être considéré comme la
résultante d'une inter-relation étroite entre un programme génétique de croissance
d'expression transitoire et des facteurs de l'environnement (facteurs de croissance
d'origine placento-maternelle, hormones, neurotransmetteurs qui jouent au cours
du développement le rôle de morphogènes, matrice extracellulaire). Certains
facteurs de l'environnement (alcool, accident infectieux ou hypoxique-ischémique)
peuvent cependant avoir une action “ toxique ” et agir sur l'expression des gènes
ou des facteurs de l'environnement précédemment cités. Selon le stade du
développement cérébral, il en résulte la survenue de malformations cérébrales, de
processus clastiques ou destructifs voire de troubles de la mise en place des circuits
neuronaux. Le plomb a ainsi des effets potentiellement négatifs directs et indirects
sur le développement cérébral.
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L'information génétique et les facteurs épigénétiques façonnent le cerveau pendant
son développement. La plasticité neurale et la modulation cérébrale sont les bases
du mécanisme normal des apprentissages et des processus de récupération et de
compensation en cas de lésions cérébrales. Le développement cérébral et les
apprentissages normaux sont ainsi sous la dépendance de facteurs innés, génétiques
et épigénétiques, mais aussi de facteurs de l'environnement: affectifs, sociaux,
éducatifs, nutritionnels et biologiques. La physiopathologie des troubles spécifiques
du développement est complexe et encore largement incomprise compte tenu de la
multiplicité des facteurs intervenant dans les processus d'apprentissage. L'analyse
de quelques troubles du développement s'accompagnant de conséquences
neuropsychologiques et les outils neurobiologiques et neuro-psychologiques dont
on dispose maintenant permettent toutefois une meilleure compréhension des
mécanismes intervenant dans leur genèse.

Deux exemples de trouble du développement paraissent intéressants pour étudier
ultérieurement les données de la littérature concernant les effets propres du plomb:
le syndrome de 1'“ alcoolisation fœ tale ” et le syndrome hyperkinétique de l'ancien
prématuré.

Sous l'effet de l'alcool, plusieurs troubles de l'architecture corticale ont été décrits
qui pourraient expliquer les troubles du comportement et des apprentissages
observés: des ectopies neuronales dans les méninges (Evrard et coll., 1989), une
augmentation de la mort des cellules germinatives, une transformation prématurée
des fibres gliales radiaires (Gressens et coll., 1993) et des agénésies du corps
calleux (Lemoine, 1968).

Les difficultés d'apprentissage et le syndrome hyperkinétique de l'ancien prématuré
sont constatés à des fréquences de 30 % dans certaines études de suivi d'anciens
prématurés (Ross et coll., 1992; Lou, 1996). En pathologie humaine comme en
expérimentation animale, plusieurs types d'anomalies pourraient expliquer au moins
en partie les troubles spécifiques du développement de ces enfants:

• les études autopsiques (Fuller et coll., 1983) trouvent fréquemment dans les
cerveaux d'anciens prématurés des lésions de structures possiblement impliquées
dans les processus d'apprentissage et de la mémoire: thalami, hippocampe, corps
calleux, cervelet et tronc cérébral;
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• une hypoperfusion du striatum en tomographie par émission de positon est
détectée par Lou (1996) chez les enfants atteints de déficit attentionnel et
d'hyperactivité;



• les hémorragies de la zone germinative observées chez les grands prématurés
pourraient diminuer la production de cellules filiales ou gêner leur migration,
entraînant une mort neuronale secondaire par défaut d'astrocytes (en particulier au
niveau des aires associatives) et une mauvaise myélinisation par défaut
d'oligodendrocytes (Gressens et coll., 1992a; Evrard et coll., 1996).

Dans ces situations à risque de troubles spécifiques du développement ante et
périnatal (syndrome d'alcoolisme fœ tal, prématurité mais aussi syndrome de la
cocaïne fœ tale, infection à cytomégalovirus ou dysplasies corticales) sont
rapportées des anomalies corticales souvent mineures plus ou moins facilement
détectables par les techniques d'imagerie actuelles. Ces anomalies semblent être des
signes d'accompagnement ou des marqueurs de troubles plus diffus et plus
importants de la différenciation neuronale et de la connexion des réseaux
neuronaux, non identifiables par les techniques classiques d'imagerie (Huttenlocher,
1991).

Les outils neurobiologiques développés récemment montrent l'existence de
dysfonctionnements de certains systèmes de neurotransmission dans le syndrome
de déficit attentionnel ou lors de lésions qui leurs sont associées (striatum par
exemple): dopamine impliquée dans le fonctionnement du striatum (Ferris et coll.,
1972; Xu et coll., 1994) ou excès de glutamate à l'origine de troubles de la
neuritogenèse, de la synaptogenèse et de perturbations dans la mise en place des
circuits (Rothman et Olney, 1986; Mattson et coll., 1988; Chou et Rothman,
1990).

Effets cognitifs et comportementaux de l'exposition au plomb chez l'animal

De nombreux modèles expérimentaux ont été utilisés chez l'animal pour tester les
effets cognitifs et comportementaux de l'exposition au plomb. Ces modèles
développés chez le rat et chez le singe, mais aussi les oiseaux (Burger et Gochfeld,
1995, 1996), ont confirmé que le plomb est la cause de troubles des apprentissages
et de la mémoire spatiale et non spatiale (tableau 4.I) (Banks et coll., 1997 pour
revue). Chez le singe, Rice (1988, 1992, 1993) montre aussi des comportements de
persévération, une augmentation de la distractibilité et une incapacité à inhiber les
réponses inappropriées, témoignant ainsi d'un défaut d'attention.

Les études de comportement dans les modèles animaux utilisés ont aussi essayé de
répondre à plusieurs questions posées par les études épidémiologiques et
l'observation clinique des effets du plomb.
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Plomb et seuil toxique

Les études animales ont permis de rechercher des arguments en faveur de
l'hypothèse (suspectée à partir des études épidémiologiques de Bellinger et coll. en
1991 et de Schwartz en 1994) de l'existence d'une relation dose linéaire de l'effet
du plomb et de l'absence de seuil toxique (Winneke, 1996). Cependant, les études
animales effectuées avec des tâches très spécifiques (tests de discrimination
visuelle, tests d'évitement) ont plutôt apporté des arguments en faveur de
l'existence d'un effet seuil variable en fonction de la période d'imprégnation (avant
ou après le sevrage des animaux) (Gilbert et Rice, 1987; Cory-Slechta et coll.,
1985; Winneke, 1996). Ces études ne permettent cependant pas de conclure
définitivement.
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De plus, la limitation du nombre des tests neuropsychologiques que l'on peut
utiliser en expérimentation animale rend difficile l'identification de troubles
neuropsychologiques spécifiques de l'imprégnation par le plomb.

Plomb et développement cérébral

Plusieurs études ont montré le rôle du stade de développement cérébral sur les
effets du plomb. La vulnérabilité du cerveau immature de rats exposés au plomb
pendant la période prénatale ou prénatale et postnatale est plus grande que celle du
cerveau de rats plus matures exposés seulement en postnatal (Crofton et coll.,
1980; Munoz et coll., 1989; Zenick et Goldsmith, 1981). Des études plus récentes
ont confirmé ces données, en montrant des effets plus délétères sur les tâches
d'apprentissage des rats imprégnés par le plomb pendant l'allaitement avant le
sevrage, quand ils sont comparés à ceux imprégnés après le sevrage (Cory-Slechta
et coll., 1992). Ces différences n'ont pas été trouvées aussi nettement dans les rares
études (épreuves de conditionnement et de spatialisation) faites chez le singe,
peut-être parce que, dans cette espèce, le développement cérébral est plus avancé à
la naissance (Rice et Gilbert, 1990; Levin et Bowmann, 1983). En 1993, Rice
trouve que seules les tâches de mémorisation spatiale sont perturbées chez le singe
exposé uniquement pendant l'enfance, alors que les tâches de mémoire spatiale et
celles de la reconnaissance des objets (mémoire non spatiale) sont altérées chez le
singe exposé pendant l'enfance et au delà. Dans une autre étude chez le singe,
Newland et coll. (1996) constatent, outre des anomalies dans les épreuves de
conditionnement et d'attention, des troubles moteurs à type d'incoordination,
fatigue musculaire et des anomalies des mouvements rapides de flexion-extension.
Ces anomalies de comportement sont observées chez le rat et le singe pour des
plombémies basses, de 100 à 200,µg/1. Enfin, le rôle possible de l'imprégnation
paternelle avant la période préconceptionnelle est envisagé par les travaux de
Nelson et coll. (1996). L'ensemble de ces données chez l'animal et le résultat des
études épidémiologiques permettent de suspecter chez l'homme une action
prolongée de l'imprégnation par le plomb avant la conception, pendant toute la
période du développement cérébral, en pré et post-natal et au delà.

Alors que les effets du plomb sur les fonctions cognitives ont été amplement
étudiés, les dysfonctionnements des systèmes visuel et auditif ont fait l'objet de
relativement peu de travaux. Or l'impact d'une exposition subtile au plomb sur ces
fonctions sensorielles est susceptible de participer à long terme aux effets négatifs
observés sur les processus d'apprentissage et de mémorisation. Un allongement de
la latence des potentiels évoqués auditifs voire visuels est trouvé dans plusieurs
études chez l'animal et l'humain (Otto et Fox, 1993; Rothenberg et coll., 1995;
Lilienthal et Winneke, 1996). Ces anomalies témoignent de la sensibilité des
systèmes auditif et visuel à l'exposition au plomb. Le tableau 4.II présente les
résultats d'études effectuées chez l'enfant concernant l'élévation des seuils auditifs.
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En résumé, les études de comportement animal ont permis d'affirmer un lien de
cause à effet entre l'imprégnation par de faibles doses de plomb et les troubles
neuropsychologiques ultérieurs et de montrer la gravité particulière de
l'imprégnation pendant la période de maturation cérébrale.

Autres conséquences neurologiques de l'exposition pendant la grossesse

Le plomb a des effets pendant la grossesse sur le développement du fœ tus et de
son système nerveux central qui peuvent entraîner secondairement des troubles
neuropsychologiques.

D'après les principes de la tératogénèse décrits par Wilson (1977), les quatre
manifestations d'un développement fœ tal anormal sont la mort fœ tale, la
malformation, le retard de croissance et le déficit fonctionnel. Cela représente un
continuum, de l'anomalie congénitale létale due à un agent tératogène à des
dysfonctionnements plus subtils dûs au même agent tératogène et causés par des
variations dans la maturation et la différenciation des organes. Le système nerveux
central est particulièrement à risque de dysfonctionnements subtils pendant la
période fœ tale et postnatale.

Outre les sources exogènes classiques de plomb (pollution, alimentation, eau), une
des particularités de la grossesse (et de l'allaitement) tient à la mobilisation du
plomb à partir du squelette maternel (Silbergeld, 1991; Lagerkvist et coll., 1996;
Gulson et coll., 1997). La consommation de tabac ou d'alcool augmente aussi les
concentrations de plomb dans le sang du cordon (Rhainds et Levallois, 1997). De
plus, une augmentation du volume plasmatique et une diminution concomitante des
protéines plasmatiques déterminent une majoration de la fraction libre du plomb.
Son passage transplacentaire s'effectue par simple diffusion et est majoré en cas de
carence calcique (Goyer, 1990).

Pendant la période postnatale, l'allaitement représente une source possible
d'imprégnation néonatale. La teneur en plomb du lait de la mère est variable, entre
2 et 350,µg/1 (Silbergeld, 1991), mais les études expérimentales chez la souris
confirment la réalité d'un tel risque (Keller et Doherty, 1980).

Le plomb a été utilisé pour déclencher des avortements (Needleman et Bellinger,
1994). Une baisse de la fertilité, un risque élevé d'avortements et d'enfants
mort-nés ont été observés chez des femmes exposées professionnellement à des
niveaux donnant des plombémies supérieures à 500,µg/1. En dessous de ces
niveaux, il ne semble pas y avoir ce type d'effet, mais une étude écologique a
montré un lien entre la présence de plomb dans l'eau potable de la région et la
mortinatalité (Aschengrau et coll.,1993).
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Les études épidémiologiques humaines essayant de montrer une association entre
imprégnation par le plomb et malformations congénitales sont contradictoires.
Pour certains il n'y aurait pas d'augmentation de l'incidence des malformations
(Mushak et coll., 1989; McMichael et coll., 1988). Pour Needleman et coll.
(1984), le risque de malformations essentiellement mineures et non spécifiques
(mamelons surnuméraires, anomalies des doigts, cryptorchidie...) doublerait
lorsque la plombémie passe de 7 à l00,µg/l. Pour Aschengrau et coll. (1993), il y
aurait une tendance à l'augmentation du risque de malformations du cœ ur, des
oreilles, de la face et du cou. Enfin une étude récente de Bound et coll. (1997)
suggère un lien entre un taux de plomb dans l'eau du robinet supérieure à l0,µg/l et
la survenue d'anomalies de fermeture du tube neural en particulier d'anencéphalies.
Le plomb pourrait agir directement sur le développement du tube neural mais aussi
indirecte ment en entraînant une carence en zinc et un déficit secondaire en acide
folique par défaut d'absorption intestinale (Tamura et coll., 1978). Ces données sur
le retentissement possible du plomb sur la fermeture du tube neural sont
corroborées par plusieurs études animales utilisant le modèle de culture d'embryons
de souris in toto: la plupart montrent l'effet tératogène du plomb sur le système
nerveux central (Morrissey et Mottet, 1980; Zhao et coll., 1997) et une autre la
survenue d'anomalies de fermeture du tube neural sous l'effet d'antagoniste du
récepteur glutamatergique de type N-méthyl-Daspartate (système impliqué dans les
effets neurobiologiques du plomb) (Andaloro et coll., 1998). L'ensemble de ces
données ne permet cependant pas d'affirmer avec certitude que le plomb augmente
significativement le risque de malformations congénitales: les études
épidémiologiques sont des études comportant un trop petit nombre de malades et
les études animales in vitro utilisent généralement de fortes doses de plomb.

Retard de croissance intra-utérin
Plusieurs études montrent une relation inverse significative entre le poids ou la
taille de naissance et l'exposition au plomb mesurée par la plombémie maternelle
(Shukla et coll., 1989), par la charge osseuse maternelle en plomb
(Gonzalez-Cossio et coll., 1997) ou par les concentrations en plomb dans le
placenta (Ward et coll., 1990). Le risque de retard de croissance intra-utérin est
multiplié par 5 si le père a une exposition professionnelle au plomb (Min et coll.,
1996).

Prématurité
Le risque de prématurité est augmenté d'un facteur 2,5 en cas d'exposition
prénatale au plomb dans l'étude australienne de Baghurst et coll. (1987) et est
corrélé à la plombémie. Il est augmenté d'un facteur 24 dans l'étude de Min et coll.
(1996), seulement s'il existe un retard de croissance intra utérin associé.
86
Dans l'étude américaine de Mushak et coll. (1989), toute augmentation maternelle
de la plombémie de 100,µg/1 diminue la durée de gestation d'une demi semaine.
Dans une revue de vingt cinq études épidémiologiques, Andrews et coll. (1994)



concluent que le plomb semble augmenter le risque de prématurité. D'après Lin et
coll. (1998), le risque de retard de croissance intra-utérin et de prématurité
augmente avec la durée de l'exposition paternelle au plomb.
En résumé pendant la grossesse, le plomb peut avoir des effets directs sur le
cerveau fœ tal. Il pourrait aussi être indirectement responsable de troubles
spécifiques du développement par l'intermédiaire d'une augmentation de la
fréquence des malformations congénitales et notamment du système nerveux
central, ou par l'intermédiaire de situations à risque bien connues de troubles du
développement tels que le retard de croissance intra-utérin et la prématurité. Les
diverses études effectuées donnent souvent des résultats contradictoires fonction
du degré de contrôle des facteurs confondants et, pour le moment, seul le risque de
retard de croissance intra-utérin paraît très probable.

Aspects anatomo-histologiques de l'imprégnation cérébrale par le plomb
La maturation de la barrière hémato-encéphalique a été étudiée par Roussouw et
coll. (1987). Ces auteurs montrent une immaturité de la barrière hémato-
encéphalique et une plus grande possibilité de pénétration du plomb dans le
cerveau du fœ tus quand il était comparé à celui du raton allaité et du raton sevré.
Une étude de Barltrop (1969) faite sur 21 cerveaux de fœ tus humains de 14 à 40
semaines montre une corrélation entre le poids du cerveau fœ tal et le contenu en
plomb mais pas sa concentration. Une augmentation parallèle du contenu en
calcium suggère que le plomb suit les mouvements calciques. Goyer (1990) trouve
également des taux élevés de plomb dans des cerveaux de fœ tus humain de plus de
13 semaines de gestation.

Localisations spécifiques de l'imprégnation cérébrale par le plomb
D'après plusieurs études, l'hippocampe, le système limbique, le cortex préfrontal et
le cervelet sont les différentes régions du cerveau qui seraient impliquées dans les
lésions induites par le plomb (Finkelstein et coll., 1998).

Hippocampe et amygdale
Certains auteurs ont avancé des arguments montrant que l'hippocampe et le
système limbique, structures essentielles pour les apprentissages et la mémoire,
sont la cible privilégiée du plomb dans le cerveau: accumulation sélective de plomb
dans les structures limbiques (Walsh et Tilson, 1984), injection de plomb dans
l'hippocampe à l'origine d'un déficit dans l'acquisition de tâches de reconnaissance
spatiale (test du labyrinthe chez le rat) (Jett et coll., 1997b)
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diminution de la taille et du poids de 1'hippocampe (Petit et coll., 1983), retard à
l'apparition des dendrites dans la couche des cellules dentelées de l'hippocampe,
diminution sélective de la liaison d'un antagoniste du récepteur NMDA dans
l'hippocampe en autoradiographie quantitative (Guilarte et coll., 1994; Ma et coll.,



1997). D'autres auteurs n'ont pas totalement confirmé ces données. Widzowski et
Cory-Slechta (1994) montrent que le plomb s'accumule dans plusieurs régions
cérébrales de façon non sélective et concluent que si certaines régions sont plus
sensibles à l'effet du plomb, ce ne peut être lié qu'à des différences biochimiques.
Les expériences de Munoz et coll. (1988) trouvent des différences dans
l'accomplissement des tâches de mémorisation entre un groupe de rats dont
l'hippocampe a été lésé par l'iboténate (agoniste glutamatergique) et un autre
groupe de rats exposés au plomb. Par contre, ces différences ne sont pas
constatées si c'est l'amygdale qui est lésée par l'iboténate, suggérant ainsi son rôle
dans les troubles mnésiques (Munoz et coll., 1989).

Cortex préfrontal

Le cortex préfrontal est aussi très probablement impliqué dans les lésions induites
par le plomb (Rice, 1993). En effet, les circuits de la mémoire spatiale se
projettent, à partir des aires visuelles, à travers l'hippocampe, les thalami ou le
cortex pariétal, vers le cortex préfrontal dorso-latéral. Les circuits de la mémoire
de reconnaissance de l'objet se projettent, à partir des aires visuelles, à travers le
cortex temporal, l'hippocampe et les thalami, vers le cortex préfrontal
ventro-médian. Des déficits dans des tâches d'alternance, souvent constatés chez le
singe exposé au plomb, ne sont pas observés en cas de lésions hippocampiques,
mais plutôt dans des lésions du cortex préfrontal.

Cervelet

Le cervelet a un rôle important dans la coordination motrice qui est modérément
atteinte chez l'homme et l'animal exposé à de faibles doses de plomb (Carlson,
1991). Des études anatomiques ont montré un développement anormal des cellules
de Purkinje du cervelet et des anomalies de leur branchement dendritique chez des
chats traités au plomb (Patrick et coll., 1979). Les études neurophysiologiques de
Palmer et coll. (1984) ont montré une diminution de l'amplitude des potentiels dans
les cellules de Purkinje du cervelet soumis à l'action du plomb.

En résumé, l'atteinte anatomo-histologique par le plomb des structures cérébrales
classiquement impliquées dans les processus de mémorisation et les apprentissages
est certaine.
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Aspects neurobiologiques de l'exposition au plomb
Le plomb est directement responsable de troubles spécifiques du développement
d'apparition tardive, conséquence d'une exposition prénatale et postnatale précoce
au plomb. Le plomb interfère avec certains mécanismes du développement d'une
manière a priori irréversible et avec certains systèmes de neurotransmission d'une



façon qui pourrait être réversible. Les effets cellulaires du plomb sont repris aux
différents stades du développement cérébral.
Fonction neuronale
Le plomb entre en compétition avec les processus métaboliques dépendants du
calcium. Plusieurs actions pharmacologiques ont été décrites: liaison avec les
protéines, action sur la libération de certains neurotransmetteurs (glutamate,
dopamine...), action sur les canaux calciques voltage-dépendants et liés au
récepteur NMDA, action sur la protéine kinase C et sur le métabolisme énergétique
au niveau de la mitochondrie.
Glutamate
Le plomb exerce une action inhibitrice sur le récepteur au glutamate de type
NMDA (Alkondon et coll., 1990), plus importante dans le cerveau de rat
nouveau-né comparé à celui de l'adulte (Rajanna et coll., 1997). Le glutamate est le
principal neurotransmetteur excitateur du système nerveux central impliqué dans la
transmission de l'influx nerveux dans le cerveau adulte. Au cours de la maturation,
en fonction du stade de développement cérébral, le glutamate et le récepteur
NMDA ont des rôles multiples: morphogenèse, prolifération cellulaire, migration,
apoptose, synaptogénèse, stabilisation synaptique (Kleinschmidt et coll., 1987;
McDonald et Johnston, 1990; Marret et coll., 1995, 1996). Il a été observé que
l'application d'antagoniste du récepteur NMDA est responsable d'anomalies de
fermeture du tube neural chez le poulet (Andaloro et coll., 1998). Le glutamate en
excès est un inhibiteur de la prolifération cellulaire (LoTurco et coll., 1995), de la
migration des neurones (Marret et coll., 1996) et de la synaptogénèse
(Kleinschmidt et coll., 1987). Plusieurs études ont montré que le plomb à faibles
doses inhibe la croissance des dendrites de neurones du cortex frontal et de
l'hippocampe (Kern et coll., 1993; Cline et coll., 1996) ainsi que la synaptogénèse,
soit directement par son action sur les récepteurs liés à des canaux calciques, soit
indirectement en interférant avec des molécules d'adhésion telles que la NCAM
(Neural Cell Alhesion Molecule) (Regan, 1993; Murphy et coll., 1995; Gutowski
et coll., 1997). L'effet inhibiteur du plomb est plus important sur les cellules
hippocampiques que sur les cellules corticales pendant la période de
développement cérébral, et pas chez l'adulte (Guilarte et coll., 1992). Enfin,
plusieurs auteurs ont montré que les récepteurs au glutamate de type NMDA de
neurones fœ taux, localisés dans l'hippocampe et impliqués dans la potentialisation à
long terme et la mémoire, sont inhibés par le plomb (Alkondon et coll., 1990;
Davis, 1992; Morris et coll., 1986; Jett et coll., 1997a; Banks et coll., 1997).
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Dopamine
Les taux de monoamines cérébrales (dopamine, noradrénaline et sérotonine) sont
abaissés dans les cerveaux de rats exposées au plomb pendant la période prénatale
(Antonio et coll., 1996). Les effets du plomb pourraient s'expliquer par des
interférences négatives entre les systèmes dopaminergique et glutamatergique
(Cory-Slechta et coll., 1997). Une diminution de la libération de dopamine au



niveau du noyau accumbens impliqué dans la motricité est observée chez les rats
exposés au plomb (Kala et Ja&av, 1995).
Autres systèmes de neurotransmission
D'autres systèmes sont atteints (catécholamines, acétylcholine), ce qui conduit à
penser qu'il n'y a peut être pas de systèmes de neurotransmission atteints de façon
spécifique, mais que les changements observés sous l'effet du plomb sont
secondaires aux modifications du métabolisme énergétique ou du métabolisme
calcique liées au plomb (Banks et coll., 1997).
Fonction astrocytaire
Les études concernant les effets du plomb sur les astrocytes sont plus rares.
Buchheim et coll. (1994) notent une persistance des fibres gliales radiaires et un
retard de différenciation astrocytaire chez le singe et le rat. Une diminution de
l'expression de la protéine S 100 est observée chez le singe exposé en pré-et
post-natal à de faibles doses de plomb, et témoigne de ce retard de différenciation
et de maturation de l'astroglie (Noack et coll., 1996). Pour Tiffany-Castaglioni
(1993), les cellules de Schwann et les oligodendrocytes seraient plus sensibles à
l'action du plomb que les neurones et les astrocytes. Ces cellules seraient protégées
de l'effet du plomb en présence d'astrocytes, suggérant que ceux-ci pourraient
capter le plomb (Tiffany-Castaglioni, 1989). Une augmentation du pic d'ARN
messager de la protéine gliale fibrillaire (GFAP), protéine spécifique de l'astrocyte,
est observée après une imprégnation pré-, post-et péri-natale (Harry et coll., 1996).
Cette étude suggère également des modifications dans la maturation et la
différenciation des astrocytes.
En résumé, le plomb altère certains mécanismes neurobiologiques jouant un rôle
essentiel dans le développement cérébral: neurotransmetteurs excitateurs,
transformation des fibres gliales radiaires et différenciation astrocytaire, matrice
extra-cellulaire.
En conclusion, les études de comportement chez l'animal et les études in vitro
permettent d'incriminer avec certitude l'imprégnation directe du cerveau immature
par le plomb dans l'apparition de troubles spécifiques du développement de l'enfant
associée à de faibles expositions au plomb. Le retentissement sur les systèmes de
neurotransmission, notamment glutamatergique, et les anomalies des fonctions
astrocytaires au cours du développement cérébral sont des mécanismes plausibles
des déficits cognitifs ultérieurs. Enfin, le retard de croissance généré par une
exposition au plomb durant la vie fœ tale pourrait expliquer indirectement les effets
du plomb sur le développement cognitif, et s'ajouter aux effets directs du plomb sur
le cerveau en développement.
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5

Effets sur les fonctions cognitives de l'enfant

Le plomb a été utilisé dès l'antiquité et ses effets néfastes sur la santé sont connus
depuis plusieurs siècles (Gilfillan, 1965; Bellinger, 1994). Suivant la durée et le
degré d'exposition, différents effets ont été décrits, les plus importants étant
retrouvés sur les systèmes hématopoïétique, rénal, digestif et nerveux. La toxicité
neurologique du plomb est particulièrement préoccupante chez l'enfant, du fait de
la vulnérabilité du système nerveux en développement et des conséquences à long
terme des atteintes précoces.

L'exposition des enfants au plomb peut être pré ou postnatale. Durant la grossesse,
on observe une mobilisation du plomb contenu dans l'os, liée aux besoins
augmentés en calcium. Ainsi, l'exposition du fœ tus n'est pas seulement déterminée
par l'exposition actuelle de la mère au plomb, mais aussi par son exposition
ancienne. En postnatal, un comportement de pica (ingestion notamment d'écailles
de peinture) chez les petits enfants est le principal facteur de risque d'intoxication
par le plomb. Plusieurs études se sont attachées à comparer les effets de
l'intoxication selon la période d'exposition au plomb.

A la différence des intoxications massives pouvant être associées à un tableau-
clinique évocateur d'encéphalopathie, et responsables de séquelles neurologiques et
psychomotrices graves, la symptomatologie d'une intoxication chronique par le
plomb est peu spécifique, voire absente. On peut observer des difficultés scolaires,
un retard psychomoteur, des troubles du sommeil... Pour cette raison, la mise en
évidence des conséquences sur le système nerveux central d'une exposition à de
faibles doses de plomb n'a pu être faite que sur des études épidémiologiques, en
évaluant le retentissement à long terme sur le développement intellectuel et le
comportement scolaire de l'intoxication au plomb, et ce pour des plombémies
considérées comme faibles, c'est-à-dire inférieures aux doses connues pour
conduire à des signes cliniques permettant un diagnostic.
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Méthodologie de l'étude des effets du plomb
Les études épidémiologiques relatives aux effets neurotoxiques du plomb intègrent
différents aspects méthodologiques: l'évaluation de l'exposition d'après le dosage
du plomb dans le sang ou les dents, l'appréciation de l'effet du plomb sur le système
nerveux par l'évaluation des fonctions cognitives et l'ajustement, ou prise en
compte des autres facteurs qui peuvent intervenir dans le développement de
l'enfant.

Mesure de l'exposition au plomb
Le dosage du taux de plomb dans le sang total (plombémie), exprimé en, µg/l, est
un marqueur ponctuel qui rend compte de l'exposition actuelle au plomb de
l'individu. C'est le marqueur le plus souvent utilisé dans les enquêtes. La demi-vie
sanguine du plomb est de l'ordre de 20 jours. La plombémie représente un équilibre
entre l'absorption, l'élimination et la charge corporelle. Elle ne mesure donc pas la
charge en plomb de l'organisme. La plombémie varie selon l'exposition, il est donc
important de la mesurer à différents moments. Un enfant présentant une plombémie
normale a pu être exposé auparavant. La mesure de la plombémie a l'inconvénient
de nécessiter une prise de sang. La mesure de la plombémie dans le sang capillaire
donne des résultats moins fiables pour des niveaux de plombémie faibles (inférieurs
à 100 ,µg/1), en raison de la possibilité de contamination de l'échantillon (CDC,
1991).
La mesure du plomb dans les dents est une donnée cumulative de l'exposition (les
dents concentrent le plomb comme l'os). Cette mesure est faite sur une dent de lait,
donc pas avant l'âge de 6 ans, alors que les effets sur le développement
neuropsychique de l'enfant peuvent déjà avoir eu lieu. Les méthodes de dosage
diffèrent suivant la dent et la partie de celle-ci utilisée. La présence de plaque
dentaire ou de caries peuvent également poser des problèmes pour le dosage.
Des études récentes ont utilisé la mesure du plomb dans l'os par fluorescence X
(Needleman et coll., 1996) qui apporte également des données cumulatives sur
l'exposition. La mesure se fait au niveau du tibia, du calcaneum, des doigts ou des
côtes; elle a l'avantage d'être non invasive, mais nécessite d'être mieux standardisée.
Pour l'exposition au cours de la grossesse, différents marqueurs de l'exposition
fœ tale peuvent être utilisés: mesure de la plombémie de la femme enceinte ou
mesure de la plombémie dans le sang de cordon. La corrélation entre la plombémie
du sang maternel et celle du sang du nouveau-né est bonne, pouvant atteindre 0,9
(Graziano et coll., 1990). On peut aussi mesurer le taux de plomb dans le cheveu
de la mère ou du nouveau né, car les cheveux concentrent le plomb. Cette mesure
non invasive est délicate. Les méthodes de prélèvement et d'analyse ne sont pas
encore bien codifiées, les risques de contamination sont importants et il y a de
grandes variations dans la qualité de cette mesure (Laker, 1982; Huel et coll.,
1984; Yule et Rutter, 1985; Bonithon-Kopp et coll., 1986a).
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L'effet du plomb sur le système nerveux de l'enfant est évalué en mesurant les
fonctions cognitives et sensorimotrices. Dans la plupart des études, les fonctions
cognitives sont mesurées en utilisant les résultats des tests de développement
psychomoteur ou d'intelligence (QI) comme le Bayley pour les enfants les plus
jeunes, le Wechsler Intelligence Scale for Children (WISC), le McCarthy Scales of
Children Abilities, ou seulement certaines parties de ces tests. L'intérêt de ces tests
réside dans leur reproductibilité et leur validité. Cependant, ils sont d'un intérêt
limité si l'on veut étudier les fonctions en détail, car les résultats de ces tests
utilisent beaucoup de fonctions cognitives différentes. Pour cette raison, des tests
plus spécifiques ont été utilisés dans certaines études, en particulier des tests
mesurant les fonctions sensorimotrices (temps de réaction, coordination, vitesse
sensorimotrice, vitesse perceptuelle, intégration visuomotrice, capacité d'attention).
Généralement, plus l'indicateur est sensible et spécifique, plus le test est long à faire
passer et nécessite un examinateur entraîné, ce qui limite son utilisation à grande
échelle. Les études ont donc en général un nombre limité de sujets et manquent
parfois de puissance.

Facteurs de confusion-interaction

Différents facteurs peuvent avoir un effet sur le développement psychomoteur et
intellectuel de l'enfant, en particulier le milieu dans lequel il vit: classe sociale,
niveau d'études, intelligence des parents, environnement plus ou moins stimulant.
Ces facteurs peuvent être des facteurs de confusion s'ils sont aussi associés à
l'exposition. Comme l'exposition au plomb est souvent plus fréquente dans des
milieux sociaux plus défavorisés, il faut pouvoir identifier la part des effets sur le
développement réellement attribuables au plomb. On procède dans l'analyse à un
ajustement sur les facteurs de confusion par des méthodes de régression linéaire
multiple. De plus, une interaction entre facteurs sociaux et plomb est possible: les
effets toxiques du plomb peuvent être en partie compensés par les stimulations de
l'entourage sur l'enfant et être donc moins marqués dans certains milieux sociaux.
Les techniques d'analyse prenant en compte les facteurs de confusion et les
interactions étant relativement récentes, toutes les études n'ont pas considéré de la
même façon les facteurs de confusion, et de ce fait certaines études anciennes sont
insuffisamment ajustées.

Description des études
La littérature traitant des associations entre le plomb et le développement de
l'enfant atteint un volume important. Peu d'articles antérieurs à 1980 ont été
retenus à cause des limites des protocoles utilisés et des méthodes d'analyse. Ces
articles sont détaillés dans une revue critique de Bonithon-Kopp (Bonithon-Kopp
et coll., 1986b).
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anciennes ont eu lieu dans des zones géographiques où les enfants subissaient une



exposition environnementale connue au plomb, mais ne présentaient pas de
symptômes cliniques d'intoxication aiguë par le plomb. Ces études ont montré une
association entre l'imprégnation par le plomb et le développement neuropsychique
de l'enfant (de la Burdé et Choate, 1972; Perino et Ernhart, 1974; Kotok et coll.,
1977; Rummo et coll., 1979). Les niveaux de plombémie des enfants étaient élevés,
la limite inférieure était de l'ordre de 400,µg/1. Par contre, le lien avec des troubles
du comportement, en particulier une hyperactivité, est plus discuté.

Certaines études plus récentes portant sur un faible nombre d'enfants n'ont pas non
plus été retenues car l'ajustement sur les facteurs de confusion est techniquement
moins puissant et les biais de publication plus importants.

Les études transversales portant sur des enfants d'âge scolaire et qui étudient
l'hypothèse de l'effet de l'exposition à de faibles doses de plomb sur le
développement de l'enfant sont décrites en premier. Les études longitudinales, de la
naissance à l'enfance, traitant du retentissement de l'exposition au plomb sur le
développement, sont exposées ensuite.

Etudes transversales

L'ensemble des études retenues est présenté dans le tableau 5.I. En 1979, une étude
américaine (Needleman et coll., 1979, 1985) a porté sur près de 2 000 enfants âgés
de 7 à 8 ans; la mesure d'exposition utilisée était une mesure du plomb dentaire.
Les 158 enfants les plus exposés et les moins exposés ( > 24 ppm et < 8,7 ppm)
ont été comparés pour le résultat du WISC. Le QI était abaissé d'environ 4 points
chez les enfants exposés après ajustement sur la classe sociale et le niveau
d'éducation des parents. Le comportement en classe, noté par les instituteurs
comme la distractibilité, l'impulsivité était lié au taux de plomb dentaire avec une
relation dose effet. Cette étude a eu un retentissement important du fait de ses
implications possibles en santé publique, mais elle a été fortement critiquée en
particulier pour l'utilisation des groupes extrêmes d'exposition au plomb et sur le
fait que l'analyse des comportements scolaires (différente de la mesure du QI) ne
prenait pas en compte l'ajustement sur le niveau social des parents (Smith, 1985;
Rutter, 1980). Certains enfants ont été réexaminés 3 ans après: les enfants les plus
exposés avaient un QI abaissé et un retard scolaire plus important (Bellinger et
coll., 1986). Onze ans après l'étude initiale, les jeunes adultes étudiés (17 à 19 ans),
qui avaient donc été soumis à une exposition durant l'enfance, présentaient plus de
problèmes d'attention et de lecture (Bellinger et coll., 1994), et atteignaient un
niveau d'études moins élevé (Needleman et coll., 1990).
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conduites de délinquance, et le lien entre les conduites antisociales chez le jeune
garçon et le taux de plomb mesuré dans le tibia par fluorescence X. Après
ajustement, à 7 et 11 ans, il observait une liaison avec certains indicateurs du
comportement. Cette étude a été critiquée sur la méthodologie de mesure du



plomb dans l'os qui n'était pas encore bien standardisée et sur ses conclusions. En
effet, seulement certains indicateurs du développement étaient liés à l'exposition;
les facteurs de confusion pris en compte dans les analyses concernaient le
développement intellectuel et non la délinquance (Ernhart, 1996; Hoppin et coll.,
1996).

Deux études allemandes (WinneLe et coll., 1982; Winneke et coll., 1983) ont
utilisé le taux de plomb dentaire comme indicateur d'exposition, dans un milieu à
contamination industrielle. La première étude portait sur 26 paires d'enfants âgés
de 7 à 12 ans appariés sur l'activité professionnelle du père. Le QI (diminution de 5
à 7 points pour le groupe le plus exposé par rapport au groupe non exposé) et les
tests perceptivo-moteurs étaient liés au taux de plomb dentaire. Dans la deuxième
étude, réalisée sur 116 enfants de 7 à 12 ans, l'exposition au plomb était liée à un
score abaissé de l'échelle verbale du QI, un temps de réaction augmenté et un
comportement plus distrait noté par les mères. Après ajustement, les différences
n'étaient plus significatives. Cependant, l'ajustement sur le “ terrain
socio-économique ” semble prendre en compte des variables qui sont en fait des
conséquences possibles de l'exposition au plomb, comme le placement en école
spéciale: il peut donc y avoir eu surajustement.

Une étude multicentrique portant sur 1 879 enfants agés de 7 à 12 ans, organisée
par l'OMS dans huit pays d'Europe (Winneke et coll., 1992), a montré que les
enfants exposés au plomb présentaient de moins bons résultats au Bender Visual
Motor Gestalt Test (test d'intégration visuomotrice) et un temps de réaction plus
long. Une autre étude faite en Allemagne auprès de 367 enfants âgés de 6 ans a
montré une corrélation négative entre le niveau de plombémie à 6 ans et les
résultats au test de “ tapping ” (nombre de mouvements effectué à l'aide de l'index
dans un temps donné) et à un test de comparaison de formes (Winneke et coll.,
1994). Il n'y avait pas de corrélation avec la mesure du plomb dentaire.
L'ajustement sur l'environnement socio-culturel de l'enfant ne prenait en compte
que le nombre d'années d'étude des parents.

En Angleterre, les études de Landsdown montraient une différence de 7 points de
QI chez des enfants âgés de 6 à 12 ans exposés à une source industrielle de plomb,
après ajustement sur la classe sociale, entre le quartile le plus bas et le plus élevé de
plombémie (Yule et coll., 1981; Landsdown et coll., 1983; Landsdown et coll.,
1986).
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Cependant, une étude portant sur 194 enfants ne montrait pas de lien avec le QI ou
le comportement après ajustement sur la classe sociale. Il semblait y avoir un lien
uniquement parmi les enfants d'ouvriers.

Une étude anglaise portant sur 403 enfants a utilisé la mesure du plomb dentaire
(Smith et coll., 1983). La différence de QI de 2,2 points entre le groupe
d'exposition la plus élevée et la plus basse n'était pas significative après ajustement.
L'ajustement dans cette étude était bien fait, car il comportait une bonne
appréciation de l'environnement socio familial, avec la classe sociale, le QI
maternel et une mesure de la qualité des stimulations de l'environnement familial.
Par contre, une autre étude (Harvey et coll., 1984) étudiant 187 anfants âgés de 2



ans et demi ne montrait pas de liaison significative avec le QI après ajustement sur
la classe sociale et le QI maternel.

En Nouvelle-Zélande (Silva et coll., 1988), la présence d'une plombémie élevée
était associée à des difficultés en lecture, des problèmes d'attention et
d'hyperactivité chez des enfants âgés de 11 ans issus d'un milieu plutôt favorisé. Le
niveau moyen de la plombémie était de 110,µg/1.

Une autre étude conduite en Nouvelle-Zélande (Fergusson et coll., 1988) ne
montrait pas de corrélation entre le taux de plomb dentaire à 6 9 ans et les
capacités scolaires après ajustement, tandis que chez les enfants à 8-12 ans, elle
montrait une différence entre les enfants exposés (Pb dentaire ≥ 8ppm) et non
exposés (Pb dentaire = 0-3ppm) pour un test de reconnaissance de mots, certaines
capacités cognitives et le comportement (Fergusson et Horwood, 1993a;
Fergusson et coll., 1993b). A 18 ans, les adolescents issus de cette cohorte, qui
avaient une plombémie élevée dans l'enfance, avaient de moins bonnes capacités en
lecture et une moins bonne réussite scolaire, après ajustement (Fergusson et coll.,
1997). La moyenne du plomb dentaire était de 6,µg/g, donc plus faible que dans
1'étude de Needleman (Needleman et coll., 1990) à 17-19 ans. L'ajustement prenait
en compte le Home Observation for Mensurement of the Environement (HOME),
qui mesure les stimulations de l'environnement familial.

Dans une étude anglaise, chez 501 enfants âgés de 6 à 9 ans dont la plombémie
moyenne était de 115,µg/1, une relation dose-effet entre le niveau de plombémie et
les capacités en lecture, en mathématiques et l’agressivité et l'hyperactivité a pu
être observée (Fulton et coll., 1987; Thomson et coll., 1989).

Une étude faite au Danemark chez des enfants âgés de 8 ans montrait un lien entre
le taux de plomb dentaire et l'orientation dans des classes de rattrapage, avec un
moins bon QI verbal et une moins bonne coordination motrice chez les enfants les
plus exposés (Lyngbye et coll., 1989; Hansen et coll., 1989 Lyngbye et coll.,
1990).
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A l'âge de 15 ans, il n'y avait plus de liaison significative entre le plomb dentaire et
le développement psychomoteur sauf pour les enfants qui avaient présenté un
ictère néonatal (Damm et coll., 1993).
Aux Etats Unis, une étude a montré un comportement moins bien adapté chez les
enfants de 2 à 5 ans ayant des plombémies supérieures à 150,µg/1 par rapport à
ceux ayant des plombémies inférieures à 150,µg/1 (Sciarillo et coll., 1992). Dans
cette étude le niveau d'exposition au plomb était élevé, le groupe de référence a
une moyenne de plombémie de 115,µg/1.
Une étude faite au Costa-Rica ne montrait pas de lien entre la plombémie et le
développement psychomoteur vers l'âge de 1 an et demi et à 5 ans, alors qu'il
existait un lien avec l'anémie (Wolf et coll., 1994). Dans cette étude, 57 % des
enfants avaient une plombémie supérieure à l00µg/l.



D'autres études ont été conduites près d'une source d'exposition industrielle, en
Italie, en Pologne, en Grèce, aux Etats Unis, en Chine. Elles ont montré des
corrélations entre la plombémie ou le taux de plomb dans les dents ou les cheveux
et le QI, le temps de réaction et le comportement en classe ou les résultats scolaires
(Hatzakis et coll., 1987; Bergomi et coll., 1989; Wang et coll., 1989; Landrigan et
coll., 1980). En Pologne, Dudek et Merecz (1997) mettent en évidence, après
ajustement sur diverses variables socio-économiques, une baisse du QI de 5,3
points pour une augmentation de l00,µg/l de la plombémie.
En résumé, les résultats de plusieurs études transversales semblent montrer un effet
de l'exposition au plomb sur le QI, les performances scolaires et certains aspects du
comportement. Ces résultats ont été trouvés à différents âges de l'enfant, dans
différents environnements, pour des niveaux d'exposition correspondant à des
plombémies entre 100 et 400,µg/1. Le problème fondamental pour déterminer la
causalité de cette association est l'ajustement, car peu de ces études ont pris en
compte tous les facteurs de confusion, en particulier les stimulations familiales sur
l'enfant.

Etudes longitudinales
L'intérêt des études longitudinales est d'essayer de déterminer si les effets sont plus
importants selon la période d'exposition. La mesure des facteurs de confusion peut
aussi être plus complète, car elle a lieu à différents moments. La grande majorité de
ces études est plus récente, aussi la plupart d'entre elles ont été ajustées sur le QI
maternel et les stimulations familiales.

Cohorte de Boston
Il s'agit d'une étude prospective sur des enfants de milieu plutôt favorisé, soumis à
une exposition assez faible (plombémie moyenne de 65,µg/1 à 2 ans). Les enfants
ont eu des mesures de plombémie dans le sang de cordon, puis dans le sang à 6,
10, 18, 24, 57 mois et 10 ans.
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Sur la base de la plombémie dans le sang de cordon, les enfants ont été classé en 3
groupes d'exposition; exposition faible (< 30,µg/1), moyenne (30-99,µg/1) et
élevée (> 100,µg/1, m= 146,µg/1) (Bellinger et coll., 1987). Le test de Bayley a
été utilisé à 6,12,18 et 24 mois et une relation a été observée entre le MDI (Mental
development index) et la plombémie du sang de cordon considérée comme une
mesure de l'exposition prénatale. On observait une baisse de 4 à 8 points pour le
MDI dans le groupe de plombémie la plus élevée (> 100,µg/1) après ajustement
sur la classe sociale, le QI maternel et le HOME. Aucune des mesures de la
plombémie postnatale n'était liée au Bayley. A 57 mois, 148 enfants ont eu un test
de McCarthy et on observait une liaison avec la plombémie à 24 mois après
ajustement (Bellinger et coll., 1989, 1990, 1991). L'effet de la plombémie prénatale
restait significatif seulement chez les enfants appartenant à la classe sociale la plus
basse, où la plombémie actuelle était aussi la plus élevée. A 10 ans, le WISC R et le
test de réussite scolaire étaient liés négativement avec la plombémie à 24 mois
(Bellinger et coll., 1992; Stiles et coll., 1993). Une augmentation de 100,µg/1
correspondait à une diminution de QI de 3 points. L'échelle de performance
perceptive (taches visuomotrices et capacites visuospatiales) était liée à la
plombémie à 24 mois.
Dans cette étude correctement ajustée, portant sur une population de milieu
favorisé faiblement exposée, on observait donc un lien entre l'exposition prénatale
et le développement psychomoteur à 2 ans, et entre la plombémie à 2 ans et le QI à
57 mois et à 10 ans.
Une partie des enfants de cette cohorte n'avait pas été sélectionnée sur un suivi
intensif mais avait eu un dosage de plomb dans le sang de cordon (Leviton et coll.,
1993). Une mesure du taux de plomb dentaire a été faite chez les enfants à 8 ans et
un questionnaire envoyé aux parents et à 1'instituteur. Des associations ont été
retrouvées entre la plombémie du sang de cordon et les troubles du comportement.
Chez les filles, une association est retrouvée entre le taux de plomb dentaire et les
difficultés de lecture et d'orthographe. L'ajustement sur les stimulations familiales
n'était pas fait dans cette partie de l'étude.

Cohorte de Cincinatti
Des enfants de milieu défavorisé (n = 305) de Cincinatti ont été suivis de 0 à 6,5
ans. La plombémie a été mesurée dans le sang maternel, dans le sang de cordon et
dans le sang de l'enfant à diverses reprises jusqu'à 6,5 ans. Les plombémies
postnatales ont été faites sur sang veineux ou capillaire. On observait une liaison
significative entre plombémie maternelle, plombémie du sang de cordon et le score
du Bayley MDI, à 3 mois et 6 mois (Dietrich et coll., 1987, 1990, 1991). Les
enfants de sexe masculin issus de niveaux sociaux les plus défavorisés montraient
l'association la plus forte à 6 mois. A 12 mois, la liaison entre plombémie du sang
de cordon et les scores de Bayley n'était pas significative, mais une autre analyse
montrait quelques effets sur les performances (Dietrich et coll., 1990).
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A 24 mois, le Bayley n'était pas lié à la plombémie prénatale ou néonatale (Dietrich
et coll., 1990). A 39 mois, une association significative était trouvée entre
plombemie prénatale et un test de langage (Dietrich et colt, 1991). A 4 ans, les
scores au K-ABC (Kaufman assessment battery for children) étaient liés au plomb
néonatal mais uniquement chez les enfants les plus défavorisés (Dietrich et coll.,
1991). A 5 ans, la plombémie postnatale avant ajustement était liée avec une moins
bonne performance au K-ABC (Dietrich et coll., 1992), mais peu d'associations
restent après ajustement sur le HOME. Cette équipe s'est intéressée à d'autres
paramètres comme la mesure des processus centraux d'audition et les performances
neuromusculaires, en faisant l'hypothèse que ces paramètres dépendraient moins
des facteurs socioculturels et seraient donc plus sensibles. Des déficits des
processus centraux d'audition étaient liés à l'exposition prénatale, néonatale et
postnatale (Dietrich et coll., 1992). Des effets sur l'équilibre postural à 5 ans
étaient liés avec la plombémie chez 109 enfants (Bhattacharya et coll., 1993). A 6
ans, la plombémie néonatale et postnatale étaient liées à des mesures de
coordination de motricité fine (Dietrich et coll., 1993b). A 6 ans et demi (Dietrich
et coll., 1993a), la plombémie postnatale était liée au QI et en particulier à l'échelle
de performance du WISC-R.
On retrouve donc dans cette cohorte d'enfants défavorisés un lien entre l'exposition
prénatale et le développement psychomoteur à 3 et 6 mois. Le QI à l'âge scolaire
appariait lié à la plombémie postnatale surtout celle vers 5 à 6 ans, mais les liaisons
ne sont pas très stables au cours du temps. Cette étude est bien ajustée et montre
aussi des associations avec l'équilibre et la motricité de l'enfant.

Cohorte de Cleveland
Dans une étude traitant des effets de l'alcool durant la grossesse sur le
développement des enfants, des mesures de plombémie ont été faites en prénatal,
sur le sang de cordon et en postnatal à 1, 2, 3 ans et 4 ans 10 mois, et une mesure
du taux de plomb dentaire entre 5 et 7 ans (Greene et Erhnart, 1993). L'étude
portait sur un milieu défavorisé, la moitié des mères étudiées ayant des antécédents
de consommation excessive d'alcool. On retrouvait une corrélation entre l'existence
d'anomalies neurologiques discrètes et la plombémie prénatale (Ernhart et coll.,
1986). Une liaison était aussi observée entre la plombémie prénatale et le Bayley à
6 mois (Ernhart et coll., 1987); pour la plombémie du sang de cordon, la liaison
montrait une tendance, mais était non significative. Les autres mesures pré et
postnatales et du taux de plomb dentaire n'étaient pas liées au développement
mesuré à 1, 2, 3 ans et 4 ans 10 mois (Ernhart et coll., 1987, 1989; Emhart et
Green, 1990). Les auteurs concluaient à un effet négligeable du plomb, qui avait
été mis en évidence dans d'autres études du fait d'un ajustement imparfait sur
l'environnement de l'enfant (Greene et coll., 1992; Greene et Ernhart, 1993).
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Le fait que cette étude ait été réalisée chez des femmes exposées à l'alcool pose le
problème d'interactions éventuelles car l'alcool est un tératogène connu; de plus



l'étude, faite sur un petit nombre de sujets, manquait de puissance pour mettre en
évidence de faibles effets.

Cohorte de Port Pirie
Il s'agit d'une cohorte de près de 600 enfants vivant en Australie près d'une source
d'exposition industrielle au plomb avec un suivi de 0 à 13 ans. Le dosage de
plombémie a été fait dans le sang maternel, le sang de cordon, et en postnatal avec
des prélèvements capillaires à 6, 15, 24 mois puis tous les ans.
La plombémie prénatale n'était pas liée au développement mesuré par le Bayley et
le McCarthy. On observait un lien entre plombémie à 6 mois et le Bayley à 2 ans
mais cette association n'était plus significative après ajustement sur le HOME (p =
0,07) (Wigg et coll., 1988; Vimpani et coll., 1989). A 4 ans, une baisse de
l'équivalent du QI mesuré par le McCarthy était lié à la mesure de la plombémie
postnatale moyenne. Une baisse de QI de 7 points est observée entre le quartile le
plus élevé et le plus bas de la plombémie. Les échelles de mémoire et de
performances perceptives étaient les plus liées à la plombémie. A deux et quatre
ans, les filles étaient plus sensibles que les garçons aux effets du plomb (McMichael
et coll., 1992). Le QI à 7 ans révélait une baisse significative d'environ 4 points
après ajustement pour une augmentation de la plombémie moyenne postnatale de
100 à 300,µg/1 (Baghurst et coll., 1992; 1995); 262 enfants avaient eu un dosage
de plomb dentaire, et cette mesure était liée avec le QI à 7 ans (McMichael et coll.,
1994). A 11-13 ans, 375 enfants de la cohorte avaient eu une mesure du QI (Tong
et coll., 1996); un lien entre le QI et la plombémie postnatale est mis en évidence
particulièrement entre 15 mois et 7 ans. La baisse de QI est de 3 points pour une
augmentation de la plombémie de 100 à 200,µg/1.
Dans cette étude, bien ajustée, les auteurs concluent à un effet à long terme sur le
développement psychomoteur de l'enfant d'une l'exposition au plomb en période
postnatale (McMichael et coll., 1988) et mettent également en évidence un effet
sur l'intégration visuomotrice mesurée à 7 ans, lié à la plombémie prénatale et
postnatale (Baghurst et coll., 1995). Les auteurs pensent que ce type de test serait
plus sensible aux effets du plomb qu'un test global comme le QI.
Récemment, les auteurs ont montré que les diminutions de plombémie les plus
importantes, enregistrées chez les enfants suivis entre l'âge de 2 ans et l'âge de
11-13 ans, ne sont associées qu'à une amélioration partielle des fonctions
cognitives (Tong et coll., 1998).

Cohorte yougoslave (Kosovo)
Dans une étude sur les effets du plomb et de l'anémie sur le développement
neuropsychique, des enfants de 0 à 4 ans exposés à une source industrielle de
plomb ont été comparés à des enfants non exposés (Wasserman et coll., 1992).
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La plombémie a été mesurée dans le sang maternel, dans le sang du cordon, puis
chez l'enfant tous les 6 mois. Les niveaux de plombémie étaient plus élevés que
ceux des autres cohortes (m = 355,µg/1 à 2 ans dans la ville exposée). Parmi les
392 enfants ayant passé le test de Bayley à 2 ans, il existait une association entre



une augmentation de la plombémie à 2 ans de 100 à 300,µg/1 et une baisse de 2,5
points de l'échelle MDI du Bayley; il n'y avait pas de liaison significative avec la
plombémie mesurée à 6, 12 et 18 mois. Il y avait une liaison entre l'anémie et le
développement neuropsychique, indépendamment du plomb. Le comportement des
enfants décrit par la mère à 32 mois, (agressivité, problèmes de sommeil) était aussi
lié à la plombémie (Wasserman, 1995). A 4 ans, 332 enfants ont eu un test de
McCarthy (Wasserman et coll., 1994), la plombémie à 24 et 48 mois était liée à
toutes les échelles, particulièrement l'échelle de performance perceptive, alors que
l'anémie n'était plus liée au QI.
Cohorte de Sydney
Une étude australienne a suivi 318 enfants de milieu favorisé de 0 à 4 ans (Cooney
et coll., 1989a).,L'échantillon sélectionné comprenait des enfants en bonne santé,
nés à terme de mères mariées parlant anglais. La plombémie avait été mesurée chez
la mère et dans le cordon ombilical, puis tous les 6 mois. Le développement
psychomoteur évalué sur les tests de Bayley et de McCarthy jusqu'à 4 ans n'était
pas lié après ajustement à la plombémie. Dans cette cohorte issue de milieux
favorisés, les moyennes aux tests de développement étaient élevées, ce qui peut
poser le problème de la capacité de ces tests à détecter de faibles variations en
rapport avec les effets du plomb.
Autres études “ longitudinales ”
Une étude française (Bonithon-Kopp et coll., 1986a) a concerné 26 enfants âgés de
6 ans. A la naissance, les mères et les enfants avaient eu un dosage du plomb dans
les cheveux. On observait un lien entre le test de McCarthy et l'augmentation du
plomb.
Dans une autre étude française (Huel et coll., 1992), 81 enfants de 6 ans ont eu un
test de McCarthy. Le plomb avait été mesuré dans les cheveux de la mère et du
nouveau né. Le dosage du plomb dans les cheveux de la mère était lié inversement
au résultat du McCarthy, et aux échelles verbales et de mémoire.
Dans une étude allemande (Winneke et coll., 1985), des dosages de plombémie ont
été effectués dans le sang matemel, le sang de cordon et à 6-7 ans chez 114 enfant.
La moyenne des plombémies dans le sang de cordon était de 93 ,µg/1 (extrêmes
40-300,µg/1); la plombémie à 6-7 ans était associée à un QI plus bas et à un test de
temps de réaction augmenté. Des associations moins fortes étaient retrouvées avec
la plombémie maternelle, mais pas avec la plombémie du sang de cordon. En
résumé, quatre sur les cinq grandes études longitudinales montrent une association
entre une exposition prénatale au plomb et un moins bon développement jusqu'à
l'âge de 2 ans alors que cette exposition (mesurée par la plombémie maternelle ou
celle du sang du cordon) ne semble pas entraîner de conséquences révélées par le
QI à l’âge scolaire.

113
Par contre, l'exposition postnatale semble bien liée au QI de l'enfant. C'est la
plombémie mesurée entre 1 et 3 ans qui semble le meilleur prédicteur du QI à l'âge
scolaire. Cependant, il est très difficile de déterminer une période de vulnérabilité
spécifique d'après ces études. La plombémie du cordon est généralement liée à la
plombémie de l'enfant mesurée plus tard. Le pic habituel de plombémie se situe



vers 2 ans du fait du comportement des enfants qui ingèrent beaucoup de poussière
en portant les mains à la bouche. Si l'on admet que ces études sont correctement
ajustées, les résultats suggèrent un effet des faibles doses de plomb sur le
développement cognitif de l'enfant.

Méta-analyses
L'association entre l'exposition au plomb et des perturbations du développement
psychomoteur a été retrouvée dans les études transversales et longitudinales. Bien
que les associations soient faibles et les liaisons pas toujours significatives, les
études trouvent quasiment toujours un lien négatif entre le développement et la
mesure de l'exposition au plomb. L'existence d'études ne montrant pas d'effets
significatifs ne suffit pas à remettre en cause la validité des études positives.
Cependant, les conclusions suivant les études diffèrent, en particulier à cause
d'interprétations diverses sur la causalité de cette association: effet du plomb ou
effet indirect du milieu dans lequel vivent les enfants, soulevant le problème du
contrôle des facteurs de confusion.
Pour tenter de quantifier les effets du plomb sur le développement psychomoteur,
plusieurs méta-analyses ont été réalisées. Needleman et Gatsonis (Needleman et
Gatsonis, 1990) ont fait une méta-analyse sur 12 études sélectionnées sur leurs
caractéristiques méthodologiques qui concluait à un effet du plomb (mesuré sur la
plombémie et le taux de plomb dentaire) sur le QI de l'enfant. Les auteurs trouvent
une baisse de 5 points de QI en cas d'une exposition prénatale et de 3 points de QI
en cas d'exposition postnatale pour une augmentation de l00,µg/l de plombémie,
(Needleman et Bellinger, 1994). Dans la méta-analyse de Schwartz (1994) sur 8
études, examinant la relation entre le QI à l'âge scolaire et la plombémie, une
augmentation de 100 à 200,µg/1 est associée à une baisse de 2,6 points de QI. Une
baisse de 2 à 10 points de QI chez des enfants exposés ayant des plombémies
inférieures à 250,µg/1 est également retrouvée dans une méta-analyse sur les
études longitudinales (Thacker et coll., 1992). Pocock a analysé séparément
différents types d'études: celles avec plombémie ou dosage du plomb dentaire,
études transversales ou longitudinales (Pocock et coll., 1994). Les auteurs trouvent
une baisse du QI de 1 à 2 points pour une augmentation de la plombémie de 100 à
200,µg/1.
Ces différentes méta-analyses montrent une diminution de l'ordre de 1 à 3 points de
QI pour une variation de la plombémie de l00,µg/1 à 200,µg/1.Schwartz a
recherché dans l'ensemble des études publiées s'il y avait un effet seuil ou une
relation dose réponse; il conclut plutôt à une relation dose réponse avec une baisse
de 0,25 point de QI par l0,µg/l de plombémie (Schwartz, 1993).
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Discussion à propos des problèmes méthodologiques

Différents problèmes méthodologiques peuvent être soulevés à l'examen des études
épidémiologiques transversales et longitudinales.

Mesure de l'exposition



Les études longitudinales ont utilisé plusieurs mesures dans le temps (plombémie,
taux de plomb dentaire) ce qui donne une meilleure évaluation de l'exposition
qu'une mesure unique qui peut être influencée par une contamination récente. Chez
les enfants plus âgés la plombémie reflète l'exposition si celle-ci est constante
(Delves et coll., 1984); chez les enfants plus jeunes, la plombémie dépend plus du
comportement de l'enfant (Rabinowitz et coll., 1984). La valeur du dosage de
plombémie est meilleure dans les études les plus récentes qui ont organisé des
contrôles de qualité; certains dosages ont été faits dans le sang capillaire ou les
cheveux et sont considérés moins fiables du fait de la possibilité d'une
contamination lors du prélèvement. Les erreurs de classification pour la mesure du
plomb dans une étude épidémiologique tendront à diminuer les chances de trouver
une liaison entre le plomb et le développement de l'enfant.

Sélection des sujets - groupe de comparaison

Dans toutes les études épidémiologiques transversales ou longitudinales, il y a des
sujets qui refusent de participer. Les différences entre les parents qui acceptent ou
refusent de participer peuvent introduire des biais (Cox et coll., 1977). Dans
presque toutes les études longitudinales, le nombre de perdus de vue est plus
important parmi les enfants de familles défavorisées ou à problèmes que chez les
enfants vivant dans un milieu favorisé. Cela a pour conséquence de réduire la
probabilité de trouver des résultats significatifs associés au plomb, en diminuant la
variance du test de développement et de gêner la recherche d'interactions entre
l'exposition au plomb et le milieu socioculturel de l'enfant. Cela crée un biais
uniquement si les perdus de vue le sont à la fois en fonction de l'exposition et du
développement, ce qui devrait être limité. Toutefois, un taux de perdus de vue trop
élevé dans une étude longitudinale limite la généralisation des résultats.
Le groupe de comparaison n'est pas un groupe non exposé au plomb mais le
groupe le moins exposé. Si le groupe témoin est relativement exposé, la chance de
trouver une relation significative pour les faibles doses est réduite. Les études qui
examinent l'association entre la plombémie et le nombre de points de QI dans
l'enfance (comme les méta-analyses précédemment décrites) utilisent des
techniques en régression linéaire multiple, prenant la mesure de la plombémie ou
son logarithme comme une variable continue, sans comparer par rapport à un
groupe non exposé.
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Spécificité des tests utilisés

Les mesures cognitives évaluant le développement psychomoteur différent selon
les études; beaucoup d'études ont utilisé des mesures du QI, en particulier le WISC
R. Le Bayley, le WISC R. le Stanford-Binet, le McCarthy sont des outils
standardisés reproductibles et leur utilisation facilite les comparaisons entre études.
La meilleure mesure disponible pour l'enfant autour de 1 à 2 ans est le Bayley, mais



ce test est faiblement lié à l'intelligence ultérieure (Rubin et Barlow, 1979). On a
aussi montré quelques différences de validité de contenu entre le McCarthy, le
Stanford-Binet et le WISC R. Malgré ces critiques, dans les études, on observe une
cohérence relativement bonne pour les liaisons entre exposition au plomb et QI.

D'autres tests neuropsychologiques, comme les tests d'intégration visuomotrice ont
été utilisés. Dans les différentes études, il ne semble pas y avoir un domaine
particulier où des effets soit systématiquement retrouvés. Certaines études ont
observé plus d'effets sur les scores verbaux (Winneke et coll., 1983; Bellinger et
coll., 1992) mais pour la plupart c'est plus souvent sur le QI de performance
(Landrigan et coll., 1980) ou 1'échelle de performance perceptive dans le
McCarthy que s'exercent les effets du plomb (McMichael et coll., 1988; Baghurst
et coll., 1992, 1995; Wasserman et coll., 1994; Bellinger et coll., 1991). Cette
échelle de performance perceptive est encore assez générale: elle comporte six
sous-tests (empiler des cubes, puzzle, tapping, dessin de forme, dessin d'un enfant).
L'intégration visuomotrice est affectée dans plusieurs études (Winneke et coll.,
1992; Baghurst et coll., 1995; Dietrich et coll., 1991; Hansen et coll., 1989; Stiles
et coll., 1993; Rabinowitz et coll., 1991).

Les outils pour différencier des domaines d'atteintes très précis ne sont pas encore
au point et seront peut-être moins sensibles. Il sera de toute façon difficile de
mettre en évidence des domaines d'atteinte très spécifique dans les études
épidémiologiques, à cause de nombreux facteurs qui jouent sur le développement
(sauf si ce sont des domaines peu liés à l'environnement socioculturel telles les
mesures d'intégration visuomotrice). Le plomb peut également avoir des effets
différents suivant les âges d'exposition. Dans une étude (Shaheen, 1984), les
déficits chez les enfants de moins de 2 ans portaient plutôt sur le langage, tandis
que les enfants intoxiqués après l'âge de 2 ans étaient plutôt affectés dans leurs
capacités visuospatiales. Chez les animaux, on a observé une moins bonne
intégration visuomotrice, une moins bonne performance pour des apprentissages de
tâches dans l'espace (Davis et coll., 1990) corrélées avec une exposition au plomb.
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Plusieurs études ont mis en évidence un lien entre l'exposition au plomb et la
présence de troubles du comportement de l'enfant comme une certaine impulsivité,
de l'inattention (Needelman et coll., 1979; Winnecke et coll., 1983; Hansen et coll.,
1989; Bergomi et coll., 1989; Silva et coll., 1988; Thompson et coll., 1989;
Needleman et coll., 1996) et même à l'âge adulte (Bellinger et coll., 1994), mais ce
fait n'est pas retrouvé dans toutes les études (National Research Council, 1993;
Rabinowitz et coll., 1992). Globalement, il semble y avoir un lien avec
l'hyperactivité ou un déficit de l'attention. En dehors du débat sur les facteurs de
confusion, les enfants les plus hyperactifs peuvent aussi être les plus exposés par
leur comportement.



Prise en compte des facteurs de confusion - Causalité
Pour certains auteurs, les relations observées entre les plombémies et les aspects du
développement sont bien dues au plomb; pour d'autres la plombé mie n'est qu'un
marqueur indirect d'un milieu défavorisé. Les effets du plomb sur le système
nerveux central ne sont pas spécifiques: de nombreux facteurs peuvent diminuer le
QI, diminuer l'attention, gêner l'acquisition du langage. Dans les études rapportées,
les liaisons entre le plomb et le QI sont plus faibles que les liaisons du QI avec, par
exemple, le niveau d'éducation de la mère, son intelligence, la qualité des
stimulations familiales, d'où l'importance de ce problème de facteur de confusion.

L'ajustement ne peut être parfait, il est utopique de considérer qu'on peut mesurer
l'ensemble des facteurs parentaux, sociaux et environnementaux qui peuvent
influencer le niveau intellectuel de l'enfant. La détermination de la classe sociale ou
du niveau d'éducation des parents a été effectuée dans la plupart des études. Dans
les plus récentes, des efforts importants ont été faits pour mieux évaluer le milieu
où vit l'enfant en intégrant aussi une mesure du QI maternel. La mesure du HOME
(Caldwell, 1984) est également apparue plus récemment (Bellinger et coll., 1987,
1990, 1991; Dietrich et coll., 1987, 1991, 1992; Ehrnart et coll., 1989; McMichael
et coll., 1988; Wasserman et coll., 1992, 1994). En effet, le développement
psychomoteur de l'enfant est très lié aux stimulations par sa famille. Dans la plupart
des études, l'association entre exposition au plomb et scores de développement
psychomoteur diminue fortement après ajustement sur ce facteur; dans certains cas,
elle reste néanmoins significative. Les résultats de certaines études sont en faveur
de la causalité de l'association. Des travaux effectués dans des groupes sociaux
homogènes ayant un environnement social plutôt favorisé montrent des liaisons
significatives entre le plomb et divers déficits (Bellinger et coll., 1990; Hansen et
coll., 1989; McMichael et coll., 1988). Dans ces populations, les facteurs
socio-démographiques et les stimulations familiales étaient faiblement liés aux
effets du plomb sur le système nerveux central.
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Dans une étude faite au Mexique (Munoz et coll., 1993) avec des niveaux de
plombémie élevés (m= 194,µg/1), on observait une relation inverse de celle notée
habituellement, c'est-à-dire qu'un revenu élevé était lié à une plombémie élevée;
après ajustement, on observait toujours une liaison inverse entre la plombémie et le
QI. D'autre part, la méthode utilisée pour ajuster sur les facteurs de confusion dans
les études, l'analyse de covariance, a été critiquée, car elle diminuerait la force de
l'association entre le plomb et le développe ment, particulièrement quand le modèle
contient trop de facteurs par rapport à la taille de l'échantillon, ou que les facteurs
sont eux mêmes des substituts de l'exposition des enfants à la poussière (Dyers,
1998). Par exemple, le HOME peut indirectement mesurer l'exposition au plomb
puisqu'il inclut la qualité du lieu d'habitation, y compris sa propreté. L'ajustement



sur le HOME pourrait dans ce cas “ surajuster ” et donc contribuer à une
sous-estimation des effets du plomb sur l'enfant.
Certains auteurs évoquent une interaction avec le milieu: les enfants de niveaux
socio-économiques les plus bas pourraient être plus vulnérables aux effets du
plomb que ceux issus d'un milieu plus favorisé (Hansen et coll., 1989; Harvey et
coll., 1984). Les enfants vivant dans des milieux défavorisés sont en général plus
exposés. C'est le cas dans les appartements vétustes contenant des peintures au
plomb. La propreté du sol dans la maison et la fréquence du lavage des mains
peuvent aussi jouer sur l'exposition au plomb (Centers of Disease Control, 1991).
Un autre argument a été avancé contre le caractère causal de la relation.
L'hypothèse de la causalité “ reverse ” implique que les enfants ayant un QI plus
bas auraient des comportements les conduisant à ingérer plus de plomb, expliquant
l'association inverse entre plombémie et QI (de Silva, 1997). Mais cette possibilité
ne peut probablement pas expliquer la liaison (McMichael, 1997) avec l'exposition
prénatale ou néonatale. De plus, pour d'autres auteurs, inversement, l'enfant ayant
un meilleur développement ingère plus de poussières vers 2 ans du fait d'une
mobilité et d'une coordination plus grandes.
Pour juger du caractère causal d'une relation observée dans les études
épidémiologiques, on peut rechercher les critères de causalité (Hill, 1977) mais
l'épidémiologie ne pourra jamais faire la preuve absolue de la causalité. On peut
dire qu'il existe une certaine cohérence de l'association car l'effet de faibles doses
du plomb est retrouvé dans différents contextes d'étude. Les études longitudinales
ne permettent pas vraiment de montrer que l'exposition au plomb précède la
conséquence sur le développement de l'enfant d'âge scolaire, car elles ne montrent
en général pas d'effets de la plombémie prénatale sur l'intelligence de l'enfant d'âge
scolaire. Pour la plombémie postnatale, la force de la liaison diffère selon l'âge où
le dosage a été fait, mais les plombémies chez un même enfant à différents âges
sont liées au développement psychomoteur. Il existe un gradient biologique net
pour des plombémies supérieures à 250,µg/1 et on retrouve plutôt une liaison
dose-effet pour 1'exposition à de plus faibles doses de plomb.
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Les études animales ont montré l'existence de déficits neuropsychologiques à des
niveaux d'exposition similaires à ceux observés chez les enfants dans les études
épidémiologiques (Pococket coll., 1994). Chez le primate, des niveaux de
plombémie de l00,µg/l ont des effets sur les fonctions cognitives (Rice, 1992). La
persistance des déficits associés à une élévation de la plombémie dans la petite
enfance a aussi été mise en évidence (Rice, 1992). Chez des primates ayant
présenté une plombémie à 250,µg/1 dans la petite enfance, puis des niveaux
inférieurs à 150,µg/1, des déficits ont été retrouvés à l'âge de 10 ans.
D'autres arguments en faveur d'une relation entre plomb et déficit cognitif
proviennent des études d'intervention: 154 enfants âgés de 13 à 87 mois ayant des
plombémies allant de 250 à 550,µg/1 ont été inclus dans une étude aux Etats Unis
(Ruff et coll., 1993). Certains enfants ont été traités par chélateur du plomb et



administration de fer s'il y avait une anémie. L'amélioration des performances était
liée à une baisse de la plombémie au bout de 6 mois (plus 1 point de QI pour une
baisse de 30,µg/1). Une autre étude, portant sur peu de sujets, montrait également
une amélioration des performances quand la plombémie des sujets passait de
156,µg/1 à 85 µg/1 (Rabinowitz, 1993). Ces résultats vont dans le sens d'un effet
transitoire du plomb sur le système nerveux central.
Toutefois, on ne sait pas de manière certaine si les effets du plomb sur le système
nerveux sont transitoires ou s'ils persistent. Pour les effets associés à la plombémie
dans l'enfance, plusieurs études vont dans le sens d'une persistance (Baghurst et
coll., 1992; Bellinger et coll., 1992; Bellinger, 1994; Dietrich et coll., 1993a;
Fergusson et coll., 1993; Lyagbye et coll., 1990; Needelman et coll., 1990). Les
effets prénataux seraient plutôt transitoires (cohorte de Boston), ce qui est
interprété par certains comme résultant de la capacité de compensation du cerveau,
qui pourrait être meilleure lorsque les enfants sont dans un milieu plus favorisés,
dans lequel ils sont plus stimulés.
Le risque de conclure à tort à l'existence d'un effet (risque de première espèce) ne
doit pas être privilégié, ni considéré comme équivalent par rapport au risque de
négliger un effet présent dans la réalité (risque de 2ème espèce). Bien qu'il n'y ait
pas d'unanimité sur l'existence du lien causal pour des doses d'exposition “ faibles
”, les organismes de santé publique de différents pays conseillent de diminuer les
niveaux de plomb dans l'environnement. En termes de recommandation, une limite
inférieure est difficile à fixer car les problèmes méthodologiques cités freine
l'estimation précise des effets pour les doses les plus faibles. Aux Etats-Unis, le
Center of Disease Control a retenu la limite de l00,µg/l de plombémie pour
instituer une surveillance chez l'enfant. Cela ne veut pas dire qu'un niveau de
plombémie inférieur à l00,µg/l est dénué de risque. De plus, pour détecter des
effets de plus en plus minimes, résultant de niveaux d'exposition au plomb très
faibles, il faut étudier un très grand nombre de sujets, afin d'avoir une puissance
suffisante et/ou un meilleur indicateur du développement.
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En conclusion, les données obtenues à partir des nombreuses études montrent
l'existence d'une association entre les niveaux de plombémie de la petite enfance et
les performances de la petite enfance à l'âge scolaire. Les méta-analyses donnent
une fourchette de 1 à 3 points de baisse du QI pour une augmentation de la
plombémie de l00,µg/l. Cette diminution est faible si on considère la part de la
variance qu'elle représente dans la performance de l'enfant. Mais si le nombre
d'enfants exposé est élevé, les conséquences en santé publique peuvent être
importantes. En effet, si on admet qu'une augmentation de la plombémie de
l00,µg/l est associée à une baisse de QI de 2 points, une augmentation du niveau de
plombémie de 200,µg/1 entraînerait un doublement du nombre d'enfants ayant un
QI inférieur à 70.
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6

Effets sur le système nerveux de l'adulte

Une exposition au plomb en milieu professionnel retentit sur les système nerveux
central, périphérique et autonome, comme l'ont montré de nombreux travaux
épidémiologiques (Cézard et Haguenoer, 1992, pour revue). Au niveau du système
nerveux central, les manifestations cliniques (encéphalopathie, essentiellement) et
infracliniques (troubles de l'humeur, pertes de mémoire, troubles du sommeil,
dépression...) sont du même ordre que celles rapportées chez l'enfant intoxiqué.

A niveau élevé d'imprégnation, le plomb peut également provoquer une
symptomatologie importante liée à des lésions du système nerveux périphérique.

Manifestations cliniques

Il s'agit essentiellement d'une paralysie des muscles extenseurs des extrémités, de
troubles sensoriels, de tremblements de la main et des doigts et d'une diminution de
la force de préhension (Browning, 1961). Ces paralysies partielles se produisent
pour des plombémies supérieures à 1 200,µg/l (Gilioli et Grazia Cassito, 1978). La
paralysie du nerf radial était une complication fréquente du saturnisme se
manifestant par une faiblesse des muscles extenseurs du poignet, avec en particulier
les deuxième, troisième et quatrième doigts en semi-flexion et la présence de
troubles sensitifs discrets (Abbritti et coll., 1979; Seppalainen, 1984; Ehle, 1986).
Dans certains cas, le fonctionnement conservé des muscles extenseurs de l'index et
de l'auriculaire peuvent donner l'impression que la main “ fait des cornes ”. Des
tremblements sont parfois observés (Abbritti et coll., 1979). L'atteinte des autres
muscles est rare. Les paralysies peuvent néanmoins concerner les muscles
brachiaux et spinaux. Des paralysies de type Aran-Duchenne ont été relatées, au
niveau des éminences thénar et hypothénar, des muscles interosseux et du cubital
antérieur. Les paralysies du péronier sont encore plus rares et concernent alors les
muscles péroniers et les extenseurs des pieds. Des paralysies oculomotrices par
atteinte de la troisième paire de nerfs crâniens ont été décrites (Gilioli et Grazia
Cassito, 1978; Abbritti et coll., 1979).
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L'apparition de paralysies partielles est habituellement lente et progressive, mais
une installation rapide a été observée dans quelques cas en association avec
d'autres signes de saturnisme (Ehle, 1986). La distribution de l'atteinte des
mouvements musculaires n'est pas conforme à la distribution des nerfs
périphériques ou à leur longueur (Ehle, 1986). Ces observations ont donné
naissance à la théorie selon laquelle la sévérité des symptômes serait en relation
avec les muscles subissant la plus grande fatigue au cours du travail effectué
(Abbritti et coll., 1979).

Récemment, Kajiyama et coll. (1993) ont rapporté le cas d'un jeune homme de 25
ans, gaucher, exposé pendant deux ans au stéarate de plomb dans l'industrie du
PVC. L'examen neurologique avait montré une atrophie au niveau des muscles de
la main, spécialement au niveau des interosseux dorsaux gauches. L'étude de la
conduction nerveuse avait révélé un bloc au niveau du coude avec un possible
syndrome du tunnel cubital. La vitesse de conduction motrice des nerfs médian,
ulnaire et radial était ralentie et l'électromyographie révélait des potentiels d'unités
motrices polyphasiques et des fibrillations des muscles interosseux dorsaux
gauches. L'intoxication pouvait être considérée comme sévère avec une plombémie
à 1 000,µg/l et une anémie importante (hématocrite à 29,7 % et hémoglobine à 9,7
%). Après chélation par l'EDTA calcique, les vitesses de conduction et les
potentiels d'action des muscles étaient normaux. Cet exemple illustre la réversibilité
des effets du plomb sur le système nerveux périphérique. Après cessation de
l'exposition, la récupération des fonctions est très lente, mais peut être accélérée
par les chélateurs du plomb. Cependant, elle reste parfois incomplète lorsque
l'atteinte neurologique a été sévère (Ehle, 1986). Les cas de paralysie sont devenus
exceptionnels et ne se produisent qu'en l'absence d'une surveillance médicale des
individus exposés au plomb.

Manifestations infra-cliniques

Si les signes cliniques sont très rarement observés en raison de la baisse des
niveaux d'imprégnation en milieu professionnel, les manifestations infra-cliniques
existent aussi bien chez des sujets exposés en population générale que chez des
travailleurs professionnellement exposés dans l'industrie du plomb.

Effets sur le système nerveux périphérique

Le tableau 6.1 présente les résultats des principales études ayant mesuré les
vitesses de conduction nerveuse motrice et sensitive dans des populations exposées
au plomb.
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Conduction motrice

Les altérations observées sont une diminution des vitesses maximales de
conduction motrice prédominant au niveau des nerfs des membres supérieurs,
surtout des nerfs médian et ulnaire (Seppalainen et HernDerg, 1972; Seppalainen et
coll., 1975; Guariglia et coll., 1975; Araki et coll., 1980, 1993; Ashby, 1980;
Triebig et coll., 1984; Ehle, 1986; Hazemann et coll., 1987; Murata et coll., 1993;
Hirata et Kosoka, 1993; Lille et coll., 1994; Ishida et coll., 1996; Chia et coll.,
1996; Kovala et coll., 1997). Ces fibres nerveuses seraient atteintes surtout dans
leur partie distale. Au niveau des membres inférieurs, le nerf dont la vitesse de
conduction motrice a été la plus étudiée est le nerf péronier. Les résultats obtenus
varient d'une étude à l'autre, probablement du fait d'une atteinte plus tardive des
membres supérieurs, qui n'est donc pas rapidement détectable (Seppalainen, 1984);
les autres nerfs n'ont pas fait l'objet de travaux suffisants pour en tirer des
conclusions.
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Conduction sensitive

Des ralentissements de la conduction ont été mis en évidence dans quelques études
seulement au niveau des fibres sensitives. Les nerfs concernés sont surtout le nerf
médian et le nerf sural (Glickman et coll., 1984; Triehig et coll., 1984; Baker et
coll., 1984; Ehle, 1986; Araki et coll., 1993), mais également le nerf radial (Hirata
et Kosaka, 1993; Araki et coll., 1993).

Conduction au niveau des fibres lentes

Au début de la neuropathie, le ralentissement de la conduction nerveuse peut être
limité à certains contingents de fibres, sans retentissement sur la vitesse de
conduction globale. Selon Ashby (1980), le critère diagnostique le plus précoce de
la neuropathie au plomb serait un ralentissement de la conduction au niveau des
fibres lentes du nerf cubital et du nerf péronier. Murata et coll. (1993) ont montré
que dans la distribution des vitesses de conduction, les vitesses V10 et V20 étaient
significativement corrélées avec les indicateurs de l'exposition au plomb, le retard
de conduction étant observé pour des plombémies de 400 600,µg/l. De même,
Seppalainen et coll. (1972, 1975) ont mis en évidence que les fibres motrices plus
lentes du nerf ulnaire étaient particulièrement sensibles au plomb. Mais des études
histologiques seraient nécessaires pour vérifier les modifications responsables de
ces altérations physiologiques.
Toutes les diminutions des vitesses de conductions au niveau des nerfs étudiés
restent assez faibles, de l'ordre de 7 à 8 % en moyenne, quel que soit le type de
fibres étudiées: motrices sensitives ou fibres lentes (Audesirk, 1985; Ehle, 1986;
Triebig et coll., 1984; Muijser et coll., 1987). En particulier, He et coll. (1988)
signalent que les vitesses de conduction, bien que diminuées, restent dans les
limites normales chez des sujets dont la plombémie moyenne est de 400,µg/l de
sang.

Electromyographie

C'est un examen complémentaire de la vitesse de conduction nerveuse. Il décèle
plus particulièrement les altérations au niveau de l'axone, alors que la vitesse de
conduction est plus sensible à la dégénérescence de la gaine de myéline. Les
électromyogrammes effectués au niveau des muscles innervés par les nerfs
périphériques soupçonnés d'être atteints par l'intoxication au plomb montrent la
présence d'anomalies telles que des potentiels de fibrillation dans les muscles au
repos, des pics géants occasionnels, des modifications du recrutement des fibres
lors de la contraction volontaire des muscles (Seppalainen et coll., 1972, 1975;
Guariglia et coll., 1975; Ehle, 1986). Il n'existe pas de corrélation entre l'aspect
pathologique de ces électromyogrammes et la durée d'exposition au plomb ou les
paramètres de la surveillance biologique sur la synthèse de l'hème (Guariglia et



coll., 1975). Néanmoins, ces anomalies sont plus fréquentes quand les données
biologiques sont elles mêmes altérées.

Autres tests

Ogawaet coll. (1993) ont proposé une méthode moins contraignante que la mesure
des vitesses de conduction: c'est une technique standardisée de la mesure du
réflexe achiléen, qui se prête plus facilement à des investigations de masse. Il ne
s'agit pas d'une quantification du mouvement mais de la mesure du temps de
latence de la réponse qui serait mieux liée aux vitesses de conduction nerveuse. Ces
auteurs distinguent les groupes d'exposition au plomb et suggèrent une relation
entre une diminution des vitesses de conduction nerveuse de 3 à 13 % et des
plombémies supérieures à 300 µg/l. La réalisation du test est schématisée sur la
figure 6.1. Un autre test a été proposé pour évaluer les effets sur la jonction
neuromusculaire. Il consiste à évaluer le déficit des extenseurs des doigts par la
capacité de taper à la machine à écrire avec les deuxième et troisième doigts de la
main droite. Matsumoto et coll. (1993) ont ainsi trouvé une relation entre la
plombémie et la diminution de ces capacités à partir de 300 µg/l.

Interactions avec d'autres métaux

Pour Araki et coll. (1993), les indicateurs de l'absorption du zinc et du cuivre sont
positivement corrélés avec les vitesses de conduction des nerfs radial et médian:
ces deux métaux se comportent comme des antagonistes des effets neurologiques



infra-cliniques du plomb. Murata et coll. (1993) ont confirmé cette observation
pour le zinc.

Relations doses effets
Plusieurs études ont exploré les relations entre l'apparition des effets sur le système
nerveux périphérique et l'ampleur de l'exposition au plomb, et recherché l'existence
éventuelle d'un seuil à partir duquel se manifesteraient ces effets.

Chez l'adulte
La plupart des études a concerné des ouvriers exposés dans les industries du
plomb. Pratiquement tous les auteurs ont trouvé des corrélations entre les
diminutions de vitesse de conduction nerveuse et les paramètres biologiques
habituels de surveillance du saturnisme.
Ainsi, la vitesse de conduction est corrélée à la plombémie (Araki et coll.,
1980,1986, 1987; Gilioli et Grazia Cassito, 1978), mais aussi à la plombémie
moyenne au cours de la vie professionnelle (TrieLig et coll., 1984), à la durée
d'exposition au plomb (Ashby, 1980; Kovala et coll., 1997), à la concentration en
plomb du tibia ou du calcaneum (Kovala et coll., 1997), à la plombé mie
provoquée et à l'ALAD sanguine et l'ALA urinaire (Gilioli et Grazia Cassito,
1978). De même, il existe une corrélation entre les vitesses de conduction sensitive
et le taux de coproporphyrines et d'ALA urinaire (Mu rata et coll., 1987) et, au
niveau des fibres lentes, entre la plombémie (Araki et coll., 1986) et 1'ALA urinaire
(Gilioli et Grazia Cassito, 1978). Pour Araki et coll. (1980), il y a une diminution
de 4,0 m-s1 de la vitesse de conduction nerveuse pour un incrément de 140 µg de
plomb par litre de sang, à partir du seuil de 400 µg/1.
Le seuil d'observation de ces diminutions est l'objet de résultats contradictoires.
Seppalainen et coll. (1983) ont noté des effets sur la vitesse de conduction du nerf
ulnaire pour des plombémies aussi basses que 300,µg/1. Cependant, Triebig et coll.
(1984) n'ont observé de différences statistiquement significatives pour les nerfs
ulnaire et médian qu'au dessus de 700 µg/1. L'agence pour la protection de
l'environnement aux Etats-Unis (US EPA, 1986) rapporte les résultats de
différentes études ayant montré des effets pour des plombémies de 400 µg/1.
La plupart des études utilise la plombémie “ courante >> comme marqueur, ce qui
n'est pas le plus approprié pour des effets qui s'installent progressivement dans le
temps. Avec des groupes d'exposition cumulée inférieure à 400 µg année/l, Chia et
coll. (1996) n'ont pas observé de différence par rapport à des témoins dans les
vitesses de conduction des nerfs ulnaire et médian. Les auteurs donnent cette
valeur comme seuil de “ non réponse ”

Chez l'enfant
Schwartz et coll. (1988) ont réexaminé des études antérieures effectuées chez des
enfants pour déterminer les seuils de plombémie à partir desquels on observait une
neuropathie périphérique. Deux types d'analyse ont été utilisées. La première
postulait un seuil uniforme pour tous les enfants, la seconde un seuil variable selon



l'enfant, suivant une distribution normale. Dans les deux postulats, des plombémies
égales ou supérieures à 300 µg/1 sont associées à des baisses de vitesse de
conduction.
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Le modèle logistique indique que, pour les enfants les plus sensibles, la limite peut
se trouver entre 200 et 300 yg/1. Ces taux sont inférieurs à ceux que l'on croyait
antérieurement nécessaires pour provoquer une démyélinisation.

Effets sur le système nerveux autonome

En dehors des observations associant le plomb à une symptomatologie impliquant
le système nerveux autonome comme les douleurs abdominales, la constipation ou
la diarrhée (Cullen et coll., 1983), il y a très peu d'études qui ont évalué la toxicité
du plomb au niveau infra-clinique. Deux types d'évaluation ont été rapportées.

Mesure d'intervalle R-R de l’électrocardiogramme

Teruya et coll. (1991) ont montré que pour des plombémies supérieures à 300µg/1,
il existait une diminution significative des intervalles R-R électrocardiographiques
pendant la respiration profonde (CV R-R). Araki et coll. (1990) avaient mis en
évidence la relation entre la plombémie et la variation du CV R-R chez un fondeur
de plomb ayant des plombémies variant de 800 à 1200µg/1. La diminution de
l'intervalle R-R a été confirmée par Murata et coll. (1993) chez des ouvriers
exposés ayant des plombémies entre 120 et 460 µg/1. Ishida et coll. (1996) et
Gennart et coll. (1992) n'ont pas observé cet effet pour des plombémies moyennes
respectivement de 133,µg/1 (21-695) et de 510µg/1 (400 750). Ces données
suggèrent que le plomb influence la fonction autonome surtout par dépression de
l'activité parasympathique.

Mesure des flux sanguins

La mesure des flux sanguins au niveau des doigts par fluxmétrie Doppler, en
position allongée et immédiatement après mise en position debout, serait un
indicateur sensible de dysfonctionnement nerveux sympathique vasculaire. Une
relation entre la plombémie et la différence des flux sanguins entre les deux
positions (AFBF) a été observée (Ishida et coll., 1996). Cette valeur (diminue
quand la plombémie augmente. Néanmoins cette association ne peut refléter un
dysfonctionnement nerveux sympathique dû à l'exposition au plomb, puisque le
AFBF n'est pas spécifique de la fonction nerveuse sympathique. Avec une méthode
différente, Fukaya et coll. (1989) ont trouvé une diminution du flux sanguin
statique digital chez des ouvriers ayant des plombémies supérieures à 350 µg/1. Le
plomb aurait donc aussi un effet sur l'activité sympathique.



Effets sur les relations entre le système nerveux périphérique et le système
nerveux central

L'évaluation des fonctions sensorimotrices et la mesure des potentiels évoqués
permettent de montrer que les effets électrophysiologiques infra cliniques du plomb
touchent également le système nerveux central.
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Evaluation des fonctions sensori-motrices

La fonction sensori-motrice peut être évaluée à l'aide de deux mesures: le test du
Grouved Pegbourd et le test du temps de réaction.

Le test du Grooved Pegboard est une mesure de la fonction motrice fine. Elle
évalue la dextérité manuelle, la vitesse et la précision de la coordination
visuomotrice main-oeil. Il est réalisé en principe sur les deux mains, mais le plus
souvent uniquement sur la main dominante. En utilisant ce test, Lindgren et coll.
(1996) ont montré une relation inverse entre vitesse psychomotrice et dextérité, et
plombémie intégrée dans le temps. Cette relation avec les doses cumulées de plomb
est également retrouvée par Bleecker et coll. (1997). Avec le taux de plomb
osseux, ces auteurs obtiennent une relation curviligne pour les personnes les plus
âgées, avec un ralentissement des performances au dessus de 20 µg de plomb par
gramme d'os minéral, ce qui suggère une plus grande sensibilité du système
nerveux chez les personnes âgées. Ce test n'est pas perturbé chez des femmes
âgées ayant des plombémies moyennes très basses (48 yg/1) (Muldoon et coll.,
1996). D'autres études épidémiologiques sont nécessaires pour démontrer que le
plomb provoque une accélération du vieillissement cérébral et une diminution des
capacités cognitives chez les personnes âgées.

Le test du temps de réaction mesure la vitesse des réactions et la rapidité des
mouvements de pieds et des mains. Il est effectué sur le côté dominant. Un
ralentissement significatif des temps de réaction au niveau des extrémités
supérieures et inférieures est observé pour des plombémies supérieures à 70,µg/l
dans une population de femmes âgées habitant en zone rurale, mais pas dans une
autre population de femmes âgées habitant en zone urbaine (Muldoon et coll.,
1996).

Une augmentation de la durée du mouvement après stimuli visuels est liée à l'effet
négatif du plomb sur la vitesse de conduction motrice. Ce ralentissement est
corrélé avec la plombémie mais pas avec le taux d'ALA urinaire ni celui des
protoporphyrines (Stollery et coll., 1996).

Mesure des potentiels évoqués



Les potentiels évoqués dont les générateurs sont localisés en divers sites du
système nerveux permettent l'évaluation des temps de conduction neuronale. Cette
méthode semble plus sensible aux perturbations précoces que les modifications
morphologiques ou biologiques. Elle est plus souvent appliquée aux systèmes
sensoriels que moteurs.
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Otto et Murata (1993) ont fait la revue de l'utilisation des potentiels évoqués
visuels pour surveiller les risques de l'exposition au plomb et ont abouti à des
conclusions ambiguës. Silbergeld et Lamon (1980) ont relevé que la similarité de
structure entre l'acide gamma-aminobutyrique (GABA) et l'acide delta amino-
lévulinique (SALA) (figure 6.2) pouvait suggérer que les taux élevés de δALA
induits par l'exposition au plomb pouvait agir comme compétiteurs vis-à-vis des
sites récepteurs GABA des neurones affectés. Or les neurones à récepteurs GABA
sont impliqués sur toute la longueur des voies visuelles (Blin et coll., 1993).
Plusieurs auteurs ont d'ailleurs observé que les temps de latence entre les pics N9
N13 des potentiels évoqués somato-sensoriels et le temps de latence N145 des
potentiels évoqués visuels étaient significative ment augmentés dans les
intoxications par le plomb (Otto et coll., 1985; Jeyaratnam et coll., 1985; Murata et
coll., 1993; Hirata et Kosaka, 1993). La même observation a été faite pour les
latences des composants N75 et P100 de ces potentiels évoqués visuels (Solliway
et coll., 1995a), du composant N 145 (Hirata et Kosaka, 1993), ce qui suggère que
le plomb affecte aussi bien la voie somato-sensorielle du plexus brachial à la
medulla oblongata que les voies visuelles de la rétine au cortex cérébral. Ces
réponses évoquées visuelles sont négativement corrélées au taux de plomb dans les
cheveux (Audesirk, 1985). Un retour à la normale des potentiels évoqués se
produit lentement après arrêt de l'exposition, comme l'ont observé Araki et coll.
(1987) chez des salariés dont la plombémie initiale était en moyenne de 420,µg/1.
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Les potentiels évoqués auditifs ont été étudiés chez des ouvriers exposés au plomb.
Otto et coll. (1985) ont montré l'existence d'une relation linéaire entre temps de
latence de ces potentiels et plombémie. De même, les latences entre les pics I-III
des potentiels évoqués auditifs sont significativement retardées chez des enfants
exposés en comparaison avec des témoins (Holdstein et coll., 1986). Une
observation similaire a été faite chez des adultes exposés pour lesquels une relation
dose effet existe entre les latences entre les pics I-IV et la plombémie (Murata et
coll., 1993). Il y aurait donc une influence probable du plomb sur les voies
auditives conduisant du nerf cochléaire au cerveau.
De nombreuses études chez l'enfant, l'adulte ou sur des animaux de laboratoires ont
par ailleurs montré qu'il existait une relation entre l'exposition au plomb et la perte
de l'audition (Forst et coll., 1997; Schwartz et Otto, 1991; Gozdzik et Moszynski,
1969).
D'autres études ont rapporté une augmentation des latences des potentiels évoqués
somato-sensoriels des nerfs médian et tibial, mais aussi des potentiels évoqués
moteurs, sans relation avec les anomalies électromyographiques (Lille et coll.,
1994).
Enfin les vitesses des transmissions nerveuses sont également ralenties au niveau
cérébral, notamment au niveau du composant P300 qui reflète la fonction cognitive
(Murata et coll., 1993). Pour certains auteurs, les effets sur le système nerveux
central seraient secondaires aux effets sur le système nerveux périphérique et
notamment au ralentissement de la conduction nerveuse.

Intérêt des épreuves fonctionnelles concernant le fonctionnement du système
nerveux
Les différentes études menées sur les vitesses de conduction nerveuse, les
potentiels évoqués somato-sensoriels, visuels ou auditifs, et l'électromyographie
sont intéressantes pour apporter la preuve d'effets infracliniques au niveau



périphérique ou central, en relation avec des mécanismes de démyélinisation ou
d'interaction avec des sites récepteurs de molécules transmettrices de l'influx
nerveux.
Néanmoins, même si ces méthodes d'investigation ont montré des relations doses
effets avec les taux de plomb dans les milieux biologiques ou d'ALA urinaire, elles
ne dépistent l'intoxication saturnisme que pour un seuil de plombémie de 300,µg/l
chez l'adulte et entre 200 et 300,µg/l chez l'enfant. Ces effets sont trop tardifs par
rapport aux effets sur le développement du système nerveux central qui surviennent
à partir de 100,µg/l, ce qui rend ces tests peu intéressants pour les dépistages
précoces.
De plus, ces tests doivent être pratiqués dans des conditions rigoureuses par des
personnels très qualifiés. En effet, les résultats des test sont influencés par l'âge, la
taille, la compression des vêtements ou chaussures, la température extérieure, la
température cutanée...
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D'autre part, il faut comparer les résultats à ceux de témoins choisis dans les
mêmes catégories socio-professionnelles surtout pour l'évaluation des potentiels
évoqués.

Ces tests peuvent être utilisés pour objectiver une neuropathie, mais le dépistage
du saturnisme reste basé sur le dosage de la plombémie.

En conclusion, le système nerveux périphérique est moins sensible au plomb que le
système nerveux central. Des signes cliniques interviennent pour des plombémies
supérieures à 1 200,µg/1. Des paralysies sont alors observées au niveau du nerf
radial, les extensions des paralysies étant plus rares. Toutefois, de telles
manifestations sont aujourd'hui exceptionnelles du fait de la surveillance médicale
des sujets exposés professionnellement. Au niveau infra-clinique, une diminution de
la vitesse de conduction nerveuse se produit pour des valeurs de plombémie
généralement supérieures ou égales à 300,µg/1. Les nerfs moteurs sont plus
rapidement atteints que les nerfs sensitifs, d'abord dans les membres supérieurs,
puis dans les membres inférieurs. Les diminutions de vitesse de conduction
nerveuse sont faiblement corrélées avec la plombémie ou les paramètres de la
synthèse de l'hémoglobine (ALAD, ALA urinaire, PPZ), la corrélation étant
meilleure avec les plombémies cumulées ou avec le plomb osseux.

139



BIBLIOGRAPHIE

ABBRITTI G. SIRACUSA A, CICIONIC C, MUZI G. Recenti acquizizioni sulla
neuropatia da piombo. Riv Infort Mal Prof 1979: 381-394

ARAKI S. HONMA T, YANAGIHARA S. USHIO K. Recovery of slowed nerve
conduction velocity in lead exposed workers. Int Arch Occup Environ Health
1980, 46: 151-157

ARAKI S. MURATA K. AONO H. Central and peripheral nervous system
dysfunction in workers exposed to lead, zinc and copper. A follow-up study of
visual and somatosensory evoked potentials. Int Arch Occup Environ Health 1987,
59: 1 77-187

ARAKI S. MURATA K. UCHIDA E. SATA E. Follow up study of central
peripheral and autonomic nervous function in lead smelter. In: Proceedings of 63rd
Annual Meeting of Japan Association of Industrial Health. Japan Association of
Industrial Health kumamoto, 1990, 288 pages

ARAKI S. MURATA K. UCHIDA E. AONO H. OZAWA H. Radial and median
nerve conduction velocities in workers exposed to lead, copper, and zinc: a
follow-up study for 2 years. Environ Res 1993, 61: 308-316

ASHBY JA. A neurological and biochemical study of early lead poisoning. Br J
Ind Med 1980, 37: 133-140

AUDESIRK G. Effects of lead exposure on the physiology of neurons. Prog
Neurobiol 1985, 24: 199-231

BAKER EL, FELDMAN RG, WHITE RA, HARLEY JP, NILES CA et coll.
Occupational lead neurotoxicity: a behavioural and electrophysiological evaluation.
Study design and year one results. Br J Ind Med 1984, 41: 352-361

BLEECKER ML, LINDGREN KN, FORD DP. Differential contribution of
current and cumulative indices of lead dose to neuropsychological performance by
age. Neurology 1997, 48: 639-645

BLIN O, MESTRE D, PAUT O, VERCHER JL, AUDEBERT C. GABA-ergic
control of visual perception in healthy volunteers: effects of midazolam, a
benzodiazepine, on spatiotemporal contrast sensitivity. Br J Clin Pharrnacol 1993,
36: 117-124

140



BUCHTHAL F. BEHSE E Electrophysiology and nerve biopsy in men exposed to
lead. Br J Ind Med 1979, 36:135-147

BROWNING E. Symptoms of inorganic lead poisoning. In: Toxicity of Industrial
Metals. Butterworths ed, London, 1961: 155-158

CEZARD C, HAGUENOER JM. Toxicologie du plomb chez l'homme. Technique
et Documentation ed, Paris, 1992: 138-139

CHIA SE, CHIA HP, ONG CN, JEYARATNAM J. Cumulative blood lead levels
and nerve conduction parameters. Occup Med 1996, 46: 59-64

CHIA SE, CHIA KS, CHIA HP, ONG CN, JEYARATNAM J. Three-year
follow-up of serial nerve conduction among lead exposed workers. Scand J Work
Environ Health 1996, 22: 374-380

CULLEN MR, ROBINS JM, ESKENAZI B. Adult inorganic lead intoxication:
presentation of 31 new cases and a review of recent advances in the literature.
Medicine 1983, 62: 221-247

EHLE AL. Lead neuropathy and electrophysiological studies in low level lead
exposure: a critical review. Neurotoxicology 1986, 7: 203-216

FORST LS, FREELS S. PERSKY V. Occupational lead exposure and hearing
loss. J Occup Environ Med 1997, 39: 658-660

FUKAYA Y, OHNO Y, MATSUMOTO T, YOSHITOMI S. KUBO N et coll.
Peripheral blood flow volume and serum lipid peroxides in lead-exposed workers.
Sangyo Igatu - Japan J Ind Health 1989, 31:158-159

GILIOLI R. CASSITTO MG. Lead and the nervous system: clinical and
subclinical aspects, with special reference to the problem of neurological
monitoring of occupa tionally exposed subjects Med Lav 1978, 69: 34-44

GIRARD D, PROST GH, TOLOT E. Tracés électromyographiques et vitesses de
conduction nerveuse chez 21 saturnins. Arch Mal Prof 1974, 35: 682

GLICKMAN L, VALCIUKAS JA, LILIS R. WEISMAN 1. Occupational lead
exposure. Effects on saccadic eye movements. Int Arch Occup Environ Heulth
1984, 54: 115-125

GORELL JM, JOHNSON CC, RYBICKI BA, PETERSON EL, KORTSHA GX
et coll. Occupational exposures to metals as risk factors for Parkinson's disease.
Neurology 1997, 48: 650-658 140



GOZDZIK-ZOLNIERKIEWICZ T, MOSZYNSKI B. Eight nerve in experimental
lead poison 0ing. Act Oto-Laryngol 1969, 6: 85-89

GUARIGLIA A, SAVAZZI G. MINARI M, FALZOI M, FRANCHINI 1.
Significance of the electromyographic picture in lead poisoning. Med Lav 1975,
66: 127-136

HAZEMANN P. JEFTIC M, LILLE F. Somatosensory evoked potentials in
alcoholics and patients occupationally exposed to solvents and lead.
Electromyography Clin Neurophysiol 1987, 27: 183-187

HE F. ZHANG S. Ll G. HUANG J. WU Y An electroneurographic assessment of
subclinical lead neuropathy. Int Arch Occup Environ Henlth 1988, 61: 141 146

HIRATA M, KOSAKA H. Effects of lead exposure on neurophysiological
parameters. Environ Res 1993, 63: 60-69

HOLDSTEIN Y, PRATT H. GOLDSHER M, ROSEN G. SHENHAV R et coll.
Auditory brain stem evoked potentials in asymptomatic lead-exposed subjects. J
Laryngol Otol 1986, 100: 1031-1036

ISHIDA M, ISHIZAKI M, YAMADA Y. Decreases in postural change in finger
blood flow in ceramic painters chronically exposed to low level lead. Am J Ind
Med 1996, 29: 547-553

JEYARATNAM J. DEVATHASAN G. ONG CN, PHOON WO, WONG PK.
Neurophysiological studies on workers exposed to lead. BrJ Ind Med 1985, 42:
173-177

KAJIYAMA K. DOI R. SAWADA J. HASHIMOTO K. HAZAMA T et coll.
Significance of subclinical entrapment of nerves in lead neuropathy. Environ Res
1993, 60: 248-253

KOVALA T, MATIKAINEN E. MANNELIN T, ERKKILA J. RIIHIMAKI V et
coll. Effects of low-level exposure to lead on neurophysiological functions among
lead battery workers. Occup Environ Med 1997, 54: 487-493

LANDRIGAN PJ, WHITHWORTH RH, BALOH RW, STAEHLING NW,
BARTHEL WF, ROSEN BLUM BF. N europsycholog ical dysEunction in ch
ildren with chronic low- leve l le ad absorption. Lancet 1975, 1: 708-712

LILLE F. MARGULES S. FOURNIER E. DALLY S. GARNIER R. Effect of
occupational lead exposure on motor and somatosensory evoked potentials.
Neurotoxicology 1994, 15: 679-683 141



LINDGREN KN, MASTEN VL, FORD DP, BLEECKER ML. Relation of
cumulative exposure to inorganic lead and neuropsychological test performance.
Occup Environ Med 1996, 53: 472-477

MATSUMOTO T, FUKAYA Y, YOSHITOMI S. ARAFUKA M, KUBO N.
OHNO Y. Relations between lead exposure and peripheral neuromuscular
functions of lead-exposed workers-results of tapping test. Environ Res 1993, 61:
299 307

MUUSER H. HOOGENDIJK EM, HOOISMA ), TWISK DA. Lead exposure
during demolition of a steel structure coated with lead-based paints. II. Reversible
changes in the conduction velocity of the motor nerves in transiently exposed
workers. ScandJ Work Environ Health 1987, 13: 56-61

MULDOON SB, CAULEY JA, KULLER LH, MORROW L, NEEDLEMAN HL
et coll. Effects of blood lead levels on cognitive function of older women.
Neuroepidemiology 1996, 15: 62 72

MURATA K. ARAKI S. AONO H. Effects of lead, zinc and copper absorption on
peripheral nerve conduction in metal workers. Int Arch Occup Environ Heulth
1987, 59: 11-214

MURATA K. ARAKI S. YOKOYAMA K. UCHIDA E. FUJIMURA Y.
Assessment of central, peripheral, and autonomic nervous system functions in lead
workers: neuroelectro physiological studies. Environ Res 1993, 61: 323-336

OGAWA Y, HIRATA M, OKAYAMA A, ICHIKAWA YE, GOTO S. Latency of
the Achilles tendon reflex for detection of reduced functions of the peripheral
nervous system in workers exposed to lead. BrJ Ind Med 1993, 50: 229-233

OTTO D, ROBINSON G. BAUMANN S. SCHROEDER S. MUSHAK P et
coll.5-year follow up study of children with low-to-moderate lead absorption:
electrophysiological evaluation. Environ Res 1985, 38: 168-186

OTTO D, MURATA K. Summary of workshop III. Evoked potentials. Environ
Res 1993, 60: 79-81

PAULEV PE, GRY C, DOSSING M. Motor nerve conduction velocity an
asymptomatic lead workers. Int Arch Occup Environ Health 1979, 43: 37-43

PHILBERT M, VALCKE JC, BESTEL B. POISSON M, RANCUREL G et coll.
Paralysies saturnines d'évolution généralisée chez un chalumiste. Arch Mal Prof
1974, 35: 739748

142



SCHROEDER SR, HAWK B. OTTO DA, MUSHAK P. HICKS RE. Separating
the effects of lead and social factors on IQ. Environ Res 1985, 38: 144 154

 SCHWARTZ J. LANDRIGAN PJ, FELDMAN RG, SILBERGELD EK, BAKER
EL, VON LINDERN IH. Threshold effect in lead-induced peripheral neuropathy. J
Pediatr 1988, 112: 12- 17

SCHWARTZ J. OTTO D. Lead and minor hearing impairment. Ach Environ
Health 1991, 46: 300-305

SEPPALAINEN AM, HERNBERG S. VESANTO R. KOCK B. Early neurotoxic
effects of occupational lead exposure: a prospective study. Neurotoxicology 1983,
4: 181-192

SEPPALAINEN AM, HERNBERG S. Sensitive technique for detecting
subclinical lead neuropathy. BrJ Ind Med 1972, 29: 443-449

SEPPALAINEN AM, TOLA S. HERNBERG S. KOCK B. Subclinical neuropathy
at “ saie ”levels of lead exposure. Ach Environ Health 1975, 30: 180-183

SEPPALAINEN AM. Electrophysiological evaluation of central and peripheral
neural effects of lead exposure. Neurotoxicology 1984, 5: 43-52

SILBERGELD EK, LAMON JM. Role of altered heme synthesis in lead
neurotoxicity. J Occup Med 1980, 22: 680-684

SOLLIWAY BM, SCHAFFER A, PRATT H. MITTELMAN N. YANNAI S.
Visual evoked potentials N75 and P100 latencies correlate with urinary
delta-aminolevulinic acid, suggesting gamma-aminobutyric acid involvement in
their generation. J Neurol Sci 1995a, 134: 89-94

SOLLIWAY BM, SCHAFFER A, EREZ A, MITTELMAN N. PRATT H.
YANNAI S. The effect of lead exposure on target detection and memory scanning
differs. J Neurol Sci 1995b,134: 171-177

STOLLERY BT . React ion time changes in workers expos ed to le ad . Neuro
toxicol Terato l 1996, 18: 477-483

TERUYA K. SAKURAI H. OMAE K. HIGASHI T, MUTO T, KANEKO Y
Effect of lead on cardiac parasympathetic function. Int Arch Occup Environ
Health 1991, 62: 549 553

142
TRIEBIG G. WELTLE D, VALENTIN H. Investigations on neurotoxicity of
chemical substances at the workplace. V. Determination of the motor and sensory



nerve conduc tion velocity in persons occupationally exposed to lead. Int Arch
Occup Environ Health 1984, 53 :189-203

WINNECKE G. KRAMER U. BROCKHAUS A, EWERS U. KUJANEK G et
coll. Neuropsychological studies in children with elevated tooth lead
concentrations. Int Arch Occup Environ Health 1983, 51: 231-252

143



7
Effets sur l'appareil reproducteur

L'interférence du plomb à forte dose avec la reproduction a été rapportée il y a plus
d'un siècle, principalement chez la femme exposée en milieu professionnel. Une
forte exposition au plomb est associée à un risque d'infertilité, de naissance
d'enfants mort-nés, d'avortements spontanés ou de malformations. Le plomb à forte
dose peut également affecter l'appareil reproducteur du mâle. Cependant, les effets
semblent faibles pour des doses modérées, même si peu d'études ont été effectuées.
En revanche, de nombreuses études ont été réalisées chez l'animal (singe et
rongeur) pour expliciter les effets du plomb sur l'appareil reproducteur du mâle. La
connaissance des mécanismes d'action demeure incomplète. L'altération par le
plomb de la spermatogenèse, qui se déroule dans les tubes séminifères, peut
résulter d'une toxicité directe au niveau du testicule, mais elle peut aussi être
médiée par une perturbation du système neuroendocrinien.

Chez l'homme et l'animal, l'effet du plomb a été évalué sur la spermatogenèse par la
numération, la motilité, la forme des spermatozoïdes et leur pouvoir fécondant in
vitro, sur la fonction leydigienne (stéroïdogenèse) par la mesure des concentrations
de testostérone et sur le système neuroendocrinien (axe
hypothalamo-hypophysaire) par la mesure des concentrations d'hormone
lutéinisante (LH, luteinining hormone) et d'hormone folliculo stimulante (FSH,
follicle stimulating hormone)

Les effets du plomb sur l'ovulation, la fécondation et la gestation ont été surtout
examinés chez l'animal à travers les études de fertilité. Chez la femme, les études
épidémiologiques ont principalement porté sur le déroulement de la grossesse
(mise en évidence d'avortement spontané), le développement et les malformations
fœ tales.

Effet du plomb sur la production et la qualité des spermatozoïdes

Les études concernant les effets du plomb sur la production de spermatozoïdes
chez l'homme sont peu nombreuses et présentent souvent une méthodologie
critiquable. Elles sont consacrées à des hommes exposés au plomb en milieu
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professionnel et portent le plus souvent sur de petits effectifs, en raison de la
réticence de ces hommes à donner leur sperme. Cette analyse ne prend en compte
que les études comportant un groupe témoin.

Données chez l'homme
Les études concernant les effets du plomb sur la production de spermatozoides
sont rassemblées dans le tableau 7.I.

Tableau 7.1: Effets du plomb sur l'appareil reproducteur chez l'homme.

LH: hormone lutéinisante; FSH: hormone folliculo-stimulante.
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L'étude de Braunstein et coll. (1978) est consacrée à 10 hommes âgés de 38 ans en
moyenne, travaillant dans une fonderie aux Etats-Unis, et dont les plombémies ont pour
certains dépassé 800µg/l. Six d'entre eux, désignés “ intoxiqués ”, présentent des signes de
saturnisme et ont subi une ou plusieurs chélations par l'EDTA (ethylene diamine
tetraacetic acid) calcique. Ils ont une plombémie de 387 ± 30µg/l au moment de l'examen.
Quatre hommes “ exposés ” ne présentent pas de signe de saturnisme et leur plombémie est
de 290 ± 50µg/l au moment de l'examen. Le groupe témoin est constitué de 9 hommes âgés
en moyenne de 29 ans travaillant dans la même usine mais non exposés, leur plombémie est
de 161 ± 17µg/l. La production de spermatozoïdes pour les deux groupes “ intoxiqués ” et
“ exposés ” a varié de normale à sévère oligospermie (inférieure à 106 spermatozoïdes par
ml) pour un sujet de chaque groupe, mais aucune différence dans le volume de l'éjaculat, la
motilité et le pourcentage de formes anormales des spermatozoïdes n'a été observée
comparativement au groupe témoin. Les biopsies testiculaires réalisées chez les deux
patients les plus atteints ont montré un épaississement de la membrane basale des tubes
séminiféres et une diminution de la spermatogenèse, ce qui explique l'oligospermie
observée.

Lancraujan et coll. (1975) ont étudié en Roumanie 100 hommes exposés au plomb dans
une usine de batteries pendant 8,5 ans en moyenne et un groupe de 50 témoins travaillant
dans la même usine depuis 6 ans en moyenne, en environnement légèrement pollué pour 23
d'entre eux. L'âge moyen était de 38,5 ans. Les sujets exposés ont été classés en sous
groupes selon leur plombémie moyenne: 745µg/l (n = 23), 528µg/l (n = 42), 410µg/l (n =
35). La plombémie du groupe témoin était de 230 µg/l. Dans le groupe ayant la plus forte
plombémie, la principale anomalie observée est l'accroissement du pourcentage des formes
anormales (tératospermie) chez 86 % des sujets (p < 0,001); une oligospermie et une
asthénospermie (diminution de la motilité des spermatozoides) sont observées pour 50 %
des sujets, ce qui est significativement différent du pourcentage observé chez les témoins (p
< 0,001). Seule la tératospermie apparaît liée à l'augmentation de la plombémie; elle
n’apparaît que chez 58 % des hommes pour une plombémie de 528µg/l (p < 0,01) et n'est
plus significative pour une plombémie de 410µg/l. En revanche, les pourcentages
d'oligospermie et d'asthénospermie restent significativement élevés par rapport aux témoins
(p < 0,01) dans les trois groupes. Selon les auteurs, en considérant les critères
internationaux pour l'estimation de l'hypofertilité, 75 % des sujets du groupe de plombémie
745µg/l sont hypofertiles.

Assennato et coll. (1987) comparent la production spermatique de 18 ouvriers d'une usine
de batteries en Italie, âgés de 41 ans, présentant une moyenne de plombémies de 610
200µg/l à celle de 18 ouvriers d'une cimenterie âgés de 40 ans et non exposés au plomb
(plombémie 180 + 5µg/l). Les facteurs de confusion, consommation de tabac, vin et café
étaient identiques dans les deux groupes mais la durée de l'exposition n'est pas précisée.
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L'examen des fréquences cumulées des comptages spermatiques des deux populations a
montré une valeur médiane de 45,2x106 spermatozoides par ml pour les ouvriers exposés
au plomb significativement diminuée (p < 0,025) comparativement à la valeur de 73 x 106

pour les témoins. De plus la prévalence d'oligospermie (nombre de spermatozoides < 20 x
106/ml) dans le groupe exposé est de 16,7 % contre 5,5 % dans le groupe témoin.

Plus récemment, une étude transversale a été réalisée dans une fonderie et une raffinerie de
plomb au Canada (Alexander et coll., 1996). Sur 929 ouvriers qui ont répondu à un
questionnaire, 152 ont accepté de donner un échantillon de sang et 119 de donner leur
sperme. Les plombémies pour les donneurs de sperme se sont étalées jusqu'à 580µg/l. Les
participants ont été classés en quatre groupes en fonction de leur plombémie courante: <
150 µg/l (n = 32); 150-240µg/l (n = 46); 250-390µg/l (n = 29) et > 400µg/l (n = 12). L'âge
moyen était semblable dans les différents groupes. La valeur moyenne de la concentration
des spermatozoïdes exprimée en million de cellules pour chacun des groupes a été
respectivement de 79,1; 56,5; 62,5 et 44,4 et celle du nombre total de spermatozoïdes par
éjaculat de 186; 153; 137 et 89,1 (p < 0,04). Les travailleurs qui ont une plombémie de
400µg/l ou plus ont un risque accru (odds ratio (OR) 8,2; IC à 95 %: 1,2-57,9) d'avoir une
concentration spermatique inférieure à la norme fixée par l'OMS (20.106 cellules/ml), et un
nombre total de spermatozoïdes également inférieur (OR 2,6; IC 95 % 0,4-15,7) à la
normale (40.106 cellules). La prise en compte des facteurs de confusion: consommation
d'alcool, de tabac, présence d'autres métaux dans le sang; période d'abstinence avant la
collecte du sperme, utilisation de saunas, infection de l'appareil reproducteur n'a pas
modifié les résultats. Lorsque les travailleurs ayant une plombémie < 400µg/l sont classés
en fonction de leur plombémie moyenne sur les dix dernières années de travail, la même
tendance dans la diminution de production des spermatozoïdes est observée en fonction de
l'accroissement de la plombémie, ce qui montre que la durée de l'exposition
indépendamment de la plombémie courante est à prendre en compte dans l'effet du plomb
sur la production spermatique. Par ailleurs aucune modification de la morphologie ou de la
motilité des spermatozoides n'a été observée. Ces auteurs concluent à un effet du plomb sur
la spermatogenèse même pour des plombémies inférieures à celle de 600µg/l impliquant le
retrait du poste de travail.

Pour des plombémies ne dépassant pas 450µg/l, aucune diminution de la production, de la
motilité ou de la morphologie des spermatozoïdes n'a été observée dans deux études portant
sur des ouvriers de fabrique de batteries.
Cependant les effectifs réduits, la durée d'exposition non mentionnée ou courte (1 an)
limitent le poids de ces études. L'une d'elle réalisée à Taiwan concerne 5 ouvriers de
plombémie moyenne 436µg/l et 8 témoins non exposés (Kuo et coll., 1997). L'autre,
réalisée en Thaïlande, concerne 27 ouvriers de plombémies comprises entre 270 et 450µg/l
(Aribag et Sukcharoen, 1996). Dans cette dernière étude les ouvriers sont leur propre
témoin; ils ont
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été soumis à des prélèvements sanguins et de sperme à leur entrée dans l'entreprise et ont
été suivis pendant leur première année de travail. Le fait qu'aucune modification
spermatique ne soit décelable a permis à ces auteurs d'affirmer que les effets du plomb sur
la spermatogenèse, s'ils existent pour les plombémies impliquées, ne sont pas immédiats.
Le dosage du plomb dans le sperme a montré des concentrations voisines ou inférieures à
celles observées dans le sang total (Assennato et coll., 1987; Aribag et Sukcharoen, 1996;
Kuo et coll., 1997). Ainsi en Allemagne, dans le sperme de 172 hommes infertiles, non
exposés professionnellement au plomb on a trouvé du plomb en quantité plus grande que
dans celui de 18 hommes fertiles (11,2 versus 5,6µg/1); la concentration mesurée à
nouveau deux ans plus tard chez 18 de ces hommes infertiles après 1'introduction de
l'essence sans plomb avait diminué de 17,31 à 6,94µg/1. Cependant aucune corrélation
entre les paramètres du sperme: numération, motilité, morphologie et la concentration en
plomb n'a pu être observée (Jockenhovel et coll., 1990).
En résumé, ces études suggèrent qu'une exposition chronique au plomb de plusieurs
années, 6 à 10 ans, entraînant une plombémie supérieure à 400µg/1 provoque une
réduction de la production des spermatozoïdes qui accroît, chez les sujets exposés, le risque
de devenir hypofertile. La motilité des spermatozoïdes ne semble pas affectée et
l'augmentation des formes anormales pour les fortes plombémies n'est pas trouvée dans
toutes les études. Pour les plombémies inférieures à 400µg/1 1'effet du plomb sur la
production spermatique paraît faible ou inexistant et non immédiat.

Expérimentation animale

Les études expérimentales destinées à clarifier les effets du plomb chez l'homme sur la
fonction de reproduction ont été réalisées principalement chez la souris, le rat, et plus
récemment chez le singe. Le plomb a été administré de manière chronique sous forme de sel
(chlorure ou acétate) le plus souvent par ingestion dans l'eau de boisson ou en gélule mais
aussi par voie intrapéritonéale. Les études sont rassemblées dans les tableaux 7.II et 7.III.

Les expériences réalisées chez le singe ont eu pour but d'étudier l'effet d'une intoxication
chronique entraînant une plombémie modérée voisine de 400µg/1 sur la fonction de
reproduction. Dans l'étude de Singh et coll. (1993) le plomb a affecté l'ultrastructure du
testicule, après une intoxication de la naissance à l'âge de 9 ans ou de 1'âge de 300 jours à
9 ans (plombémie de 190 à 260µg/1) ou de la naissance à 1'âge de 400 jours. Un
épaississement de la membrane basale des tubes séminifères et de l'épithélium séminifère,
similaire pour les trois groupes, a été observé ainsi qu'un nombre accru de gouttelettes
lipidiques et de Iysosomes dans les cellules de Sertoli pouvant refléter une phagocytose
accrue de cellules en dégénérescence. Dans l'étude de Foster et coll. (1996a), aucune
modification des paramètres classiquement étudiés pour 149

Tableau 7.11: Effets du plomb sur l'appareil reproducteur du singe de la souris et du
rat mâle adulte.





LH: hormone lutéinisante; FSH: hormone folliculo-stimulante

caractériser les spermatozoïdes (numération, motilité, morphologie) n'a été trouvée dans
deux groupes de singes traités chroniquement de la naissance à l'âge de 15 à 20 ans, ayant
des plombémies respectives de 100Ti 30µg/1 et 560 490µg/1. En revanche, une altération
de la structure de la chromatine des spermatozoïdes a été observée dans les deux groupes,
cette altération mesurée par cytométrie en flux augmentait avec la plombémie.
Chez la souris mâle, intoxiquée à l'âge adulte par ingestion d'une eau de boisson contenant
1 g/1 de chlorure de plomb pendant 3 mois, ayant une plombémie moyenne de 320µg/1,
aucun effet n'a été détecté sur le nombre ou la motilité des spermatozoïdes épididymaires
(Johansson et Wide, 1986; Johansson,1989). De même, l'intoxication de mâles, depuis le
premier jour de vie intra-utérine via la mère, jusqu'à l'âge de 60 jours par ingestion d'eau
contaminée par 5 g/1 d'acétate de plomb, conduisant à une plombémie moyenne de 1
320µg/1, n'a pas entraîné de diminution significative de la production de spermatozoïdes ni



d'augmentation du pourcentage de formes anormales (Pinon-Lataillade et coll., 1995). En
revanche, une augmentation des formes anormales existe pour des ingestions de plomb plus
importantes (10 g/1 d'eau) pendant 8 semaines affectant la santé des animaux (Eyden et
coll., 1978). Les expériences réalisées chez la souris ont permis d'observer une
concentration du plomb dans les différents organes de l'appareil reproducteur
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en particulier au niveau de l'épididyme (67 11µg/g) où se réalise la maturation
spermatique, de l'hypothalamus (56 7µg/g) qui régule les sécrétions de LH et FSH et au
niveau de la prostate; les concentrations en plomb du testicule (11 4µg/g) et des vésicules
séminales ont été plus faibles, ce qui suggère que le testicule ne serait pas la cible
principale du plomb (Johansson et Wide, 1986).

Chez le rat adulte Sprague-Dawley, des intoxications de 1 à 2 mois, par ingestion d'acétate
de plomb dans l'eau de boisson conduisant à des plombémies de 350 à 1 200µg/1, n'ont pas
modifié 1'histologie testiculaire en microscopie photonique, ni le nombre, la motilité et la
morphologie des spermatozoïdes épididymaires (Nathan et coll., 1992; Pinon-Lataillade et
coll., 1993). Même pour une plombémie moyenne de 17 000µg/l résultant d'injection ip de
8 mg/kg sur une période de 5 semaines, le nombre des spermatozoïdes n'a pas été modifié;
seul un retard dans la libération de quelques uns d'entre eux est observé dans l'épithélium
séminifère, ce qui pourrait refléter une atteinte par le plomb de la fonction sertolienne
(Thoreux-Manlay et coll., 1995a). Une seule expérience réalisée chez le rat Wistar jeune
adulte de 52 jours intoxiqué pendant 30 jours par ingestion d'acétate conduisant à des
plombémies moyennes de 300 et 600 µg/1 a rapporté une diminution du nombre des
spermatozoides dans le testicule corrélée négativement (r = -0,807 p < 0,001) avec
l'accroissement de la plombémie de 100 à 700µg/1 (Sokol et coll.,1985). Ce résultat
pourrait refléter une plus grande sensibilité au plomb de la spermatogenèse des rats de cet
âge comparativement aux rats adultes. Le plomb pourrait également agir au niveau
épididymaire où se produit une réduction du volume du liquide épididymaire par absorption
d'eau et mouvement d'ions, ce qui conduit à une augmentation de la concentration en
spermatozoïdes. En effet, dans certaines études une réduction de l'ordre de 10 % (Sokol et
coll., 1994) ou une augmentation du même ordre (Kempinas et coll., 1988) du nombre des
spermatozoïdes épididymaires a été notée sans qu'il y ait modification de la morphologie
des spermatozoïdes ou de la spermatogenèse selon une observation classique en
microscopie photonique. Comme chez la souris, l'accroissement du pourcentage de
spermatozoïdes anormaux n'a été observé chez le rat Wistar que pour une forte intoxication
(ingestion de 300 mg/kg d'acétate pendant 9 semaines) affectant la santé des animaux
(Barratt et coll., 1989).
Dans une étude récente réalisée chez le rat Wistar adulte intoxiqué pendant 9 mois et ayant
une plombémie voisine de 1 200µg/l, l'examen histologique du testicule n'a pas montré
d'anomalies tant en microscopie photonique qu'électronique; les éléments de la barrière
hémato-testiculaire étaient bien conservés et le plomb n'a été identifié par micro-analyse
aux rayons X que dans les macrophages (Wenda-Rozewicka et coll.,1996). Cependant,
chez ces animaux, l'examen de coupes sériées au niveau de la tête et de la queue de



l'épididyme a montré une diminution du nombre des spermatozoides dans la 52 lumière du
canal épididymaire, l'épithélium épididymaire n'apparaissant pas
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modifié. Le plomb pourrait affecter les spermatozoïdes au niveau de l'épididyme
(Marchlewicz et coll., 1993). Les spermatozoïdes de la queue de l'épididyme ont présenté
des modifications ultrastructurales dans la pièce intermédiaire et la pièce principale, en
particulier au niveau des mitochondries, des fibres denses et de l'axonème (Piasecka et
coll., 1996). En revanche pour une plombémie plus faible de 350µg/1 obtenue chez des
rats intoxiqués de 14 à 60 jours, aucune modification ultrastructurale n'a été observée dans
les spermatozoïdes (Sokol et coll., 1994). Concernant le mécanisme, l'activité d'enzymes
mitochondriales (isocitrate, malate et succinate déshydrogénases) était réduite ce qui
pourrait entraîner une déficience du métabolisme énergétique et conduire à une
perturbation des fonctions du spermatozoïde requérant de l'énergie, comme la motilité ou la
réaction acrosomale qui précède la fécondation de l'ovocyte (Piasecka et coll., 1997).
D'autre part, une étude a montré que le plomb activait la production d'espèces réactives de
l'oxygène dans les spermatozoïdes épididymaires de rats intoxiqués pendant 6 ou 9
semaines ayant une plombémie moyenne de 320 ou 480µg/1; cette production était
négativement corrélée à l'aptitude des spermatozoïdes à pénétrer les ovocytes (p < 0,001).
Chez l'homme, ces espèces réactives de l'oxygène sont associées à une altération du
pouvoir fécondant des spermatozoïdes (Hsu et coll., 1997). Une augmentation de la
concentration en plomb dans les différents organes de l'appareil génital est également
observée chez le rat, mais comme chez la souris elle est plus faible dans le testicule que
dans l'épididyme, ou dans les glandes annexes: prostate et vésicules séminales
(Thoreux-Manlay et coll., 1995a).
L'effet de l'âge au moment de l'intoxication a également été étudié. Concernant la
production spermatique à l'âge adulte des animaux intoxiqués avant le sevrage, les
modifications sont restées modestes. Chez le rat intoxiqué à partir du sevrage pendant 18
mois et dont la plombémie atteignait 167µg/l, l'étude histologique du testicule en
microscopie photonique et électronique n'a pas révélé d'anomalies excepté une
augmentation de la taille des lysosomes des cellules de Sertoli (Boscolo et coll., 1988). La
concentration du plomb dans les testicules de ces animaux a été négligeable
comparativement à celle trouvée dans le cerveau, les reins ou le sang. L'intoxication au
plomb après le sevrage a réduit la croissance des animaux ainsi que le poids des testicules,
des épididymes et des glandes annexes (Ronis et coll., 1996).
Le plomb est présent dans le lait maternel de la femelle intoxiquée et est donc susceptible
de contaminer les nouveau-nés pendant l'allaitement. De même, il traverse la barrière
placentaire pouvant ainsi contaminer le fœ tus pendant la vie intra-utérine. A l'âge adulte,
l'histologie des testicules des rats intoxiqués pendant la vie intra-utérine (plombémie
1360µg/1) ou la lactation (plombémie 2420µg/1) ne montrent pas d'anomalies. Seul le
nombre des spermatozoïdes épididymaires est réduit, non significativement, d'environ 20 %
(Thoreux-Manlay et coll.,1995b) ou inchangé (Coffigny et coll., 1994). Une
intoxication pendant la dernière semaine de gestation a conduit à la
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même réduction (McGivern et coll., 1991) qui pourrait résulter de modifications
irréversibles par le plomb au cours de l'établissement de la spermatogenèse.
Dans la nature, les poissons et les oiseaux peuvent également être intoxiqués par le plomb.
Les poissons ont leur reproduction affectée en raison de l'abaissement du pH des eaux, dû
en particulier aux pluies acides, pouvant favoriser la solubilité du plomb. Dans les
conditions naturelles, les vairons (Pimephales promelas) se reproduisent pendant une brève
période à la fin du printemps, début de l'été, et les alevins grandissent pendant l'été. Un
court retard dans cette reproduction pourrait nuire à la survie de la population.
L'intoxication en aquarium de ces vairons pendant 4 semaines dans une eau contenant
500µg/1 de plomb a montré que les effets apparaissaient en quelques jours. Chez ces
vairons mâles, le plomb a diminué les caractères sexuels secondaires, s'est accumulé dans
les testicules où la concentration moyenne était de 84µg/g. Il a réduit le développement des
testicules, en particulier le nombre de spermatocytes a été diminué. Le plomb a modifié
également le comportement des mâles au cours de la période de reproduction, de façon
variable avec l'âge d'exposition, les mâles ayant les caractères sexuels secondaires les plus
développés étant les moins affectés (Weber, 1993).

Les oiseaux peuvent être contaminés par le plomb dans leur alimentation, l'eau, l'air et
aussi par les plombs de chasse dispersés dans la nature ou introduits dans leur corps sans
entraîner la mort immédiate. L'importance pour les écosystèmes est le maintien d'une
population stable, or le plomb peut altérer la reproduction des oiseaux. Chez des oiseaux
contaminés en laboratoire, il a été observé une réduction du poids des testicules et de la
production des spermatozoïdes chez les mâles (Burger, 1995).

En résumé, les résultats de toutes ces études ont montré que chez l'animal adulte la
production des spermatozoïdes était peu altérée même pour des plombémies de l'ordre de
1200µg/1. En revanche des modifications de la qualité des spermatozoides non détectables
par examen des paramètres classiques (motilité et morphologie) ont été observées pour une
plombémie moyenne de 100µg/l chez le singe, 320µg/l chez la souris, 320 et 1200µg/l chez
le rat, ce qui pourrait affecter leur aptitude à féconder les ovocytes. Enfin il semblerait que
le plomb réduise la spermatogenèse chez les poissons et les oiseaux mais les résultats trop
peu nombreux demandent à être confirmer.

Effet du plomb sur les sécrétions d'hormones sexuelles chez le mâle

Les effets d'une exposition au plomb sur les secrétions d'hormones sexuelles, testostérone,
LH, FSH, prolactine, ont été variables. Généralement les concentrations de testostérone ou
de LH sont inchangées ou diminuées, celles de FSH et prolactine restant inchangées
(tableaux 7.I, 7.II et 7.III).
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Données chez l'homme

Dans l'étude de Braunstein et coll. (1978), les patients ayant eu une plombémie de 880µg/1
ont une concentration de testostérone basale significativement diminuée comparativement
au groupe témoin (p < 0,001), de même que ceux ayant eu une plombémie de 800ug/1 (p <
0,05). Les concentrations de LH, FSH et prolactine étaient inchangées mais après
stimulation de l'hypophyse par le GnRH (gonadotrophine releasing hormone), seul le
groupe possédant la plus forte plombémie a eu une sécrétion de LH inférieure à celle des
témoins (p < 0,05), la sécrétion de FSH étant normalement augmentée. Ceci reflète donc un
défaut de la régulation de LH au niveau hypophysaire ou hypothalamique.
Dans une étude réalisée dans une fonderie de plomb en Espagne (Rodamilans et coll.,
1988b), 18 ouvriers ont été classés selon leur durée d'exposition: < 1an, plombémie
moyenne 660µg/1 (n = 5); de 1 à 5 ans, 730µg/1 (n = 8) et > 5ans, 760µg/1 (n = 10). Le
groupe témoin non exposé avait une plombémie moyenne de 143µg/1. Comparativement
aux témoins, les ouvriers exposés depuis plus de 5 ans ont présenté une diminution
significative de la concentration sérique de testostérone (p < 0,01) et de 1'index de
testostérone libre: ITL = concentration sérique de la protéine de liaison à la
dihydrotestostérone/concentration sérique de testostérone (p < 0,001), alors que pour une
exposition de 1 à 5 ans seul 1ITL était réduit (p < 0,05) ce qui suggère une corrélation
entre la réduction de la stéroïdogenèse et la durée de l'exposition. La concentration de LH a
été augmentée pour la plus courte exposition (p < 0,001) et est restée au même niveau par
la suite.

Pour des plombémies plus faibles ne dépassant pas 600µg/1 la concentration de
testostérone a été inchangée (Assennato et coll., 1987; Mc Gregor et Masson, 1990,
Alexander et coll., 1996; Aribarg et Sukcharoen 1996). Les concentrations plasmatiques
ou sériques de LH ou FSH restent le plus souvent inchangées (Alexander et coll., 1996;
Assennato et coll., 1987; Aribag et Sukcharoen, 1996; Gennart et coll., 1992a; Weyandt et
coll., 1996). Cependant dans une étude réalisée en Grande Bretagne (Mc Gregor et
Masson, 1990) sur 90 ouvriers exposés ayant des plombémies de 170 à 770µg/1 (moyenne
460µg/1) la LH a été diminuée et la FSH augmentée pour une plombémie supérieure à
470µg/1. La prolactine quand elle a été dosée dans ces études n'était pas modifiée
(Assennato et coll., 1987) ou légèrement augmentée transitoirement (Aribag et Sukcharoen,
1996). Ces résultats témoignent d'un effet complexe du plomb sur le système endocrinien
probablement par l'intervention de son action au niveau hypothalamo hypophysaire.
En résumé, il apparaît que chez l'homme la concentration de testostérone est
diminuée pour des intoxications prolongées provoquant des plombémies élevées >
600µg/1. Cette diminution est probablement associée à une perturbation du
fonctionnement de l'axe hypothalamo-hypophysaire. Pour des plombémies < 400



µg/1 le système endocrinien semble peu ou pas affecté, seule une augmentation
transitoire de LH a été observée. 155

Expérimentation animale

Les expériences réalisées par Foster et coll. (1993), chez le singe intoxiqué chroniquement
par le plomb jusqu'à l'âge de 9ans (plombémie 190 à 260µg/1) ont montré une grande
variabilité dans les réponses individuelles concernant les sécrétions d'hormones sexuelles
mais des modifications, qui restent faibles cependant, sont apparues au niveau
hypophysaire et testiculaire. Les concentrations basales de LH, FSH et testostérone n'ont
pas été affectées par le traitement mais on a pu observer une réduction par rapport aux
témoins des rapports des concentrations sériques de testostérone/LH et inhibine/FSH (p <
0,05) reflétant des modifications des fonctions leydigienne et sertolienne, notamment chez
les animaux intoxiqués à partir de l'adolescence ou durant la vie entière. Le fonctionnement
de l'hypophyse paraît également affecté notamment chez les animaux exposés durant la vie
entière, en raison de la diminution de la sécrétion de LH après une stimulation par le GnRH
(p < 0,05) comparativement aux animaux témoins. Les sécrétions de FSH et de
testostérone n'ont pas été affectées après cette stimulation. Après une intoxication de 15 à
20 ans aucune modification de la concentration de testostérone sérique n'a été trouvée
(Foster et coll., 1996a).

Les expériences réalisées pendant 3 mois chez la souris adulte (plombémie 320µg/1) ou
pendant la vie entière (plombémie 1320µg/1) ont montré que les concentrations
plasmatiques des hormones gonadotropes LH et FSH n'étaient pas modifiées
(Pinon-Lataillade et coll., 1995) de même que les concentrations plasmatiques de
testostérone (Jobansson et Wide, 1986; Pinon-Lataillade et coll., 1995). Cependant, dans
une étude où la plombémie des animaux était voisine de 600,ug/1, une diminution de la
concentration de testostérone et d'androstènedione testiculaire a été observée après
respectivement 30 et 150 jours d'intoxication suggérant une atteinte par le plomb de
certaines enzymes de la stéroïdogenèse (Rodamilans et coll., 1988a).
Chez le rat intoxiqué après la puberté, les concentrations plasmatiques ou sériques de
testostérone ont été soit inchangées par rapport aux témoins pour des plombémies de 350 à
1200µg/1 (Nathan et coll., 1992; Pinon-Lataillade et coll., 1993) soit diminuées de 35 à 70
% pour des plombémies de 600 à 17 000µg/1 (Sokol et coll., 1985; Thoreux Manlay et
coll., 1995a et c; Ronis et coll., 1996). Les concentrations de FSH sont le plus souvent
restées inchangées alors que celles de LH ont été soit inchangées pour des plombémies de
600 à 1 200µg/1 (Sokol et coll., 1985; Nathan et coll., 1992; Pinon-Lataillade et coll.,
1993) soit significativement réduites pour des plombémies de 300 et 17 000µg/1
(Thoreux-Manlay et coll., 1995a et c; Ronis et coll., 1996). Le fait qu'une réduction de 35
à 70 % de la concentration de testostérone n'entraîne pas une augmentation de la
concentration de LH laisse supposer que le rétrocontrôle négatif de la testostérone au
niveau hypothalamo hypophysaire est perturbé par le plomb. Afin de vérifier cette
hypothèse Klein et coll. (1994) ont déterminé les quantités d'ARN messager de GnRH et de
LH, respectivement dans l'hypothalamus et l'hypophyse de



rats intoxiqués par le plomb de plombémie moyenne de 420, 550 et 1000µg/l. La quantité
de ces ARN augmente jusqu'à atteindre un facteur 2 à 3 pour la plombémie de 550µg/1
puis se stabilise ensuite pour LH ou continue d'augmenter pour GnRH. La concentration de
LH hypophysaire est également augmentée dans les mêmes proportions, ce qui a conduit
ces auteurs à émettre l'hypothèse de l'interférence du plomb avec le relargage des hormones
hypophysaires. Ces modifications pourraient selon ces auteurs résulter d'une compétition
du plomb avec le cation Zn2+ qui est présent sur les récepteurs à doigt de zinc des
stéroïdes.

Cette action du plomb au niveau hypothalamo-hypophysaire, si elle entraîne une
diminution des concentrations de LH circulante, peut indirectement diminuer la production
de testostérone par les cellules de Leydig. D'autre part, l'action inhibitrice directe du plomb
sur la stéroïdogenèse a été montrée in vitro et in vivo sur des animaux fortement exposés
pour amplifier les effets du plomb. In vitro, pour des concentrations comprises entre 100 et
500µM, l'acétate de plomb inhibe de façon dose dépendante la synthèse de progestérone et
de testostérone par les cellules de Leydig isolées de rats adultes. Ex vivo, la production de
testostérone par des cellules de Leydig isolées de testicules de rats fortement intoxiqués par
le plomb (plombémie 17 000µg/l), stimulées ou non par hCG, était également
significativement réduite (p < 0,01) ce qui confirme qu'à forte dose le plomb peut avoir une
action directe sur la cellule de Leydig (Thoreux-Manlay et coll., 1995c). In vivo, par
immunohistochimie chez des animaux fortement intoxiqués il a été montré que les effets
négatifs du plomb sur la production de progestérone et de testostérone étaient dûs
principalement à la diminution de l'expression de l'enzyme cytochrome P450c17(CYP17)
qui catalyse 1'hydroxylation en 17a de la progestérone puis sa transformation en
androstènedione précurseur immédiat de la testostérone. L'expression de l'enzyme
cytochrome P450scc (CYPllA1), qui coupe la chaîne latérale du cholestérol était également
réduite mais plus faiblement ainsi que celle de la 3β-hydroxystéroïde déshydrogénase (3-
βBHSD) qui catalyse la conversion de la prégnénolone en progestérone (Thoreux-Manlay
et coll., 1995c).

Chez le rat contaminé pendant la dernière semaine de gestation et examiné à l'âge adulte, la
pulsatilité (fréquence et amplitude des pics) de la LH et de la FSH a été modifiée chez 3
animaux sur 13 suggérant une altération persistante de l'axe hypothalamo-hypophysaire
qui, compte tenu du faible effectif d'animaux, nécessite d'être vérifiée (Mc Givern et coll.,
1991). Ce résultat peut suggérer l'importance de la susceptibilité individuelle au plomb.
Dans une autre expérience, des rats intoxiqués soit in utero (plombémie à la naissance 830
ou 1360µg/1) soit pendant la lactation (plombémie au sevrage 2420µg/1) n'ont pas
présenté d'anomalie du point de vue des concentrations plasmatiques des hormones
sexuelles à l'âge adulte (Coffigny et coll., 1994; Thoreux Manlay et coll., 1995b). Il a
cependant été montré que la synthèse des stéroides, indispensables à l'établissement de la
spermatogenèse, ainsi que
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la liaison de la FSH à ses récepteurs sur les cellules de Sertoli étaient diminuées dans les
testicules de rats âgés de 21 jours et intoxiqués par le plomb depuis le 9ème jour de vie in
utero jusqu'à 21 jours post-partum (Wiebe et coll., 1982, ce qui pourrait éventuellement
perturber 1'établissement de la spermatogenèse et justifier les diminutions de l'ordre de 20
% de la production des spermatozoides observées parfois à l'âge adulte chez les animaux
exposés in utero ou pendant la lactation. Un retard d'environ 2 jours dans la descente des
testicules après une exposition pendant la lactation a également été observé, qui pourrait
refléter un effet du plomb sur l'axe hypothalamo-hypophysotesticulaire (Yu et coll., 1996).

Lorsque l'intoxication a eu lieu du 5ëme jour de vie intra-utérine jusqu'à 1'âge de 85 jours
(plombémie de 2 500 à 3 000µg/l) les concentrations sériques de testostérone ont été
réduites de 65 % sans modification de celles de LH, ce qui reflète un effet direct du plomb
au niveau testiculaire sur la stéroïdogenèse dans la cellule de Leydig, mais en raison d'une
augmentation de la quantité de LH hypophysaire de 65 % sans modification de son ARN
messager, un effet du plomb au niveau hypophysaire pourrait aussi exister (Ronis et coll.,
1996). Lorsque l'exposition a lieu du sevrage à 74 jours (plombémies 570µg/1) les mêmes
tendances dans les modifications hormonales sont observées: la testostérone est diminuée
de 40 %, la LH sérique est abaissée de 30 % (p < 0,005) et la LH hypophysaire augmentée
de 63 % tout comme 1'ARN messager correspondant (p < 0,05). Il semble que
l'allongement de l'intoxication sur la vie de l'animal a surtout pour effet de réduire la
production de testostérone (Ronis et coll., 1996).
La prostate et les vésicules séminales, qui concentrent le plomb et dont le poids est souvent
réduit après intoxication, pourraient également être un site d'action de ce métal. Le
développement et la maintenance de ces organes étant sous la dépendance des androgènes,
l'action du plomb pourrait être indirecte via la diminution de la concentration de
testostérone, ou directe, le plomb inhibant la liaison des androgènes à leurs récepteurs par
compétition ionique (Barratt et coll., 1989; Nathan et coll., 1992; Thoreux-Manlay et coll.,
1995a).

En résumé, l'intoxication chronique du singe entraînant une plombémie < 300µg/1 a montré
une grande variabilité dans les réponses individuelles concernant la sécrétion des hormones
sexuelles. Cependant une altération modeste des fonction leydigienne, sertolienne et
hypophysaire semble exister. Chez le rat ou la souris, la concentration de testostérone
circulante est diminuée surtout pour des fortes plombémies mais parfois aussi pour des
plombémies de 300µg/1. La concentration de LH est également diminuée. Une intoxication
in utero ou pendant la lactation n'a pas ou peu affecté la sécrétion des hormones sexuelles
à l'âge adulte: certaines études rapportent une modification de la pulsatilité des hormones
gonadotropes ou un retard dans la descente des testicules. Le prolongement de
l'intoxication in utero après la naissance a pour effet de diminuer la concentration de
testostérone et
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de perturber la concentration de LH sérique ou hypophysaire traduisant une action du
plomb sur le testicule et l'axe hypothalamo-hypophysaire.

Effet du plomb sur la fertilité du mâle

Les effets du plomb sur la fertilité ont été peu étudiés chez les travailleurs exposés (tableau
7.IV).

Tableau 7.1V: Effets du plomb sur la fertilité masculine.

Données chez l'homme

L'étude de Coste et coll. (1991) réalisée dans une fabrique de batteries française montre
que le nombre de naissances observées pendant quatre ans, chez 229 sujets exposés dont
les plombémies s'étalaient de moins de 400 à plus de 600µg/1 a été comparable à celui des
témoins. En revanche, pour une plombémie moyenne semblable, de 463µg/1, une étude
menée pendant deux ans sur 74 ouvriers d'une fabrique de batterie en Belgique, a conduit à
l'observation de la diminution de leur fertilité comparativement à un groupe témoin de 138
hommes (Gennart et coll., 1992b).

L'étude la plus importante a été réalisée dans l'Etat de New York (Lin et coll., 1996). Elle a
comparé la fertilité de 4 256 ouvriers de 1'industrie du plomb répertoriés dans le “ Heavy
Metal Registry ” à celle de 5 148 témoins conducteurs d'autobus de l'état de New York. La
plombémie moyenne était de 372µg/1 et 1'étude a porté sur une durée de 11 ans. Cette
étude a montré que le nombre des naissances dans le groupe des ouvriers exposés était
inférieur à celui attendu comparativement au groupe de référence (ratio de fertilité
standardisé: SFR = 0,88, intervalle de confiance à 95 %, IC 95 % 0,81-0,95).
L'existence d'une relation dose effet entre la plombémie moyenne
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et la fertilité n'a pas été trouvée mais cette étude montre un effet chronique de l'exposition
au plomb sur la fertilité: les ouvriers ayant la plus longue exposition > 5 ans ont le SFR le
plus faible (SFR = 0,43, IC 95 % 0,31-0,59). Même après ajustement pour l'âge, la race,
l'éducation, la résidence, les travailleurs exposés depuis plus de 5 ans ont une probabilité
de paternité plus faible que ceux exposés moins longtemps: risque relatif 0,38; IC 95 %
0,23-0,61. Cependant, les auteurs mentionnent qu'ils n'ont pas eu la possibilité de contrôler
les facteurs de confusion tels que le statut marital ou l'utilisation de contraceptifs.
Une exposition paternelle au plomb semble être associée à une petite augmentation du
risque d'avortement spontané dans deux études où les plombémies moyennes étaient
voisines de 500 à 600µg/1. Ce risque augmenterait avec la plombémie et serait aussi accru
par la consommation d'alcool du père et de tabac de la mère (Anttila et Sallmen, 1995). En
revanche l'association de malformations congénitales avec l'exposition paternelle au plomb
n'apparaît pas nettement, les avortements spontanés se produisant sans doute
prioritairement (Sallmen et coll., 1992; Cordier et Goujard, 1994).
L'effet génotoxique du plomb n'est pas clairement démontré. Un des mécanismes possibles
pour sa génotoxicité pourrait être une action indirecte résultant de son interférence avec les
processus de réparation de l'ADN, par une action sur les protéines de réparation (Winder et
Bonin, 1993). Une étude réalisée chez 9 témoins et 20 imprimeurs soit fumeurs (n = 6) soit
soumis à une pollution par le plomb (n = 7) soit exposés au plomb et fumeurs (n = 7) a
montré que le plomb augmentait moins la fréquence des échanges de chromatides sœ urs
dans les lymphocytes que le tabac; l'association plomb tabac a donné les mêmes résultats
que le tabac seul: elle inhibe les mitoses des lymphocytes (Rajah et Ahuja, 1995).

Expérimentation animale

Chez l'animal, les études (tableaux 7.II et 7.III) ont montré que la fertilité des souris mâles
intoxiquées à l'âge adulte a été soit inchangée comparativement à un groupe témoin (Pinon
Lataillade et coll.,1995) soit diminuée ce qui s'est traduit par une diminution du nombre
des femelles gravides (Johansson et Wide, 1986). Aucune augmentation des malformations
chez les fœ tus n'a été observée. Les études réalisées sur le pouvoir fécondant in vitro des
spermatozoides de ces mâles ont montré qu'ils avaient une capacité réduite à féconder les
ovocytes de souris, associée probablement à une diminution de la survie des œ ufs fécondés
au moment de l'implantation (Johansson et coll., 1987). D'autre part ces auteurs ont montré
que l'exposition au plomb augmentait la stabilisation de la chromatine des spermatozoides
du canal déférent ce qui pouvait entraîner un retard dans la décondensation de leur noyau
après la fécondation de l'ovocyte et par suite interférer avec la fertilité de la souris
(Johansson et Pelliciari, 1988). La réduction de fertilité des mâles après 60 exposition au
plomb pourrait donc être due à une interaction perturbée du
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spermatozoïde avec l'ovocyte (Johansson, 1989). Des pertes post-implantatoires peuvent
s'ajouter aux pertes préimplantatoires. Elles ont été observées à la suite d'une forte



intoxication des mâles à partir du sevrage par ingestion d'oxyde de plomb (50 mg/kg)
pendant 35 jours (Al-Hakkak et coll., 1988).

La fertilité des rats mâles intoxiqués modérément par l'acétate de plomb à l'âge adulte
pendant des périodes de 60 à 130 jours, ou pendant 35 jours à forte dose n'a pas été
affectée contrairement à certaines observations chez la souris (Zirkin et coll., 1985;
Pinon-Lataillade et coll., 1993; Thoreux Manlay et coll., 1995a). Seuls des mâles exposés
au plomb, par ingestion d'aliments contenant 1 % d'acétate de plomb, depuis le premier
jour de vie intra-utérine jusqu'à l'âge adulte ont engendré des portées dont la taille étaient
réduite de 15 %. Le poids des nouveau-nés était réduit de 12 % et la survie à l'âge du
sevrage réduite de 18 % par rapport aux témoins (Stowe et Goyer, 1971). Cependant, une
expérience a montré une altération du pouvoir fécondant in vitro des spermatozoides
épididymaires de rats exposés au plomb par ingestion d'acétate pendant 14, 30 ou 60 jours
et ayant une plombémie moyenne de 350,ug/1. Leur aptitude à pénétrer des ovocytes in
vitro était significativement réduite d'environ 20 % ainsi que leur aptitude à les féconder, et
ceci indépendamment du temps d'intoxication (Sokol et coll., 1994).

L'intoxication in utero ou pendant la lactation de rats mâles n'a eu aucun effet sur leur
fertilité, en particulier après accouplement avec des femelles ayant subit la même
intoxication, la taille des portées, le poids des nouveau-nés et le sex-ratio (nombre de fœ tus
mâles / nombre total de fœ tus) étaient comparables à ceux observés chez des rats témoins
(Coffigny et coll., 1994; ThoreuxManlay et coll., 1995b). Ces résultat montrent que, chez
le rat, malgré une plombémie > 1000µg/l, une intoxication limitée à la période in utero ou
à la lactation ne provoque pas de dommages irréversibles susceptibles d'affecter la fertilité.

Afin de tester l'hypothèse d'un effet génotoxique du plomb sur les cellules germinales mâles
la fréquence de mutations létales dominantes a été étudiée après traitement de souris mâles
par le chlorure de plomb seul pendant 6 semaines (plombémie de 400 à 600µg/1) ou par le
chlorure de plomb plus une injection de cyclophosphamide de 120 mg/kg 7 jours avant
1'accouplement, ou par le cyclophosphamide seul. Le cyclophosphamide est connu comme
étant un agent mutagène des spermatides allongées et des spermatozoides. Les animaux
traités ont été accouplés avec des femelles non traitées. Pour les mâles traités par le plomb
seul, aucune différence n'a été observée concernant le nombre d'implant ou de pertes
post-implantatoires (résorptions fœ tales). Chez les mâles traités par le cyclophosphamide
seul, une diminution significative (p < 0,005) de la taille des portées, du nombre d'implants
vivants et une augmentation des résorptions fœ tales ont été observées qui ne différaient pas
de celles observées chez les animaux traités par le plomb plus le
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cyclophosphasmide. Les auteurs ont conclu à la non influence par le plomb de la
motagénicité du cyclophosphamide dans le test de dominance létale (Kristensen et coll.,
1993).



En résumé, les études portant sur la fertilité des souris ou des rats mâles intoxiqués par le
plomb ont montré que ce métal pouvait réduire la taille des portées, surtout pour des
expositions vie entière chez le rat. In vitro, une réduction du pouvoir fécondant des
spermatozoïdes a été observée.

Effets du plomb sur l'ovaire et le développement des follicules

Les seules études réalisées (tableau 7.V) l'ont été chez l'animal. Chez la souris,
l'intoxication de la femelle par différentes doses d'acétate de plomb administrées par
gavage conduisant à des plombémies moyennes respectives de 223, 410 et 565µg/1 a
montré que le développement et la maturation des follicules pouvait être affectés. Une
diminution significative du nombre des petits follicules et des follicules intermédiaires
même pour la plus faible plombémie a été observée, les grands follicules étant
principalement affectés pour la plus forte plombémie. L'atrésie folliculaire est accrue pour
les follicules intermédiaires et elle augmente avec la plombémie. Pour la plus forte
plombémie les grands follicules montrent également différents degrés d'atrésie (Junaid et
coll., 1997). De même, chez de jeunes rates de 22 jours, nées de mère ayant reçu une
alimentation contenant 1 % d'acétate de plomb avant, pendant et après la gestation,
l'examen des ovaires a montré un nombre réduit de follicules en développement,
comparativement aux animaux témoins (Stowe et Goyer, 1971).

En résumé, l'intoxication par le plomb à l'âge adulte, entraînant des plombé mies de
200µg/1 ou plus, a affecté la croissance et le développement des follicules chez la souris.
Cette même altération est observée chez de jeunes rates intoxiquées in utero et pendant la
lactation par l'intermédiaire de leurs mères.

Effets du plomb sur les sécrétions d'hormones sexuelles chez la femelle

Les résultats des différentes études réalisées chez l'animal sont résumés dans le tableau
7.V. Chez le singe femelle après une exposition prolongée au plomb (10 ans), pour une
plombémie de 350µg/1 tolérée en exposition professionnelle humaine, une diminution des
concentrations plasmatiques des pics de LH, FSH et d'œ stradiol a été observée pendant la
phase folliculaire, mais l'ovulation a été maintenue. Dans ces conditions aucune
modification de la sécrétion de progestérone n'a été décelée (Foster et coll., 1992). En
revanche pour des expositions de 15 à 20 ans une diminution d'environ 40 %
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Tableau 7.V: Effets du plomb sur l'appareil reproducteur de la femelle chez le singe, la
souris et le rat.



LH: hormone lutéinisante; FSH: hormone folliculo-stimulante

(p < 0,04) des concentrations plasmatiques de progestérone a été observée pendant la phase
lutéale pour une plombémie de 250 à 300µg/1 alors 163

qu'aucune modification n'est observée pour une plombémie de 100-150µg/1 (Foster et coll.,
1996b). Ce résultat confirme la diminution de la sécrétion de progestérone de 40 %



observée pour une exposition de 33 mois ayant entraîné une plombémie plus élevée de
700µg/1 chez le singe Rhésus. Chez ces femelles l'ovulation était également maintenue
(Franks et coll., 1989).

Chez la rate adulte intoxiquée de l'âge de 60 à 85 jours par ingestion d'une eau contaminée
conduisant à une plombémie moyenne de 500 µg/1 aucune modification des sécrétions
d'œ stradiol ou de LH n'a été observée, de même lorsque l'exposition a eu lieu du sevrage
(24 jours) à 74 jours post partum (plombémie 632µg/1). En revanche lorsque de fortes
anomalies ont été observées l'exposition a commencé au 5ème jour de gestation et a été
poursuivie jusqu'à 1'âge de 85 jours (plombémie 2 640µg/1) ce qui suggère que le plomb
pendant la vie in utero et la lactation cause des dommages qui seront conservés voire
amplifiés si l'exposition à ce polluant persiste durant la vie. Une diminution significative (p
< 0,005) de la LH sérique (25 %) et hypophysaire (60 %) a été observée ainsi qu'une
réduction des concentrations d'œ stradiol de 50 % (p < 0,06). Dans ces deux dernières
expériences commencées in utero ou après le sevrage, l'ouverture vaginale a été retardée;
ce retard de quelques jours pour l'exposition commencée après le sevrage a pu atteindre 20
jours pour l'exposition commencée in utero, de plus, pour 89 % des femelles les cycles
œ striens étaient anormaux mais la fertilité de ces femelles n'a pas été testée (Ronis et coll.,
1996). Lorsque l'exposition à été limitée à la dernière semaine de gestation (McGivern et
coll., 1991) ou à la période de lactation, un retard dans l'ouverture vaginale de l'ordre de 2
jours a aussi été observé (Yu et coll., 1996). Ce retard dans l'expérience de Mc Givern et
coll. (1991) pourrait être imputable à une modification de la pulsatilité des hormones
gonadotropes observées chez 30 % des animaux à 1'âge adulte mais ce résultat demande à
être confirmé compte tenu du petit nombre (6) de femelles intoxiquées testées. Néanmoins
tous ces résultats sont compatibles avec une action du plomb au niveau
hypothalamo-hypophysaire doublée d'une action directe au niveau de la stéroidogenèse
dans la gonade.
En résumé, l'intoxication chronique chez le singe pendant 10 à 20 ans, entraînant une
plombémie modérée voisine de 300µg/1, pourrait affecter 1'ovaire et modifier la sécrétion
d'œ stradiol et de progestérone ainsi que l'axe hypothalamo hypophysaire en perturbant les
sécrétions des hormones gonadotropes. Les résultats observés chez la rate confirment ceux
observés chez le singe mais seulement lorsque l'intoxication “ vie entière ” a commencé in
utero ce qui montre la toxicité du plomb pendant la période prénatale.

Effets du plomb sur la gestation, le fœ tus et la fertilité

Chez la femme enceinte les effets délétères du plomb résultant d'une forte intoxication
professionnelle ont été décrits depuis près d'un siècle: avortement, mort fœ tale, enfant
mort-né, microcéphalie. Il a été clairement montré
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que le placenta n'est pas une barrière au passage du plomb et la plombémie du sang du
fœ tus (cordon ombilical) est souvent comparable à celle de la mère, mais on ignore si la
perméabilité du placenta au plomb est constante pendant toute la gestation. Le transfert



placentaire du plomb est commencé dès la 14ëme semaine de gestation chez la femme et le
plomb s'accumule ensuite dans les tissus du fœ tus, principalement le squelette et les reins,
tout au long de la gestation (Bentur et Koren, 1991). Pendant la grossesse, le plomb stocké
dans le squelette de la mère peut être mobilisé et transféré au fœ tus. Cette mobilisation
pourra être accrue par une déficience en fer et en calcium. Ainsi la dose fœ tale reflète non
seulement le transfert du plomb dérivé de la mère au fœ tus, associé avec l'exposition de la
mère pendant la grossesse, mais aussi le transfert du plomb stocké par la mère dans ses os
avant la grossesse. Le plomb osseux est donc une source de contamination pour le fœ tus
mais aussi pour le nouveau né pendant l'allaitement, car le plomb est aussi présent dans le
lait maternel à des concentrations supérieures à celles trouvées dans le plasma au même
moment, et la cinétique du plomb dans l'os suit celle du calcium pendant la gestation et la
lactation (Silbergeld, 1991).

Données chez la femme

Ces dernières années les études ont été consacrées à l'effet des expositions chroniques à
faibles doses, autres que celles d'origine professionnelles afin de vérifier si des doses
inférieures à la limite admise pouvaient être dommageables pour le fœ tus. Les données sont
rassemblées dans le tableau 7.VI.

Tableau 7.VI: Effet du plomb sur la gestation chez la femme.

Bellinger et coll. (1991) ont étudié la relation entre 1'exposition prénatale faible dose, la
croissance fœ tale ou la durée de la gestation sur un échantillon de 4 354 femmes enceintes
qui ont accouché dans un hôpital de Boston (USA). L'association a été estimée par analyse
de régression multiple. Des ajustements pour de nombreux facteurs ont été effectués (âge
de la mère, éducation, race, statut marital, consommation de tabac, de vin, d'alcool, de
café...). En fonction de la plombémie du sang du cordon ombilical, les
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nouveau-nés ont été classés en 4 groupes 0-49, 50-99, 100-149 et 2 150µg/1. Le poids de
naissance moyen normal a été établi à 3 311,9 g et la durée moyenne de gestation à 39,7
semaines. Un accouchement avant la 37ème semaine est considéré comme prématuré et un



poids de naissance inférieur à 2 500 g est considéré comme “ faible ”. Les résultats de
l'analyse montrent que si on compare les enfants ayant une plombémie < 150µg/1 à ceux
ayant une plombémie < 50µg/1 ils n'ont pas un risque accru d'avoir une croissance fœ tale
affectée par le plomb. Pour des plombémies 2 150µg/1 un risque modeste peut exister: la
moyenne ajustée du poids de naissance était inférieure de 80 à 100 g à celle des autres
groupes.

Une étude réalisée chez 304 femmes du Kosovo habitant près d'une fonderie de plomb et
ayant une plombémie moyenne de 155µg/1 n'a pas montré d'augmentation du risque
d'avortement spontané, comparativement à un groupe témoin de 335 femmes (Murphy et
coll., 1990) et contrairement à ce qui a été observé pour des plombémies plus élevées
voisines de 500g/1 (Winder, 1993).

En ce qui concerne les malformations congénitales associées à l'exposition maternelle, elles
se manifestent le plus souvent par des troubles neurologiques qui pourraient intervenir pour
des faibles doses. Une étude récente effectuée dans le Nord-ouest de la Grande Bretagne
rapporte que des malformations du tube neural pourraient être associées à la
consommation d'eau contenant 10µg/l, ou plus, de plomb et à une déficience en acide
folique et en zinc (Bound et coll., 1997).

D'autre part, d'après une étude préliminaire, les femmes ayant eu une intoxication au
plomb dans leur enfance présenteraient un risque accru d'avoir des avortements spontanés
ou des enfants mort-nés ou encore des enfants présentant un handicap dans l'apprentissage
de la lecture (Hu, 1991).

Données expérimentales

Le plomb administré à forte dose, chroniquement ou en dose unique, pendant la gestation
chez la souris ou le rat a entraîné des morts fœ tales et des malformations (tableau 7.V). En
fait d'après les travaux de McClain et Becker (1975) rapportés par Kelman et Walter
(1980), le plomb produit des malformations à des périodes spécifiques de la gestation.
Chez le rat, une dose intraveineuse de 35 mg/kg de nitrate de plomb au 9ème jour de
gestation produit des malformations. Du 10 au 15ème jour de gestation le nitrate de plomb
est embryotoxique mais pas tératogène. Les lésions du système nerveux se produisent au
16ême jour de gestation pour une dose aussi faible que 15 mg/kg. Après le 16ème jour la
toxicité fœ tale diminue. Pour des intoxications modérées pendant la gestation les morts
fœ tales ne sont pas toujours observées; la durée de la gestation n'est pas modifiée par
rapport aux témoins ni le sex-ratio des nouveau-nés, mais leur poids à la naissance et leur
survie  sont significativement réduits.
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Une expérience récente a en effet montré que le plomb était potentiellement tératogène chez
le rat. Des embryons de rats exposés au plomb in vivo au 9,5ème jour de gestation par
injection ip à la mère d'une forte dose d'acétate de plomb (50 mg/kg) puis explantés 24 h



plus tard et cultivés in vitro pendant 24 h ont présenté une croissance réduite par rapport
aux témoins et des malformations, comme l'ouverture du tube neural. Lorsque des
embryons de rats de 9,5 jours ont été cultivés pendant 48 h in vitro dans un milieu
contenant des concentrations fortes et croissantes de plomb de 30,68 mg/1 à 86,64 mg/1 ils
ont présenté une croissance réduite, une inhibition du développement des somites et des
bourgeons des membres, une diminution de la synthèse des protéines et d'ADN ainsi que
des malformations dans le cerveau et le cœ ur. Ces effets augmentaient avec la dose de
plomb (Zhao et coll., 1997).

Chez la souris adulte gravide recevant une forte dose de plomb par injection ip, des morts
fœ tales et des anomalies du squelette ont été rapportées par Winder (1993). Ces
malformations étaient exacerbées par une déficience en calcium. De même chez des souris
recevant une alimentation contenant 0,5 % de plomb à partir du ler jour de gestation on a
observé une augmentation significative (p < 0,05) du nombre de morts fœ tales ainsi qu'une
diminution du poids des fœ tus à la fin de la gestation. De telles anomalies n'ont pas été
observées quand la dose de plomb était de 0,25 % (Jacquet et coll., 1975).
L'intoxication de la souris gravide pendant toute la gestation par absorption d'eau
contenant 5 g/1 d'acétate de plomb n'a pas eu d'influence sur la durée de la gestation ou la
taille des portées comparativement à un groupe témoin mais le poids des nouveau-nés était
significativement réduit de 11 %. Le nombre de morts postnatales a été significativement
augmenté chez ces nouveau-nés jusqu'à l'âge du sevrage à 23 jours: 20 % versus 1~8 %
(Pinon-Lataillade et coll., 1995).

La fertilité des femelles souris intoxiquées par ingestion d'eau contenant 5 g/1 d'acétate de
plomb depuis le premier jour de vie intra utérine jusqu'à l'âge de 60 jours a été
significativement modifiée. Lors de leur accouplement avec des mâles normaux: la taille
des portées et le nombre de points d'implantations dans l'utérus ont été réduits de 23 et 18
% respectivement (p < 0,05) par rapport aux témoins, alors que la fertilité des mâles
soumis au même traitement n'a pas été modifiée. Aucune différence significative par
rapport au groupe témoin n'a été notée dans le nombre des pertes post-implantatoires ou
des grosses malformations (Pinon-Lataillade et coll., 1995).
Chez la rate gravide intoxiquée pendant la gestation à partir du 5ème jour de gestation par
ingestion d'une eau de boisson contenant 6 g/1 d'acétate de plomb une augmentation
significative du nombre de fœ tus mort-nés (19 % versus 2 %) et une réduction du poids des
nouveau nés de 28 % à 1'âge de 5 jours ont été observées (Ronis et coll., 1996). Dans une
étude plus ancienne (Stowe et Goyer, 1971) les rates intoxiquées par une alimentation
contenant 1% d'acétate de plomb depuis le premier jour de vie intra-utérine jusqu'à
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l'âge adulte, accouplées à des mâles normaux, ont eu des portées dont la taille était réduite
de 26 % (alors qu'une réduction de 15 % a été observée chez les mâles) résultant d'une
diminution du nombre d'embryons implantés. Le poids des nouveau-nés était réduit de 26
% et leur survie au sevrage réduite de 45 %.



Le plomb peut également affecter la fonction de reproduction des femelles chez les
poissons et les oiseaux. Une étude a montré que la quantité d'œ ufs pondus par les femelles
vairons vivant dans une eau contaminée par 500µg/1 de plomb était réduite
comparativement à celle des femelles témoins, moins d'œ ufs fécondés étaient viables, les
intervalles de pontes étaient allongés et moins de femelles pondaient. L'examen des ovaires
des femelles intoxiquées a montré que le développement des ovocytes était moins avancé
que chez les témoins. La concentration en plomb des ovaires était importante de l'ordre de
40µg/g. Les effets observés sur les œ ufs peuvent résulter de l'effet du plomb via la mère
et/ou de l'effet direct du plomb dans l'eau qui peut pénétrer dans l'œ uf et s'accumuler dans
le liquide périvitellin (Weher, 1993).

Chez l'oiselle l'allongement de l'intervalle entre les périodes de ponte a été observé comme
précédemment chez les poissons ainsi que la réduction de l'épaisseur de la coquille des
œ ufs. Une décroissance du nombre des éclosions et du poids des embryons a aussi été
observée. Chez le poulet intoxiqué on a trouvé des embryons anormaux d'une part et
d'autre part après injection de nitrate de plomb dans des embryons de poulets sains on a
clairement observé que ce métal affectait leur développement en terme de mortalité et de
malformations (anomalie cranienne, hydrocéphalie, méningocèle, paralysie des membres).
Tous ces facteurs peuvent réduire la réussite de la reproduction chez les oiseaux et
diminuer la taille des futures générations. Cependant l'auteur mentionne qu'il conviendrait
de vérifier dans la nature les effets observés en laboratoire (Burger, 1995).

En résumé, chez le rat ou la souris, de fortes intoxications au plomb pendant toute la
gestation entraînent l'apparition de morts fœ tales et de malformations. Des intoxications
plus modérées et prolongées sur la vie de l'animal ont pour effet de réduire la taille des
portées, principalement par diminution du nombre de points d'implantations,
comparativement aux témoins. Ces résultats comparés à ceux obtenus après intoxication
des mâles mettent en évidence une plus grande sensibilité au plomb de la femelle
concernant sa fertilité. Dans la majorité des intoxications, le poids des nouveau-nés a été
réduit ainsi que leur survie au sevrage. Les résultats obtenus dans les études réalisées chez
les poissons et les oiseaux confirment l'effet délétère du plomb sur les ovaires et le
développement des ovocytes observé chez les rongeurs ainsi que la possible détection de
malformations dans les embryons.

En conclusion, le plomb peut affecter le testicule, l'ovaire et l'axe hypothalamo
hypophysaire. Son effet diminue avec la plombémie mais des perturbations persistent en
dessous d'une plombémie de 400µg/1 chez le mâle
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comme chez la femelle. Des études supplémentaires portant sur des expositions chroniques
à faible dose seraient nécessaires pour examiner la possibilité d'une plombémie seuil.

Des expositions chroniques chez l'homme avec une plombémie forte (de 400 à 800µg/1)
entraînent une diminution de la production de spermatozoïdes, ce qui augmente le risque de



devenir hypofertiles pour les hommes concernés. Pour des plombémies > 600 µg/1, la
concentration de testostérone circulante a été diminuée et associée à une perturbation du
fonctionnement de l'axe hypothalamo-hypophysaire concernant la sécrétion de LH. Pour
des plombémies < 400µg/1, il n'a pas été observé d'effet immédiat du plomb sur la
production spermatique, de même que sur la production des hormones sexuel les, mais un
risque de diminution de fertilité existe pour une exposition chronique de plusieurs années.
Chez les femmes intoxiquées pendant la grossesse, le plomb entraîne une réduction du
poids de naissance et une altération de la croissance et du développement fœ tal.

L'expérimentation animale a permis d'aborder l'étude des mécanismes de l'action du plomb
sur l'appareil reproducteur. Pour une intoxication prolongée (9 mois, plombémie 1
200µg/1), des modifications de 1'ultrastructure et une diminution de l'activité d'enzymes
mitochondriales des spermatozoïdes épididymaires sont observées. Le plomb pourrait
affecter les spermatozoïdes dans l'épididyme, la concentration du plomb dans cet organe
étant nettement supérieure à celle du testicule. Pour des intoxications conduisant à des
plombémies modérées voisines de 300 à 500µg/1 chez le rat ou la souris adultes, les effets
sont non détectables sur la production spermatique en utilisant les techniques courantes
(numération, motilité, forme) mais l'étude de l'aptitude des spermatozoïdes à pénétrer les
ovocytes et à les féconder in vitro a souvent montré qu'elle était diminuée comparativement
à des témoins. De plus une augmentation des espèces réactives de l'oxygène a été trouvée
dans les spermatozoïdes épididymaires corrélée négativement à leur pouvoir fécondant in
vitro. Pour des expositions chroniques sur des périodes de 9 à 20 ans, conduisant à des
plombémies < 400µg/1 chez le singe, une altération de la chromatine des spermatozoïdes
dépendante de la plombémie a été observée.
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8

Effets sur différents organes

Outre ses effets néfastes sur le système nerveux, le plomb exerce son activité
toxique sur d'autres organes comme les systèmes hématopoïétique, rénal et cardio-
vasculaire, ainsi que sur la thyroïde.

Système hématopoïétique

La toxicité hématologique n'apparaît que pour des expositions très élevées.
L'intoxication par le plomb entraîne des perturbations hématologiques, portant
préférentiellement sur la lignée érythrocytaire. Les classiques hématies à
granulations basophiles ne se rencontrent que lors d'intoxications sévères.
L'anémie, définie comme la baisse du taux d'hémoglobine, apparaît pour une valeur
de la plombémie supérieure à 400 µg/1. Au cours du saturnisme aigu, on observe
une anémie hémolytique, alors que le saturnisme chronique entraîne une anémie
microcytaire, avec un déficit en fer souvent associé. Deux mécanismes
biochimiques permettent d'expliquer cette anémie microcytaire: l'inhibition de la
synthèse d'hème, et donc de l'hémoglobine, et la durée de vie raccourcie des
érythrocytes (Bottomley et Muller-Eberhard, 1988).

L'exposition au plomb diminue de manière significative la mobilité
électrophorétique des érythrocytes, le contenu en acide sialique membranaire et la
déformabilité des érythrocytes entraînant un raccourcissement de leur demi-vie
mesurée au 51Cr (Terayama, 1993).

L'hémolyse peut être expliquée par une peroxydation des lipides de la membrane
(Monteiro et coll., 1991) et une inhibition de la Na+/K+ ATPase membranaire qui
entraîne une accumulation de K+ intracellulaire (Hasan et coll., 1976).

Système immunitaire

Un grand nombre d'études expérimentales, réalisées essentiellement chez la souris
et le rat, ont montré une altération des fonctions du système immunitaire en cas
d'intoxication aiguë ou chronique par le plomb.
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Les trois composantes du système immunitaire, à savoir l'immunité humorale (cellules B),
l'immunité à médiation cellulaire (cellules T, cellules NK) et les cellules phagocytaires du
système réticulo-endothélial (neutrophiles, monocytes-macrophages) ont été étudiées.

Concernant l'immunité humorale, certains auteurs ont mis en évidence une diminution des
taux d’immunoglobulines sériques IgG, IgA, IgM (Evers et coll., 1982; Wagnerova et
coll., 1986; Coscia et coll., 1987; Undeger et coll.,1996) alors que d'autres auteurs n'ont
trouvé aucune modification de ces paramètres (Queiroz et coll., 1994a). Le taux des
Iymphocytes B (CD19) n'est pas modifié (Undeger et coll., 1996; Sata et coll., 1997) ou
est augmenté (Coscia et coll., 1987).

Concernant l'immunité à médiation cellulaire, une réduction dans le pourcentage et la
valeur absolue des cellules T (CD3) et cellules T helper (CD4) a été retrouvée (Fischbein
et coll., 1993; Undeger et coll., 1996). Certaines études n'ont pas pu détecter de
changement dans la population des cellules NK (CD16+) ou dans leur activité cytolytique
(Kimber et coll., 1986; Undeger et coll., 1996; Yucesoy et coll.,1997a et b). Une étude très
récente a par contre trouvé une diminution significative (p < 0,05) de cette population avec
une corrélation négative (r = -0,39) entre la plombémie et le nombre de cellules CD16.

Une réduction importante de l’adhérence et de l'activité chimiotactique des macrophages
mise en évidence chez la souris intoxiquée (Villanueva et coll., 1997a et b), ainsi que
1'inhibition de la synthèse de NO (Kanematsu et coll., 1996), pourraient rendre compte de
la diminution des défenses de 1'hôte contre les agents bactériens, viraux et les tumeurs.

Les sujets exposés au plomb ont, enfin, une réduction de la fonction des neutrophiles mise
en évidence par le test chimiotactique et la réduction du NTB (Nitroblue tetrazolium)
(Queiroz et coll., 1993), ainsi que par leur incapacité à lyser Candida albicans. Cette
altération pourrait traduire une déficience de l'activité de la myélopéroxydase (Queiroz et
coll., 1994b).

En conclusion, on peut admettre que les effets du plomb sur le système immunitaire sont
discrets et n'ont pas d'expression clinique notamment infectieuse.

Système rénal

En cas d'intoxication aiguë par le plomb, on observe des lésions tubulaires proximales
caractérisées par une aminoacidurie, une hypophosphatémie avec hyperphosphaturie
relative et glucosurie (syndrome de Fanconi).

Une exposition chronique intense au plomb est associée à des altérations de néphrosclérose
et à une atrophie corticale. La question d'un impact possible
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du plomb à des niveaux d'exposition plus faibles reste beaucoup plus controversée. La
difficulté de formuler un jugement précis quant au risque aux faibles doses résulte
probablement en partie de l'inhomogénéité des marqueurs utilisés jusqu'ici, tant pour
apprécier l'intensité de l'exposition au plomb (plombémie, protoporphyrine-zinc ou PPZ,
plomb osseux...) que pour mesurer l'effet rénal (créatininémie, urée sanguine, N-acetyl



,B-D-glocosaminidase (NAG) ou prostaglandines urinaires...). En outre, la signification
pathologique de plusieurs marqueurs d'effets utilisés (NAG, prostaglandines,
fibronectine...) est encore très incomplètement précisée (Lin et coll., 1993; Chia et coll.,
1994a et b, 1995a et b; Pergande et coll., 1994).

Etudes animales

La toxicité rénale du plomb chez l'animal survient en cas d'administration aiguë ou
chronique de plomb (Khalil-Manesh et coll., 1992a et b, 1993a et b, 1994; Vyskosyl et
coll., 1995). La toxicité aiguë est caractérisée par une réduction de la capacité de
résorption des composés de faible poids moléculaire, tels que les acides aminés, le glucose
et le phosphate. La toxicité chronique est quant à elle caractérisée chez le rat par:

•l'accumulation, au sein des cellules rénales, de structures microscopiques particulières
(inclusion bodies) qui contiennent, dans une matrice protéique, la majeure partie du plomb
rénal;

•des altérations des mitochondries (Fowler, 1993).

Progressivement, la néphropathie provoquée par le plomb évolue vers une néphrite
chronique interstitielle et une réduction de la filtration glomérulaire. Ces altérations
apparaissent similaires à celles observées chez l'homme intoxiqué par le plomb. Chez le
rat, le seuil d'apparition des manifestations de néphrotoxicité se situerait à un niveau de
plombémie de 600µg/l (Goyer, 1979).

Etudes cliniques

Durant les années 60, plusieurs cas de lésions rénales consécutives à la consommation
chronique d'alcool contaminé par le plomb (“moonshine whisky ”) ont été rapportés dans
le sud des Etats-Unis (Morgan et coll., 1966).

Wedeen et coll. (1979) ont mis en évidence une néphropathie caractérisée par une réduction
de la filtration glomérulaire, chez 15 travailleurs exposés au plomb. Les biopsies
pratiquées chez 6 de ces sujets montraient des signes de néphrite interstitielle focale
combinés à des altérations a spécifiques des tubules proximaux. Au moment de l'examen,
les valeurs de la plombémie de 11 des 15 travailleurs étaient comprises entre 400 et
800µg/1. Il est cependant probable que ces valeurs sous-estiment l'intensité de l'exposition
subie antérieurement.

177

Baker et coll. ( 1979) ont rapporté parmi un groupe de 160 travailleurs exposés
professionnellement au plomb (plombémie 160-3 200µg/1), une élévation de l'urémie et
une réduction de la clairance de la créatinine chez 28 d'entre eux ayant été exposés de
façon relativement prolongée.



Une étude de 60 travailleurs italiens décrits comme intoxiqués au plomb (plombémie: 719
166 µg/1), n'a pas mis en évidence de relation entre plombémie ou plomburie, après
chélation, et l'urée, la créatinine ou l'acide urique sanguin (Maranelli et Apostoli, 1987).

Études épidémiologiques

Des travaux ont été effectués à la fois en milieu professionnel (tableau 8.I) et en population
générale (tableau 8.II).

Tableau 8.1: néphrotoxicité chez les travailleurs exposés au plomb.

ZPP: zinc-protoporphyrine; -S: sanguin; -U: urinaire; NAG:
N-acétyl-13-D-glucosaminidase; Créat: créatinine; Cl Créat: clairance de la créatinine,
Prot: protéines; 132M: 132 microplobuline; M: acides aminés: Alb: albumine; Ac sial:
acide sialique; Pg 6-céto-prostaglandine; TBX: thromboxane X2; Fibro: fibronectine

Tableau 8.11: Néphrotoxicité en population générale.



-U: urinaire; -S: sanguin; NAS: Normative aging study; NSS: non statistiquement
significatif;  RBP: protéine de liaison à la vitamine A urinaire

Cohortes professionnelles

Une étude de mortalité réalisée parmi une cohorte de 241 travailleurs d'une fonderie de
plomb, diagnostiqués comme étant intoxiqués par le plomb entre 1928 et 1959, a montré
un excès de mortalité par affection rénale et hémorragie cérébrale entre 1930 et 1977
(McMichael et Johnson, 1982).

Plusieurs études transversales récentes, parmi des groupes de travailleurs exposés au
plomb, fournissent des informations sur les relations dose-effet. Si dans ces études, l'accent
a été mis sur l'exposition au plomb, il n'est cependant pas exclu que d'autres expositions
professionnelles aient pu contribuer aux effets étudiés.

Dans une étude comprenant 29 travailleurs exposés au plomb, Meyer et coll., 1984 ont
trouvé des taux élevés de NAG sans corrélation avec la plombémie. Cependant, chez les 5
sujets présentant une plombémie supérieure à 700µg/1, la NAG urinaire était normale,
suggérant, d'après les auteurs, qu'une exposition intense puisse appauvrir le rein en NAG.
Des études ultérieures ont
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montré que divers autres marqueurs de toxicité tubulaire (NAG B, UBB 50...) pouvaient
être perturbés en cas d'exposition chronique au plomb (Fels et coll., 1994).

Ong et coll. (1987) ont examiné 158 travailleurs mâles et 51 femmes employés à la
fabrication de batteries ou dans une fonderie, ainsi que 30 sujets contrôles. Les travailleurs
étaient exposés au plomb depuis 1 à 36 ans (moyenne 10,8 ans) et les plombémies variaient
entre 30 et 800µg/1. Cinq de ces travailleurs seulement présentaient une plombémie
supérieure à 600µg/1. Une association positive, faible mais significative, entre la
plombémie et l'urée sanguine et la créatininémie, a été mise en évidence. La clairance de la
créatinine était inversement corrélée avec la plombémie. Les taux de NAG urinaire chez les
sujets exposés étaient significativement plus élevés que chez les contrôles et positivement
corrélés à la teneur urinaire en plomb, après ajustement pour l'âge. Ces auteurs ont conclu
que des perturbations rénales pouvaient survenir pour des plombémies inférieures à
600µg/1. Verschoor et coll. (1987) ont étudié 155 travailleurs mâles exposés au plomb et
126 sujets contrôles appariés pour l'âge, le tabagisme, les facteurs socio économiques et la
durée d'emploi. La plombémie des travailleurs exposés se situait entre 80 et 1 000µg/l et
entre 30 et 190µg/1 chez les sujets contrôles. Les travailleurs exposés présentaient
également des taux de protoporphyrine-zinc élevés attestant de la chronicité de leur
exposition. Aucune différence significative n'a été mise en évidence pour les divers
paramètres rénaux qui se situaient tous dans une gamme de valeurs normales. Il n'existait
pas de différence dans le profil d'excrétion urinaire des protéines, ni de signe d'insuffisance
rénale. Les auteurs ont, cependant, remarqué des valeurs élevées de NAG dans le groupe
exposé, ainsi qu'une corrélation positive de ce paramètre avec la plombémie. La conclusion
de ce travail indiquait que des expositions s'accompagnant de plombémies inférieures à
600µg/1 pouvaient affecter la fonction tubulaire rénale, dans la mesure où celle ci est
appréciée par l'excrétion urinaire de NAG. Une étude transversale chez 22 mécaniciens
automobile (plombémies 243-624µg/1) et 27 sujets contrôles (plombémies 194-306µg/1) a
montré une augmentation significative de l'activité de la NAG et des niveaux de ,B-2-
microglobuline urinaires. Une corrélation significative était observée entre niveau de
plombémie et activité de la NAG urinaire (Kumar et Krishnaswamy, 1995).

D'autres investigateurs n'ont pas trouvé d'association positive entre plombémie et NAG.
Buchet et coll. (1980) ont examiné 25 travailleurs mâles (plombémie 300-600 µg/l pour
une durée moyenne d'exposition de 13,2 années) et 88 sujets contrôles (plombémie
50-350µg/l). Aucune différence n'a été mise en évidence entre les deux groupes en ce
qui concerne les paramètres de fonction rénale et les signes cliniques d'insuffisance
rénale. Ces auteurs ont conclu qu'une plombémie inférieure à 600 µg/1 n'était pas
associée à des signes de toxicité rénale. Gennart et coll. (1992) ont comparé 98
travailleurs d'une usine de batterie (plombémie moyenne: 510µg/1; PPZ moyen 10,2µg/g
Hb) avec 85 sujets contrôles (plombémie moyenne: 209µg/1; PPZ moyen
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2,8µg/g Hb). Aucun des indicateurs de toxicité rénale (protéine de liaison à la
vitamine A"B2-microglobuline, albumine ou NAG urinaire, créatinine et
p2-microgloDuline sériques) n'était corrélé à la plombémie, à la durée d'exposition



ou aux PPZ. Aucune différence significative n'a été mise en évidence entre
contrôles et exposés.

Cardenas et coll. (1993) ont examiné 27 indices de toxicité rénale chez 50
travailleurs exposés au plomb (plombémie moyenne: 480µg/1) et 50 sujets
contrôles (plombémie moyenne 167µg/1). Une augmentation significative de
l'excrétion urinaire de NAG et de l'acide sialique a été mise en évidence chez les
travailleurs exposés. Ces modifications indiqueraient des perturbations cellulaires
mineures plutôt que des lésions significatives ou irréversibles du rein. Une
réduction significative des taux urinaires de 6-céto-prostaglandine F-lα et une
augmentation significative de thromboxane X2 représentaient probablement plus
des modifications au niveau du système vasculaire qu'un effet rénal de l'exposition.

Une étude transversale a comparé 76 travailleurs mâles exposés au plomb et 68
sujets contrôles parfaitement appariés (Roels et coll., 1994). Outre la plombémie
(respectivement 430 et 140µg/1 en moyenne), l'imprégnation par le plomb était
appréciée par la concentration de l'élément dans le tibia: en moyenne 66µg Pb/g
d'os minéral chez les exposés et 21µg Pb/g chez les contrôles. Aucune relation
entre l'exposition au plomb et les différents paramètres rénaux examinés n'a été
mise en évidence, à l'exception d'une augmentation de la filtration glomérulaire
pour certaines valeurs de la plombémie. La signification de cet effet est cependant
obscure.

Une étude transversale, chez 81 travailleurs exposés au plomb (plombémie médiane
400 µg/1) et 45 sujets contrôles appariés (plombémie médiane 70µg/1), a mis en
évidence, contrairement aux travaux de Cardenas et coll. (1993) une augmentation
de 1'excrétion urinaire moyenne de certains marqueurs candidats de toxicité rénale,
tels la 6-céto-prostaglandine F1-a, ainsi qu'une réduction de la fibronectine
urinaire, parmi les exposés (Fels et coll., 1994). La signification biologique de ces
modifications biochimique n'est cependant pas démontrée.

Une étude, réalisée en Chine sur un petit nombre de travailleurs exposés au plomb
(plombémie 420µg/1 en moyenne), n'a pas mis en évidence d'impact de l'exposition
sur l'intégrité rénale, à l'exception d'une augmentation de l'excrétion urinaire de la
p2-microglobuline (Huang et coll., 1988). La valeur de cette étude est cependant
limitée par l'absence de groupe contrôle, le faible effectif et l'absence de prise en
considération des facteurs de confusion éventuels.

En conclusion, les altérations de la fonction glomérulaire du rein mesurées par
l'urée sanguine ou la créatininémie ne semblent pas associées à des niveaux de
plombémie inférieurs à 600-700µg/1. En revanche, il est possible que des effets
tubulaires puissent être mis en évidence à des niveaux d'exposition inférieurs



(excrétion urinaire de NAG). La signification pathologique de ces dernières modifications
reste, cependant, largement incertaine. Il n'existe pas actuellement de données permettant
de juger de la réversibilité potentielle des altérations rénales dues au plomb.

Population généra/e

L'observation épidémiologique la plus frappante indiquant une relation possible entre
l'exposition et/ou l'intoxication au plomb et une altération de la fonction rénale a été
réalisée, dans les années 1920, par des médecins australiens. Une comparaison détaillée des
taux de mortalité dans le Queensland, comparativement aux autres régions australiennes,
avait révélé un excès de décès par néphrite chronique entre 1917 et 1926, chez des
personnes de moins de 40 ans (Croll, 1929). Une relation fut évoquée entre cette
prévalence inhabituelle d'affections rénales et le nombre élevé de cas de saturnisme
enregistrés, parmi les enfants de cette région, dans les années précédentes.
Une prévalence accrue de néphrite chronique fut confirmée, dans les années 1950, dans une
étude de suivi des cas de saturnisme infantile (Henderson, 1958). Curieusement, deux
études plus récentes, effectuées aux Etats-Unis, n'ont pas pu confirmer ces observations
(Tepper, 1963; Moel et coll., 1985).
L'examen de la créatinine sérique, de l'urée et de l'acide urique chez 7 364 sujets
britanniques masculins, dont 74 avaient une plombémie supérieure à 370 µg/1, n'a pas
montré de relation entre les paramètres rénaux et 1'exposition au plomb (Pocock et coll.,
1984).

L'étude de 283 sujets écossais, dont 1'eau de consommation contenait plus de 100µg Pb/l, a
montré une corrélation étroite entre la concentration en plomb de l'eau, la plombémie et
l'urée sanguine (Campbell et coll., 1977). La fréquence d'anomalies de la fonction rénale
était significativement plus élevée parmi les individus dont la plombémie était supérieure à
410µg/1, comparativement à des contrôles appariés pour l'âge et le sexe.

Dans une étude transversale destinée à évaluer l'impact de la pollution environnementale
par le cadmium en Belgique (Cadmibel), les auteurs ont examiné 965 hommes (plombémie
moyenne: 114µg/1) et 1016 femmes (plombémie moyenne: 75µg/1) (Staessen et
coll.,1992). Une relation inverse entre la clairance de la créatinine (moyennes respectives
de 99 et 80 ml/minute) et la plombémie et les PPZ a été mise en évidence après ajustement
pour l'âge, l'indice de masse corporelle (BMI) et la prise de diurétiques. La réduction de la
fonction rénale ne pouvait pas être expliquée, ni par une exposition concomitante au
cadmium, ni par une hypertension artérielle. Les auteurs concluaient que l'exposition au
plomb dans la population générale pouvait avoir un impact sur la fonction rénale.

Une étude longitudinale effectuée entre 1979 et 1994 (Kim et coll., 1996), comprenant 459
participants à la Normative Aging Study, a examiné l'évolution de la créatininémie et de la
plombémie (100-550µg/1 au début de
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l'étude). Cette étude a montré une association positive, mais non statistique ment
significative entre les variations de plombémie et celles de la créatinine sérique. Cette
association était également retrouvée parmi les sujets dont la plombémie n'avait jamais été



supérieure à 100 µg/1. La détérioration progressive de la fonction rénale en fonction de
l'âge paraissait plus rapide parmi les sujets présentant des valeurs élevées de plombémie
(maximum 550 µg/1). Sur la base de ces observations, une augmentation de 10 fois de la
plombémie (ce qui est considérable et dépasse la gamme de plombémies examinée dans
cette étude) serait associée à une augmentation de la créatinine sérique de 0,8 mg/1, ce qui
correspond approximativement à la détérioration moyenne de la fonction rénale enregistrée
sur un vieillissement de 20 ans. Outre le fait que ces calculs reposent sur une corrélation
non-statistiquement significative, cette étude ne permet pas, comme les précédentes, de
démontrer formellement la direction de la relation causale, si elle existe. Il est en effet
possible que les relations mises en évidence illustrent le fait que le plomb est moins rapide
ment éliminé de l'organisme à mesure que la capacité de filtration glomérulaire décroît.

Une étude longitudinale effectuée entre 1988 et 1991 (Payton et coll., 1994), comprenant
744 participant à la Normative Aging Study (plombémie, moyenne 81 µg/1; taux de
clairance de la créatinine, moyenne 88,2 ml/min) a montré une association négative entre
plombémie et taux de clairance de la créatinine, après ajustement pour l'âge, le BMI, et la
prise de diurétiques et d'analgésiques. Une augmentation de la plombémie de 100 pg/1 était
associée à une diminution de 10,4 ml/min de la clairance de la créatinine.

Une étude transversale portant sur 195 enfants (12-15 ans) a montré des altérations de
différents marqueurs de toxicité rénale au niveau des tubules (protéine de liaison à la
vitamine A urinaire (RBP), β2-microglobuline) parmi le sous-groupe d'enfants vivant à
proximité d'une fonderie de plomb (plombémies: 300-3 500 µg/l) (Bernard et coll., 1995).
L'augmentation de l'excrétion urinaire de RBP était significativement associée à la
plombémie après prise en compte de l'âge, du sexe, du cadmium sanguin et de la PPZ. Les
niveaux de plombémie étudiés dans ce travail sont proches de ceux incriminés dans les
effets neurotoxiques du plomb chez l'enfant. Une observation similaire a été réalisée dans
un groupe de 151 enfants roumains (3-6 ans) vivant à proximité d'une fonderie de plomb
(Verberk et coll., 1996). Ces auteurs ont montré une association entre la plombémie
(moyenne 340 µg/1) et 1'excrétion urinaire de NAG (+ 14 % de NAG par 100 µg Pb/l). La
signification pathologique des marqueurs utilisés dans ces deux études n'est cependant pas
complètement établie. Une étude transversale récente montre que des modifications des
fonctions rénales interviennent pour des plombémies plus basses chez l'enfant que chez
l'adulte. Pour les auteurs, le seuil de toxicité de 100 µg/1 est ainsi également valable du
point de vue des paramètres néphrologiques (Fels et coll., 1998).
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Une étude réalisée parmi 1 502 femmes enceintes résidant dans deux villes du Kosovo
(ex-Yougoslavie) a relevé un taux élevé de protéinurie (mesurée par tigette) associée à une
élévation du plomb sanguin (>640µg/1) (Factor-Litvak et coll., 1993). Dans un
sous-groupe de cette même population, il a été mis en évidence que le taux



d'érythropoïétine sérique à mi-gestation et à terme était généralement plus bas chez les
femmes présentant une plombémie élevée (230-360µg/1) que chez celles dont la plombémie
était basse (30 44µg/1). Cette observation suggère un effet d'une exposition
environnementale au plomb sur la production rénale d'érythropoiétine (Graziano et coll.,
1991).

Le rôle du plomb dans le développement de la goutte n'est pas complètement élucidé, mais
certaines études cinétiques ont suggéré une réduction de l'excrétion urinaire de l'acide
urique qui serait dépendante d'une activation de l'axe rénine-angiotensine qui est incriminée
pour expliquer la relation plomb hypertension artérielle (Perazella, 1996).

Une étude menée sur 40 sujets présentant différents degrés d'insuffisance rénale n'a
cependant pas retrouvé d'influence de la fonction rénale, ni sur la capacité de clairance
urinaire du plomb, ni sur la plombémie (Campbell et coll., 1981). En revanche, une étude
espagnole indique qu'un pourcentage élevé (entre 15 et 55 %) de patients atteints de goutte,
d'hypertension et d'insuffisance rénale chronique, présentent une charge corporelle
excessive en plomb (test de chélation à l'EDTA) en l'absence de tout antécédent évident
d'exposition à ce métal (Sanchez-Fructuoso et coll., 1996).

En conclusion, certaines des études environnementales suggèrent que le plomb, même à des
niveaux faibles (plombémie < 100 µg/1), pourrait exercer un effet négatif sur la fonction
rénale. Il n'existe pas d'indication permettant de juger de la réversibilité éventuelle de ces
effets et aucune étude n'a apparemment examiné la susceptibilité particulière de certains
groupes de la population (enfants, pathologies pré-existantes telles que diabète...).

Système cardio-vasculaire et hypertension

Dans le cadre des intoxications aiguës par le plomb, on a décrit des épisodes d'hypertension
paroxystique, souvent associés aux coliques saturnines. Une hypertension permanente
pouvait survenir chez des travailleurs exposés pendant de longues années à des niveaux
élevés de plomb et après plusieurs épisodes d'intoxication franche.

Etudes animales

Une abondante littérature expérimentale rapporte une action hypertensive du plomb dans
plusieurs espèces animales, mais pas dans d'autres (Staessen et is4 coll., 1994).

Plusieurs mécanismes physiopathologiques possibles ont été évoqués pour rendre compte
d'un effet du plomb sur le système vasculaire (Hajem et coll., 1990; Hannaert et coll.,
1988; Moreau et coll., 1988):

•interférence avec le transport transmembranaire d'ions (par exemple Na K);
•interactions avec l'homéostase calcique et/ou certains processus contrôlés par le calcium;



•action vasomotrice directe;
•potentialisation des stimulations orthosympathiques.

Le rôle éventuel d'une interférence du plomb avec les systèmes rénine angiotensine
aldostérone et kallikréine-kinine reste controversé (Staessen et coll., 1995 pour revue).

Etudes épidémiologiques

En considérant les faibles niveaux d'exposition actuellement rencontrés en milieu industriel
et dans l'environnement général, l'implication possible du plomb dans la pathogenèse de
l'hypertension artérielle représente un sujet très controversé dont les conséquences, en
termes de santé publique, sont potentiellement importantes.

Une estimation américaine avançait qu'une réduction de moitié de la plombémie, dans la
population des Etats-Unis, conduirait à réduire le nombre de cas annuels d'infarctus du
myocarde de 24 000 et les maladies cardiovasculaires de 100 000 (Schwartz, 1991).

Une méta-analyse, effectuée en 1993 sur la base de 15 études, ne considérant que les
hommes, et publiée en 1995 (Schwartz, 1995) concluait qu'une réduction de la plombémie
de 100 à 50µg/1 serait associée à une diminution de la pression artérielle systolique de 1,25
mm Hg (0,87-1,63 mm Hg). L'auteur défendait l'idée d'une association causale. Bien que
l'amplitude de l'effet sur la pression artérielle soit faible, l'auteur estimait que l'impact d'une
réduction de la plombémie de 100 à 50µg/1 en termes de mortalité cardiovasculaire serait
du même ordre de grandeur que celui attendu par l'élimination du radon aux Etats-Unis.

Une revue plus récente des différentes études ayant examiné la relation entre l'exposition à
de faibles doses de plomb et l'hypertension artérielle a été publiée par Staessen et coll.
(1995). Dans une méta-analyse portant sur 23 études (33 141 sujets, 10 cohortes
professionnelles et 13 études environnementales, 320 références), les auteurs ont retrouvé
dans les deux sexes une association entre la plombémie et la pression artérielle. Ils ont ainsi
pu calculer qu'un doublement de la plombémie était associé à une élévation de 1 mm Hg
(0,4-1,6 mm Hg, p = 0,002) de la pression systolique et de 0,6 mm Hg (0,2-1,0 mm Hg, p
= 0,02) de la pression diastolique. Ces auteurs ont conclu qu'il existe une faible association
positive entre la pression artérielle et l'exposition au plomb. Toutefois, ils se sont interrogés
sur la nature causale de
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cette relation, qui était jugée comme à peine détectable par les techniques épidémiologiques
et, probablement, de peu d'importance en termes de santé publique.

Des auteurs allemands ayant examiné la relation entre la plombémie et la tension artérielle
dans un groupe de plus de 3 000 personnes (MONICA Augshourg, incluse dans la
méta-analyse réalisée par Staessen) arrivent essentiellement à la même conclusion, et
insistent sur le rôle important de facteurs de confusion tels que l'hématocrite et la



consommation d'alcool qui, lorsqu'ils sont incorporés dans l'analyse, réduisent
considérablement l'intensité de l'association plomb-tension artérielle (Hense et coll., 1993).

Une étude italienne, publiée avant la méta-analyse de Staessen (Micciolo et coll., 1994), a
examiné la même relation dans un groupe de 630 adultes (26-69 ans, Pb-S 43-470µg/1).
Une faible association statistique entre la plombémie et la tension artérielle a été mise en
évidence, mais la relation ne résistait pas à un ajustement pour l'âge et l'index de masse
corporelle (BMI).

Une étude plus récente, effectuée sur la cohorte américaine Norrnative Aging Study, a
confirmé que l'exposition chronique au plomb, appréciée par la plombémie (Proctor et
coll., 1996) ou par le niveau du métal dans 1'os cortical (Hu et coll., 1996), était un facteur
de risque indépendant pour le développement d'une hypertension chez l'homme. Cheng et
coll. (1998) ont étudié la conduction cardiaque parmi 775 hommes participant à la
Normative Aging Study. Les résultats suggèrent que l'exposition cumulée au plomb,
mesurée par fluorescence X au niveau des os, peut provoquer, même à faibles doses, une
diminution de la conduction cardiaque.

Dans une étude prospective publiée récemment (728 sujets hommes et femmes, 20-85 ans
examinés à 5 ans d'intervalle, étude PHEECAD), Staessen et coll. (1996) n'ont pas trouvé
d'association significative entre la pression sanguine ou le risque de développer une
hypertension artérielle et le niveau d'exposition au plomb (plombémie moyenne 87µg/1 et
PPZ 1,0µg/g Hb).
De la même manière, une étude effectuée à Taiwan sur un groupe de plus de 200
travailleurs des deux sexes professionnellement exposés au plomb (plombémie 569
255µg/1), n'a pas trouvé de relation entre 1'exposition récente au métal et la tension
artérielle (Wu et coll., 1996).

Une étude effectuée à Taiwan sur un groupe de 26 travailleurs exposés au plomb depuis 6
ans (plombémies 303-824µg/1) a rapporté une élévation significative de la pression
artérielle systolique et de la norépinéphrine plasmatique, ainsi qu'une diminution de 86 %
de la densité des récepteurs α-adrénergiques lymphocytaires. Les niveaux de
norépinéphrine plasmatique et la densité des récepteurs α-adrénergiques sont
significativement corrélés avec la pression artérielle systolique et les niveaux de plombémie
chez les travailleurs exposés (Chang et coll., 1996).

Dans une étude portant sur 282 enfants du Kosovo (5,5 ans) résidant dans un ~86 milieu
contaminé par le plomb (plombémie moyenne 373 )ag/l) et dans un
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milieu non contaminé (plombémie moyenne 87µg/1), une faible association entre la
plombémie et la pression artérielle a également été retrouvée. Après ajustement, une
élévation de la plombémie de 100µg/1 était associée à une augmentation de 0,5 mm Hg
(-0,2 à 1,3) de la pression systolique et de 0,4 mm Hg ( 0,1 à 0,9) de la diastolique
(Factor-Litvak et coll., 1996). Il ne semble donc pas que, en ce qui concerne la pression
artérielle, les enfants constituent un groupe plus susceptible aux effets du plomb.



En conclusion, l'ensemble des études n'indique pas de façon formelle un effet du plomb à
faible dose sur la tension artérielle. Si l'association existe, elle est certainement très faible
et il n'est pas possible de définir un seuil ou un groupe particulièrement susceptible. Il est
probable que plusieurs facteurs de confusion, comme la consommation d'alcool, par
exemple, obscurcissent considérablement l'examen de cette relation. Sur la base des
données enregistrées chez l'homme et l'animal d'expérience, il est plausible que le plomb à
fortes doses puisse interférer avec la pression sanguine. Dès lors, il n'est pas exclu que les
associations mises en évidence aux faibles doses soient causales. Toutefois, comme pour
d'autres manifestations pathologiques associées au plomb, il est très difficile d'identifier
clairement l'effet d'un environnement socio-économique défavorable qu'on sait être associé
à des niveaux de plombémie élevés.

Thyroïde

L'effet inhibiteur du plomb sur la captation de l'iode par la glande thyroïde avait déjà été
rapporté par Sandstead chez l'animal d'expérience et à l'occasion d'intoxications sévères
chez l'homme (Sandstead et coll., 1969; Sandstead, 1967).

Robins et coll. (1983) ont détecté, parmi 47 travailleurs d'une fonderie de plomb, 12 sujets
présentant des taux bas de thyroxine totale et de la fraction estimée de thyroxine libre. Ces
deux paramètres étaient négativement corrélés à la plombémie. Le fait que chez tous les
sujets la TSH et la T3 étaient normales a fait suggérer aux auteurs que l'action
hypothyroidiante du plomb pourrait s'exercer par une dépression de l'axe
hypothalamo-hypophysaire. Cette étude ne permettait toutefois pas de définir le niveau de
plombémie auquel ces effets se manifestaient.

Tuppurainen et coll. (1988) ont examiné les paramètres thyroïdiens de 200 travailleurs
kényans exposés en moyenne depuis 7,6 ans au plomb (plombémie 210 1 350µg/1,
moyenne 570µg/1). Une corrélation négative a été mise en évidence entre la durée
d'exposition au plomb et les taux de thyroxine totale et libre, la corrélation la plus forte
étant retrouvée chez les travailleurs ayant été les plus exposés au plomb dans le passé. Si
la plombémie était considérée comme indice du niveau d'exposition actuel, la corrélation
avec les paramètres thyroïdiens n'était pas retrouvée. Les auteurs concluaient
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qu'une exposition d'intensité et de durée élevée pouvait être associée à une dépression de
l'activité de la glande thyroïde.

Gennart et coll. (1992) ont comparé un groupe de 98 travailleurs exposés au plomb et 85
sujets contrôles. Les paramètres thyroïdiens mesurés dans les deux groupes se situaient
dans la gamme des valeurs cliniquement normales et aucune différence ne fut mise en
évidence entre les deux groupes (tableau 8.III).



Tableau 8.111: Paramètres thyroidiens chez des travailleurs exposés ou non au plomb
(d'après Gennart et coll., 1992).

PbS: plombémie; T3: tri-iodothyronine; T4: thyroxine; TSH: hormone thyréostimulante

Une étude, réalisée parmi un groupe de 68 enfants américains issu d'un milieu défavorisé
(11 mois à 7 ans, moyenne: 25 mois), n'a pas retrouvé de relation entre la plombémie
(comprise entre 20 et 770µg/l; moyenne: 25µg/l) et les taux de thyroxine totale et/ou libre
(Siegel et coll., 1989).

On peut donc conclure que le plomb n'exerce un effet dépresseur sur la glande thyroïde que
pour des niveaux d'exposition élevés (plombémie > 600 700µg/1) et que les enfants
n'apparaissent pas plus susceptibles que les sujets adultes à cet effet.

En conclusion, le système hématopoïétique et le rein constituent des organes cibles du
plomb en cas d'expositions à de fortes doses. La signification sanitaire des perturbations
rénales observées à faibles doses reste incertaine. L'effet de faibles doses de plomb sur la
pression artérielle, s'il existe, est de faible amplitude.
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Effet cancérogène

En 1980, le groupe d'experts réunis par le Centre international de recherche sur le cancer
(CIRC) a conclu que le plomb et ses dérivés inorganiques étaient potentiellement
cancérogènes pour l'homme (groupe 2B) (IARC, 1980). Ce jugement était principalement
fondé sur la connaissance du pouvoir cancérogène des sels de plomb chez le rat et la souris
(rein et gliomes). La plupart des études humaines étaient jugées insuffisamment
documentées. Une réactualisation de ces données en 1987 n'a pas modifié le classement au
sein du groupe 2B (IARC, 1987). Les chromates et arséniates de plomb sont considérés
séparément et classés dans le groupe 1 (carcinogènes pour 1'homme). Quant aux composés
organiques du plomb, comme le plomb tétraéthyle contenu dans l'essence, ils ne sont pas
classifiables comme cancérogènes et sont donc placés dans le groupe 3.

Etudes expérimentales

Certains composés du plomb exercent une faible activité génotoxique dans les cellules de
mammifères, par des mécanismes indirects reposant sur la perturbation de l'activité
d'enzymes impliqués dans la synthèse, la réparation ou le maintien de la structure
hélicoidale de l'ADN. En outre, certains composés du plomb peuvent contribuer à un effet
cancérigène en agissant au niveau de protéines nucléaires, où ils exerceraient une activité
promotrice ou induiraient une stimulation de la prolifération cellulaire (Zelikoff et coll.,
1988; Fowler et coll., 1994). En particulier, il a été montré que l'ion pb2 + peut, à faible
concentration, stimuler l'activité de la protéine kinase C. Cela indique rait un potentiel
co-cancérigène et/ou promoteur (MarLovac et Goldstein, 1988a et b). La formation
d'inclusions nucléaires composées de protéines acides complexées au pb2 + peut également
influencer la croissance et la division cellulaire (Beck, 1992).

Chez le rat Wistar mâle, l'administration orale d'acétate de plomb augmente la formation
de tumeurs au niveau des cellules tubulaires, en réponse à une nitrosamine (Hiasa et coll.,
1983). Chez le hamster, l'administration intratrachéale d'oxyde de plomb conjointement
avec du benzo[a]pyrène exerçait une activité co-cancérigène au niveau pulmonaire
(Kobayashi et Okamoto, 1974).
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Études épidémiologiques

Depuis 1936, plus de 15 études de mortalité ont été publiées concernant des travailleurs
exposés au plomb dans différentes industries (Fu et Boffetta, 1995 pour revue). Dans
plusieurs de ces études, les niveaux d'exposition au plomb étaient très élevés, et
dépassaient largement les valeurs rencontrées actuellement. Un excès global de mortalité
par cancer (particulièrement des cancers bronchiques et de l'estomac) a été mis en évidence
dans des cohortes de fondeurs ou de travailleurs d'usines fabriquant des batteries, sans
toutefois qu'une relation nette ne puisse être dégagée avec l'intensité ou la durée
d'exposition. Au regard des études animales, plusieurs auteurs se sont également attachés à
la relation entre plomb et cancer du rein. Outre deux rapports de cas parmi des travailleurs
ayant été exposé à de très hauts niveaux de plomb (Baker et coll., 1980; Lilis, 1981) les
études épidémiologiques ayant examiné cette possible relation ont, dans un premier temps,
abouti à des résultats contradictoires (Fu et Boffetta, 1995 pour revue). Les études
cas-contrôle n'ont pas démontré d'association cohérente entre un risque accru de cancer et
une exposition antérieure au plomb.

Une méta-analyse de toutes les études de cohorte et cas-contrôle publiées jusqu'en 1990 a
été menée en 1995 par Fu et Boffetta. Le résultat final montre un risque significativement
accru de cancers en général (RR 1,15; IC 95 %: 1,05-1,17) ainsi que pour les sites
respiratoire (1,24; 1,16-1,33), gastrique (1,33; 1,18-1,49) et vésical (1,41; 1,16-1,71). Le
risque relatif pour le cancer du rein était également accru, mais n'atteignait pas le seuil de
signification statistique (1,19; 0,96 1,48). En restreignant l'analyse aux groupes de
travailleurs les plus exposés (fonderies et production de batteries), un risque accru pour les
localisations gastriques et pulmonaires était également mis en évidence.

Les auteurs reconnaissaient cependant que leur analyse devait être interprétée avec
certaines réserves, car les facteurs de confusion éventuels n'avaient pas toujours pu être
pris en compte dans les études considérées et il existait un biais de publication inhérent à
toute étude de méta-analyse. La plupart de ces études se caractérisent en effet par une
absence d'information précise concernant les expositions antérieures au plomb et, ce qui est
plus critique, par la difficulté de préciser l'intervention de facteurs tels que le tabac et le
régime alimentaire, alors que le tabagisme est évidemment la cause la plus importante de
cancer bronchique. Le risque de cancer gastrique est inversement proportionnel au statut
socio-économique, et en relation avec le régime alimentaire et les habitudes tabagiques
ainsi qu'avec une infection éventuelle par Helicobacter pylori. En outre, il faut tenir
compte du fait que les fondeurs et les travailleurs de l'industrie du verre étaient,
probablement, également exposés à l'arsenic, au chrome hexavalent ou aux hydrocarbures
aromatiques polycycliques: il est difficile d'établir, dans ces conditions, la contribution
précise du plomb dans l'excès de cancers respiratoires ou digestifs. Certains auteurs
considèrent d'ailleurs que l'origine de l'excès de cancer bronchique présent

196



chez les fondeurs serait multifactoriel, d'autres composés que le plomb jouant un rôle
majeur (Gerhardsson et Nordberg, 1993; Lundstrom et coll., 1997). Cette hypothèse
pourrait se rapprocher de l'activité co-cancérigène ou promotrice des sels de plomb mise en
évidence expérimentalement. Pour ce qui concerne le cancer du rein, l'intervention
potentielle de ces facteurs de contusion est probablement moins importante, suggérant de
concert avec les observations animales que le plomb peut en cas d'exposition importante
être associé au développement de cancers rénaux.

Depuis la revue de Fu et Boffetta, plusieurs autres études ont examiné le risque
cancérogène associé à une exposition professionnelle au plomb (tableau 9.I).

Tableau 9.1: Plomb et cancer en milieu professionnel - Etudes récentes.

IC: intervalle de confiance; PbS: plombémie; RR risque relatif: OR: odds ratio; SIR:
standardized (cancer) incidence ratio; SMR: standardized mortality ratio;

:
Anttila et coll. (1995) ont étudié 20 700 travailleurs ayant bénéficié d'un suivi de la
plombémie entre 1973 et 1983. La comparaison interne au sein de la cohorte montrait une
incidence accrue de cancers, en général, et du système respiratoire, en particulier, chez les
sujets dont la plombémie avait dépassé 200µg/1. Dans une étude cas contrôle interne, un
odds ratio (OR) élevé pour le cancer bronchique a été détecté pour les expositions
concomitantes au plomb et aux fumées d'échappement de moteurs. Dans cette même
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cohorte, les auteurs ont mis en évidence une augmentation du risque de gliome (OR 11;
1,0-630, 7 cas présentant une plombémie (300µg/1), mais ces résultats doivent être
interprétés avec prudence en raison du faible effectif et d'une importante perte
d'information dans la constitution de la base de données (Anttila et coll., 1996). Une étude
de cohorte limitée portant sur plus de 600 ouvriers d'une fabrique de batteries a montré un
excès de mortalité par cancer, en général, et du tractus respiratoire, en particulier
(Gerhardsson et coll., 1995). Une autre étude suédoise portant sur près de 4000 fondeurs
de plomb a montré une incidence accrue de cancers pulmonaires, particulièrement parmi
les ouvriers les plus intensément exposés (Lundstrom et coll., 1997). La cohorte italienne
comportait près de 1 400 fondeurs de plomb (Cocco et coll., 1997). La mortalité par
cancer, en général, et par cancer bronchique ou digestif, en particulier, était plus faible
qu'attendu. Cependant, la mortalité par pneumoconiose et autres affections respiratoires
était accrue d'un facteur 4,5, probablement en rapport avec une exposition à la silice
cristalline. L'absence d'un excès de cancer dans cette étude est cependant en contradiction
avec les données épidémiologiques indiquant une association entre la silicose et le cancer
bronchique. Dès lors, la détection d'un risque accru de cancer bronchique dû à l'exposition
au plomb a pu être masquée pour les mêmes raisons, par exemple à cause d'une mauvaise
rédaction des certificats de décès. Dans la même cohorte, le risque de maladie
génito-urinaire et de cancer du rein augmentait significativement avec la durée d'emploi (6
et 11 fois, respectivement, parmi les fondeurs employés depuis au moins 21 ans).

Une étude effectuée sur plus de 20 000 travailleurs a également suggéré qu'une exposition
prolongée au plomb pourrait augmenter le risque de développer un gliome (Anttila et coll.,
1996).

En conclusion, une conjonction de données indique qu'une exposition professionnelle au
plomb et à ses composés inorganiques pourrait être associée à un risque accru de cancer
bronchique et du rein. Il paraît donc logique de considérer ces composés comme
cancérogènes pour l'homme. Il n'existe cependant aucune étude ayant examiné la relation
entre une exposition au plomb dans la population générale et l'incidence de ces types de
cancers.
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10

Diagnostic et traitement
de l'intoxication chez l'enfant

L'intoxication chronique par le plomb chez l'enfant, ou saturnisme, est un problème de
santé publique qui n'est reconnu comme tel en France que depuis environ une dizaine
d'années (Carlus-Moncomble et coll., 1987; Yver et coll., 1991; DGS, 1993). L'origine des
intoxications les plus sévères provient de l'ingestion d'écailles de peinture et de plâtre (pica)
ou de poussières riches en plomb dans des logements anciens (antérieurs à 1948) et
dégradés. Elles concernent avant tout des populations très défavorisées. D'autres sources
d'exposition au plomb peuvent être à l'origine d'intoxications souvent plus modérées: l'eau
(canalisations au plomb, faible minéralisation et pH acide) et la pollution industrielle, ou
atmosphérique (avec l'essence au plomb), surtout en milieu urbain près des axes de forte
circulation.

Les enfants, particulièrement ceux âgés de moins de 6 ans, constituent une population à
risque pour plusieurs raisons:

•Ie comportement oral de l'enfant de moins de 2 ans avec port à la bouche des mains et
objets (rôle de la poussière), voire l'ingestion active d'écailles de plomb; ce comportement
de pica est secondairement maintenu du fait du << bon goût ” de ces écailles de peinture;

•une absorption digestive du plomb et pulmonaire de poussières de plomb
proportionnellement plus importante chez l'enfant que chez l'adulte avec une excrétion
urinaire moindre;

•une toxicité cérébrale plus importante que chez l'adulte à imprégnation égale, en raison
des processus de développement cérébral.

Manifestations cliniques

Dans le cadre des intoxications massives chez l'adulte ou l'enfant par de très fortes doses de
plomb, on peut observer une encéphalopathie aiguë. Chez l'enfant, elle apparaît pour des
niveaux de plombémie de l'ordre de 1000µg/l, en rapport le plus souvent avec l'ingestion de
débris de peinture au plomb. L'encéphalopathie, avec hypertension intracrânienne apathie,
ataxie, convulsions, incoordination, vomissements, perte de connaissance peut
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conduire au coma et parfois au décès (Winneke et Kramer, 1997). Des séquelles
neurologiques ou psychomotrices graves (retard psychomoteur, épilepsie, cécité,



hémiparésie...) ont été décrites. Il n'y a cependant pas de parallélisme entre les taux de
plombémie et les manifestations cliniques (Garnier et Chataignier, 1989). Davoli et coll.
(1996) rapportent le cas de plombémies supérieures à 1000µg/l chez trois enfants
asymptomatiques, mesurées au cours d'un dépistage systématique. Le tableau l0.I présente
les principales manifestations cliniques des intoxications sévères.

Tableau 10.1: Symptomatologie des intoxications sévères.

Dans les intoxications chroniques, les signes cliniques sont inconstants et généralement
insidieux et peu spécifiques: pâleur, fatigue, anorexie, douleurs abdominales, constipation,
troubles de l'humeur ou du comportement, troubles du sommeil, anxiété, perte de mémoire,
confusion, difficultés scolaires, retard psychomoteur. Souvent même, l'intoxication est
asymptomatique. En cas d'intoxication par de faibles doses de plomb, le diagnostic peut
être très difficile. Pour cette raison, la mise en évidence des conséquences sur le système
nerveux central, d'une exposition à de faibles doses de plomb n'a pu être faite que sur des
études épidémiologiques, en évaluant le retentissement de l'intoxication sur le
développement psychomoteur à l'aide de tests spécifiques.

De multiples études épidémiologiques ont confirmé le retentissement à long terme sur le
développement intellectuel de l'enfant et le comportement scolaire de l'intoxication au
plomb et ce, pour des intoxications considérées faibles (100µg/l), avec pour certains, une
baisse de 2 à 5 points de QI par l00µg/1 de plombémie (Baghurst et coll., 1992;
Needleman et coll., 1979, 1990; Needleman et Gatsonis, 1990).

Les seuils de toxicité du plomb vis-à-vis des différents systèmes chez l'enfant et 1'adulte
sont présentés figure 10.1.
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Figure 10.1: Effets du plomb inorganique sur les enfants et les adultes. Taux
minimum où l'effet peut être observé (d'après Agency for toxic substance and
disease registry, 1990).

La demi-vie du plomb accumulé dans les tissus, notamment au niveau de l'os
compact, est de 20 ans. Il existe un relargage important à partir de l'os dans
certaines situations (immobilisation, grossesse, ménopause) comportant des risques
spécifiques: manifestations aiguës, passage transplacentaire et toxicité fœ tale
(Bellinger et coll., 1987; Klein et coll., 1994).
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Face à une expression clinique peu évocatrice, le diagnostic repose sur la mesure
de la plombémie sur sang total par prélèvement veineux. Une intoxication par le
plomb doit être suspectée à partir de certains facteurs de risque identifiés: habitat
vétuste antérieur à 1948 ou travaux récents dans un habitat ancien, autres cas de
saturnisme dans la fratrie ou le voisinage, anémie microcytaire ne répondant pas à
un traitement martial, comportement de pica.

Dans certains contextes où la prévalence de l'intoxication au plomb est importante,
peut se discuter un dépistage systématique, ou orienté à partir de la recherche
systématique de facteurs de risque. La quasi totalité des enfants pris en charge à
l'hôpital en Ile de France, donc les intoxications les plus graves, a été diagnostiquée
à l'occasion d'actions de dépistage effectuées au niveau des centres de PMI.

Traitement

La prise en charge d'un enfant intoxiqué par le plomb est déterminée par la valeur
de la plombémie, selon les recommandations de la commission de toxicovigilance
(DGS, 1993, tableau l0.II). L'identification de la ou des sources d'intoxication est
obtenue généralement grâce à l'enquête effectuée au domicile par les services
d'hygiène. Si l'éviction rapide et efficace de la source de l'intoxication s'impose, elle
reste malheureusement exceptionnellement réalisée. L'importance de mesures
correctives portant sur le logement sur l'évolution ultérieure des plombémies a été
bien démontrée, l'évolution la plus satisfaisante à court et à long terme étant
observée chez les enfants déménageant dans un habitat sans plomb ou
complètement rénové selon des règles strictes (Chisolm et coll., 1985; Staes et
coll., 1994). Des conseils aux familles ou des interventions de dépoussiérage
régulier peuvent contribuer à une diminution des chiffres de plombémie, dans une
mesure plus modeste (Charney et coll., 1983; Delour et Squinazi, 1989). Il faut se
méfier de travaux spontanément entrepris pas des non professionnels, les exposant
ainsi que leur entourage à des risques d'intoxication aiguë par la mise en suspension
de poussières très riches en plomb.

Le traitement médical est basé sur l'utilisation de chélateurs dont l'objectif est de
mobiliser le plomb des tissus et d'augmenter son excrétion urinaire. Le seuil de
plombémie imposant un traitement chélateur est déterminé en fonction des
conséquences médicales à court terme de l'intoxication et de la toxicité potentielle
du traitement proposé.

Trois chélateurs sont actuellement utilisés en France: deux chélateurs d'utilisation
parentérale exclusive, d'utilisation ancienne, et un chélateur utilisable
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Tableau 10.II: Modalités de prise en charge des enfants en fonction de la
plombémie, d'après les recommandations des CDC (Groupe de travail sur le
saturnisme infantile, DGS, 1993).

par voie orale, d'expérience plus récente dans les pays occidentaux (Piomelli et
coll., 1984; Angle, 1993; Liebelt et Shannon, 1994; Dollfus et coll., 1998).

BAL (British anti-Lewisite) ou dimercaprol

C'est une molécule à bonne diffusion intracellulaire augmentant l'excrétion urinaire
et fécale du plomb, favorisant la mobilisation du plomb à partir des tissus mous
notamment du cerveau. Elle n'est disponible qu'en solution huileuse et donc en
injection intramusculaire exclusive. Les effets secondaires sont fréquents: fièvre,
céphalées, hypertension artérielle, douleurs abdominales, nausées, manifestations
de type allergique, augmentation des transaminases. Chez le sujet déficitaire en
G6PD, le BAL peut induire une hémolyse.
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 I1 est contre indiqué en cas d'allergie à l'arachide. L'utilisation concomitante de fer
est contre indiquée en raison de la toxicité du complexe fer/BAL (CDC, 1991).

EDTA (ethylene diamine tetra acetic acid) monocalcique

L'EDTA est un chélateur des métaux induisant une importante excrétion urinaire
du plomb. Il ne pénètre pas dans les cellules mais possède une action importante au
niveau de l'os et du compartiment extracellulaire. Il peut être administré par voie
intraveineuse ou intramusculaire. Sa toxicité est principalement rénale, favorisée
par des cures prolongées et/ou une diurèse insuffisante. Il induit par ailleurs la fuite
rénale de nombreux oligo-éléments, notamment le zinc (Chisolm, 1990).

DMSA (dimercapto succinic acid) ou succimer

Ce composé a été agréé par l'administration américaine en janvier 1991. C'est un
composé hydrosoluble proche du BAL, le premier utilisable par voie orale
(Jorgensen, 1993). Il a une affinité pour le plomb plus spécifique que les deux
chélateurs précédemment décrits et entraîne une fuite moindre d’oligo-éléments
(Chisolm, 1990). Sa tolérance clinique est satisfaisante, avec sur le plan biologique
une élévation modérée des transaminases dans moins de 5 % des cas. Quelques cas
d'éruptions ont été observés chez l'adulte. Il n'augmente pas, et diminuerait même
l'absorption intestinale de plomb pendant la durée du traitement (Pappas et coll.,
1995). L'administration concomitante de fer est possible. Il induit rarement
l'hémolyse chez le sujet déficitaire en G6PD, une seule observation d'hémolyse
modérée ayant jusqu'ici été rapportée (Gerr et coll., 1994).
Plusieurs études ont été publiées dans la littérature internationale concernant
l'utilisation du DMSA chez l'enfant. Graziano et coll. (1988) ont testé sur 3
groupes de 5 enfants ayant des plombémies entre 310 et 490µg/1 et une plomburie
provoquée positive, trois doses de DMSA (350 mg/m2/j, 700 mg/m2/j, l 050
mg/m2/j) pendant 5 jours. Un quatrième groupe de 6 enfants recevait un traitement
classique d'EDTA à la dose de 1000 mg/m2/j pendant 5 jours. L'efficacité de la
dose de 1050 mg/m2/j de DMSA était supérieure au traitement classique et aux
deux autres doses, et était bien tolérée.

En 1992, Graziano et coll. rapportent des résultats portant sur 23 enfants âgés de 1
à 10 ans, ayant des plombémies entre 500 et 690µg/1. Ces enfants ont été traités,
après éviction des sources d'intoxication, de façon non randomisée, selon le souhait
des parents, soit par DMSA 1050 mg/m2/j en 3 prises/j pendant 5 jours (19
enfants), soit par EDTA 1000 mg/m2/j pendant 5 jours en perfusion intraveineuse
(4 enfants). La diminution de la plombémie à J6, par rapport à la valeur initiale, a
été de 61 % dans le groupe DMSA et 45 %
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reçu, au décours du traitement de 5 jours de DMSA, 14 jours de traitement à 750 mg/m2,
avaient une diminution de plombémie à J20 de 50 % de la valeur initiale, puis une
augmentation secondaire à 77 % de cette valeur initiale (versus 80 % sans traitement
complémentaire). La tolérance clinique était bonne. On notait une excrétion urinaire du
zinc quatre fois plus importante chez les enfants traités par EDTA. Cinq enfants ayant des
intoxications plus sévères (plombémie comprise entre 700 et 1000µg/1) ont été traités soit
par BAL-EDTA, soit par DMSA seul, avec une efficacité comparable.

Lietelt et coll. (1994) ont publié une étude rétrospective de 30 enfants âgés de 5 à 161
mois, traités par DMSA (10 mg/kg, trois fois par jour pendant 5 jours, puis 2 fois par jour
pendant 14 jours). Soixante dix pour cent des enfants avaient déjà eu des traitements
antérieurs. Vingt-trois avaient une plombémie initiale moyenne inférieure à 450µg/1 et 7
une plombémie supérieure à 450µg/1. Dans les deux groupes, la baisse de plombémie
observée à J6 a été respectivement de 60 % et de 58 % par rapport à la valeur de départ,
pour revenir ensuite à un plateau à 70 % de la valeur initiale. Ces enfants ont reçu 2 à 6
cures de 19 jours. Un seul patient a présenté un épisode de vomissements et diarrhées. Une
discrète élévation des transaminases est observée chez quelques patients. L'existence d'un
traitement antérieur s'est avérée sans rapport avec l'efficacité des cures suivantes.

Besunder et coll. (1995) ont fait 1'analyse rétrospective de 28 patients de 12 à 147 mois
ayant des intoxications modérées (plombémie: 250 à 490µg/1, moyenne 370µg/1) traités
par DMSA 10 mg/kg/j,3 fois/j pendant 5 jours, puis 10 mg/kg/j, 2 fois/j pendant 14 jours.
Les auteurs rapportent une baisse moyenne de la plombémie à J6 de 200µg/1, soit 43 %
par rapport à la valeur initiale, avec un rebond à 70 % de la valeur initiale 2 à 3 mois après
le traitement chez des enfants pour qui des mesures de relogement avaient en principe été
effectuées. La tolérance était bonne. Ces mêmes auteurs rapportent l'analyse, toujours
rétrospective, de 39 patients âgés de 10 à 77 mois, traités soit par DMSA (30 mg/kg/j ) +
EDTA (1 000 mg/m2/j ) pendant 5 jours si leur plombémie de dépistage était < 700µg/1,
soit par BAL (350 mg/m /j ) + EDTA (1 000 à 1 500 mg/m2/j pendant 5 jours) si la
plombémie était > 700,ug/1. En fait, la plombémie initiale était de 500,ug/1 +/- 100
(360-720) dans le groupe DMSA/EDTA et de 580µg/1 +/- 140 (380-900) dans le groupe
BAL/EDTA. Au décours immédiat du traitement, la diminution de la plombémie a été
respectivement de 79,9 +/- 8,7 % (DMSA/EDTA) et de 71,2 +/- 19,8 % (BAL/EDTA). A
J30, la plombémie était équivalente dans les deux groupes. Les troubles digestifs ont été
deux fois plus fréquents dans le groupe BAL/EDTA (Besunder et coll., 1997).

Une étude randomisée française DMSA versus EDTA (Dollfus et coll., 1998) portant sur
54 enfants a démontré une efficacité au moins équivalente du
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53,6 % chez les enfants ayant une plombémie initiale ≥ 450 µg/1, et de 62 % versus 42,6
% chez les enfants ayant une plombémie initiale < 450 µg/1.



L'ensemble de ces données montre que le DMSA est effectivement un produit bien toléré
par l'enfant aux doses habituelles préconisées de 30 mg/kg/j ou 1 050 mg/m /j pendant 5
jours. Son efficacité sur la baisse de la plombémie est au moins équivalente à celle de
l'EDTA pour des plombémies allant de 250 à 700µg/1. Pour les enfants ayant une
plombémie entre 700 et 1 000µg/l, le DMSA plus ou moins associé à l'EDTA est aussi
efficace que le BAL associé à l'EDTA et beaucoup mieux toléré.

Protocoles thérapeutiques

Alors que le bénéfice clinique de cures de chélation en cas d'intoxication sévère (plombémie
≥ 1 000 µg/1) a été amplement prouvé, les seules données contrôlées disponibles chez les
enfants asymptomatiques présentant des plombémies modérées (entre 250 et 450 µg/1)
rapportent une efficacité des traitements chélateurs sur certains paramètres biologiques
(plombémie, dosage des protoporphyrines érythrocytaires, taux d'ALA, métabolisme de la
vitamine D). L'action des chélateurs, en termes d'amélioration des fonctions cognitives que
l'on estime atteintes dès le seuil de plombémie de 100µg/l, n'a pour l'instant été que
suggérée (Ruff et coll., 1993). D'un autre côté, aucun effet neurologique adverse à long
terme des thérapeutiques actuelles n'a encore été rapporté. En 1993, deux équipes
s'interrogeaient sur 1'opportunité d'administrer un traitement chélateur, à base de DMSA,
chez ces enfants “ faiblement intoxiqués ” (Graziano, 1993; Rosen et Markowitz, 1993).

Les modalités thérapeutiques classiques concernant le traitement chélateur, adaptées des
recommandations de l'Académie des pédiatres Nord Américains (CDC, 1991), et modifiées
par le Committee on drugs de l'Académie américaine de pédiatrie (Committee on Drugs,
1995) sont reprises dans les tableaux 10.III et 10.IV.

Tableau 10.III: Protocoles thérapeutiques - Recommandations de l'Académie
des pédiatres Nord Américains (CDC, 1991).
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Drugs (1995).



Pour les enfants présentant une plombémie comprise entre 250 et 450 µg/1, le traitement
n'est pas systématique car son impact à long terme sur la restauration des fonctions
cognitives n'est pas établi. Certains proposent de traiter les enfants dont la plombémie reste
élevée malgré les mesures de prévention mises en place, ainsi que ceux ayant des stigmates
biologiques associés, par exemple une anémie microcytaire ferriprive résistant au
traitement martial.
Les cures de chélation sont généralement répétées. Un intervalle minimum de 5 jours est
imposé par le risque de toxicité rénale des chélateurs. Un intervalle de 21 jours permet
d'évaluer le nouvel état d'équilibre obtenu. Yver et coll. (1991) ont démontré que pour des
plombémies initiales supérieures à 700 µg/1, un minimum de 5 cures était nécessaire, 3
cures pour des plombémies (450 µg/1 et 2 cures dans les cas de plombémie < 450µg/l avec
positive.

Depuis 1997, le DMSA est disponible en France avec une Autorisation de mise sur le
marché (AMM) pour le traitement des intoxications au plomb, sans mention spécifique de
niveau de plombémie à considérer. Il existe en gélules dosées à 200 mg (Succicaptal ).
C'est un produit à délivrance exclusivement hospitalière. Le protocole actuellement
recommandé est le suivant:
•Au-delà de 1000µg/l et/ou en présence de signes d'encéphalopathie, le traitement classique
par BAL/EDTA reste la référence, même si des expériences chez l'adulte ont rapporté
l'efficacité et la tolérance du traitement d'intoxications gravissimes (plombémies entre 1
000 à 3 840µg/1) par le DMSA seul (Meggs et coll., 1994; Tutunji et Al-Mahasneh, 1994;
Fournier et coll., 1988);

•Pour une plombémie comprise entre 400µg/1 et 1 000 µg/1, en 1'absence de signes
cliniques d'encéphalopathie, on peut raisonnablement proposer une chélation orale par
DMSA, avec une surveillance clinique et biologique d'autant plus intensive que la
plombémie initiale est élevée;

•En cas de plombémie inférieure à 400 µg/1, compte tenu de la neurotoxicité du plomb
reconnue dès 100 µg/1, de la bonne tolérance du DMSA et de son efficacité démontrée
pour des plombémies comprises entre 250 et 450 µg/1, un traitement chélateur oral peut
éventuellement se justifier, mais en aucun cas ne peut se substituer au caractère impératif
des mesures correctives portant sur 209

le logement. La plomburie provoquée par l'EDTA peut aider à sélectionner les enfants
nécessitant une chélation, mais sa négativité ne permet pas de préjuger de l'efficacité
éventuelle d'un traitement par le DMSA, qui devra en toutes circonstances être évalué par



des plombémies pré et post thérapeutiques. Il n'existe pas encore de test validé de
plomburie provoquée par le DMSA: Lee et coll. (1995) ont néanmoins rapporté les
résultats d'un test qui suggèrent que les sites de stockage à partir desquels le plomb est
mobilisé diffèrent suivant l'agent chélateur utilisé, EDTA ou DMSA;

•Dans tous les cas, une supplémentation martiale souvent prolongée s'impose.

Des études expérimentales ayant montré que même en cas de poursuite de l'exposition au
plomb pendant le traitement par DMSA celui-ci reste efficace (Pappas et coll., 1995), ce
traitement peut éventuellement être effectué à domicile, en particulier dans les intoxications
modérées, ou dans les intoxications sévères en relais après une hospitalisation initiale, sous
réserve d'une bonne compliance et du contrôle de l'efficacité et de la tolérance
thérapeutiques.

Le rôle du statut nutritionnel dans la susceptibilité vis à vis de l'intoxication par le plomb a
fait l'objet de plusieurs travaux, en particulier expérimentaux, chez l'animal. Chez l'enfant,
au moins quatre facteurs nutritionnels, souvent associés aux conditions socio-économiques
les moins favorables, peuvent accentuer les effets toxiques d'une exposition
environnementale au plomb (pour revue, voir Sargent, 1994; Mahaffey, 1995):

•une carence en calcium, pour des raisons liées aux mécanismes de la toxicité du plomb;

•une déficience en fer: un apport suffisant en fer semblant protecteur vis à vis de
l'augmentation des taux de plomb sanguin (Hammad et coll., 1996);

•un apport calorique et une teneur en graisse du régime alimentaire élevés: une étude
menée sur 307 enfants préscolarisés a démontré que ces deux facteurs étaient associés à
une augmentation des plombémies mesurées (Lucas et coll., 1996);

•une irrégularité des prises alimentaires: l'absorption intestinale du plomb est supérieure
quand l'organisme est à jeûn.

Une prise en charge nutritionnelle adéquate prenant en compte les facteurs précités doit
faire partie intégrante du traitement des enfants intoxiqués par le plomb: Sargent (1994)
suggère d'attirer 1'attention sur 1'importance de repas réguliers, complétés par des laitages,
et sur l'évaluation et la correction des déficiences en fer.

En conclusion, la disponibilité d'un nouveau chélateur oral efficace et bien toléré, le
DMSA, devrait rendre les traitements de l'intoxication par le plomb plus simples à mettre
en œ uvre, en particulier grâce à la possibilité de l'administrer en ambulatoire. Toutefois, un
certain nombre de questions restent en suspens:
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•si certaines recommandations existent (avec leurs différences) dans plusieurs pays
sur les mesures thérapeutiques à proposer en fonction de la plombémie de
dépistage (DGS, 1993; CDC, 1991; OMS, 1995), il n'est pas précisé d'objectif de



fin de traitement (maintien à distance des cures de chélation d'une plombémie x,
nombre de cures maximum à ne pas dépasser...). Pour certains, il “ suffit ” de
passer en dessous du seuil d'intervention défini au dépistage: mais à quel prix
(douleurs, contraintes d'hospitalisation et de suivi, effets secondaires éventuels et
coûts des cures répétées de chélation...) lorsque la plombémie initiale d'un enfant
est très élevée, par exemple supérieure à 700 µg/l ? De plus, il n'est même pas
certain que la multiplication des cures ( jusqu'à combien: 10, 20, 30 ?) aboutisse à
des valeurs de plombémie de 100 à 250µg/1, compte tenu du relargage osseux lors
d'intoxication sévère.

•Quels sont les risques toxiques des traitements itératifs (notamment en ce qui
concerne le DMSA, moins documenté à ce jour) ?

•Faut-il viser d'obtenir un taux de 100µg/1, seuil d'atteinte neurologique selon les
épidémiologistes ?

- Est-ce techniquement réalisable en cas d'intoxication sévère ?

- La baisse de la plombémie éventuellement obtenue à moyen terme par les
mesures environnementales et médicales a-t-elle une efficacité à long terme sur la
restauration des capacités intellectuelles ?

•Y a t-il un intérêt à généraliser la prise en charge médicale pour les intoxications
les moins sévères ?

Il est de toute façon prioritaire qu'un dispositif sanitaire de mesures protectrices au
niveau du logement soit associé à toute prise en charge médicale.
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II

Exposition
des populations

Introduction

Le plomb qui se trouve aujourd'hui dans l'air, les sols, l'eau, les aliments et les
poussières provient essentiellement des activités humaines passées et présentes.
Pour les adultes et les enfants les plus âgés, les apports en plomb sont
principalement fournis par l'eau et les aliments, alors que pour le jeune enfant, les
poussières et les sols pollués sont aussi sources importantes de contamination.
L'apport relatif de chacune de ces sources diffère selon que le sujet demeure au
voisinage d'un site industriel ou dans un environnement urbain ou rural soumis ou
non à une source d'exposition. Dans certaines régions, l'eau, du fait de ses
propriétés physico-chimiques particulières (eau agressive), se contamine lors de
son passage dans les canalisations en plomb. L'intoxication des très jeunes enfants
par les écailles de peinture contenant du plomb survient encore dans l'habitat ancien
dégradé. Un trafic automobile intense en zone urbaine entraîne une émission
atmosphérique de plomb en raison de l'utilisation encore importante d'essence
plombée en France.
Les niveaux de plombémie chez les enfants pendant les premières années de vie
sont dépendants de la source de plomb présente dans leur environnement. Là où les
peintures et les poussières sont les sources principales de plomb, la plombémie des
enfants à la naissance est probablement basse, mais va augmenter rapidement
pendant les premières années de vie et décliner ensuite après l'âge de 4 ans. C'est
en effet pendant la petite enfance que les activités normales de portage
main-bouche conduisent à l'ingestion de quantités importantes de poussières et de
particules de plomb. Si l'eau est la source principale d'apport de plomb, la
plombémie des enfants à la naissance est vraisemblablement déjà élevée. Le niveau
de plombémie sera dépendant des autres sources de contamination et diminuera
donc également après 4 ans. Ces éléments indiquent comment les enfants
interagissent avec leur environnement.
Ces expositions précoces sont néanmoins préoccupantes car l'imprégnation par le
plomb des jeunes enfants peut se traduire par une baisse du quotient intellectuel
(QI). Selon les études épidémiologiques, 1 à 3 points de QI sont perdus pour une
augmentation de la plombémie de 100 à 200 µg/1. Ceci constitue un problème de
santé publique réel à l'échelle d'une population, qui peut-être visualisé par le
déplacement de la courbe de distribution des QI vers les valeurs les plus basses.
Les résultats des différentes études sur les effets nocifs du plomb justifient les
efforts des pouvoirs publics pour prévenir les dysfonctionnements neurocognitifs,
d'autant qu'une valeur seuil pour ces effets n'a pu être déterminée et que
l'hypothèse d'un effet délétère dès les plus faibles expositions n'est donc pas à
écarter. Ceci doit conduire à privilégier la prévention primaire (éradication du



risque avant l'exposition) par rapport à la prévention secondaire habituellement
entreprise, qui consiste à n'intervenir qu'après la mise en évidence d'une exposition
révélée chez un enfant par une plombémie élevée. Le dépistage universel visant la
recherche de plombémies élevées est finalement controversé et jugé peu rentable. Il
semble préférable de concentrer les efforts sur le dépistage de l'habitat dégradé et
des autres sources majeures d'exposition, variables selon les contextes locaux,
avant que les enfants ne soient exposés au risque. Si l'élimination du risque
d'intoxication des enfants à partir du risque “ habitat ” représente un coût, il est à
mettre en regard d'un bénéfice beaucoup plus important.
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Voie atmosphérique et contamination des sols

Depuis l'Antiquité, le plomb a été extrait de minerais, notamment pour la
production de monnaie et la soudure. Cette activité métallurgique a connu son
apogée sous la République et l'Empire romains, avant de renaître avec la révolution
industrielle (figure 11.1). Aujourd'hui, le plomb a été supprimé des peintures et est
de moins en moins utilisé dans l'essence, au moins dans les pays occidentaux. Il
demeure cependant un problème préoccupant en raison de la pollution par les
poussières intérieures et extérieures contaminées souvent depuis des décennies ou
même plus d'un siècle (Olden, 1993).

Figure 11.1: Evolution de la production mondiale de plomb au cours des
5 000 dernières années (d'après National Academy of Sciences, 1980).

Evolution de la production de plomb au xxe siècle

Au XXe siècle, la production annuelle de plomb, à l'échelle du globe, a dépassé
les 100 000 tonnes, passant de 9,3.104 t par an à 31.105 t par an entre 1700 et
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1970 (Settle et Patterson, 1980). Cette production a été concentrée sur le
continent nord américain, en Europe et au Japon, qui totalisaient 85 % de la
production mondiale en 1970 (dont 40 % pour les seuls Etats-Unis). La dispersion
par voie atmosphérique des émissions de plomb aux cheminées des fonderies s'est
donc considérablement accrue au cours des deux derniers siècles.

A la fin du XIXe siècle est apparue une seconde source de dispersion massive de
plomb dans l'environnement: l'utilisation de sels de plomb dans les pigments de
peintures servent notamment à revêtir les parois intérieures et extérieures des
habitations jusqu'au milieu du XIXe siècle (tableau 11.1). Depuis les années 1940,
le plomb a été remplacé progressivement dans les peintures par des oxydes de
titane. Il est interdit aux Etats Unis depuis 1978 à des teneurs supérieures à 600
ppm dans les peintures par la Consumer Product Saiety Commission. Si l'usage
professionnel des peintures au plomb (la céruse) est réglementé en France depuis
1913, et interdit depuis 1926, ces restrictions ne s'appliquaient pas alors aux
particuliers propriétaires ou locataires. C'est pourquoi ce sel de plomb a continué à
être largement utilisé comme pigment ou siccatif. Ce n'est que depuis le ler février
1993 qu'un arrêté interdit la mise sur le marché, en France, de peintures contenant
des sels de plomb.

Tableau 11.1: Utilisation de plomb pour les peintures aux Etats -Unis.

Année Consommation (10 3 tonnes)

1880   50
1915 140
1925 170
1940   60
1960     5
1977     3

A partir de 1960, la production mondiale de plomb s'est subitement accrue. Cette
troisième période de dispersion massive de plomb dans l'environnement s'était
ouverte avec la découverte, en 1923, dans les usines de Dayton (Ohio) de la
General Motors, des propriétés antidétonantes du plomb tétraéthyle (puis d'autres
dérivés alkyles: tétraméthyle, triéthylméthyle...) utilisé comme additif dans
l'essence. On estime que la quantité annuelle de plomb émis dans le milieu sous
forme d'additif aux carburants automobiles a atteint en moyenne 2,3.105 tonnes
pendant la période 1960-1980, et a connu son acmé en 1969 aux Etats-Unis
(figurell.2). A cette époque, 60% de la consommation mondiale de plomb étaient
concentrés dans le secteur automobile, principalement dans la fabrication des
batteries et dans les carburants
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(Rhue et coll., 1992). En 1983, l'essence plombée était encore la principale source
d'émission de plomb dans le monde.



Figure 11.2: Production mondiale de plomb (en milliers de tonnes) pour la production
d'additif aux carburants automobiles (d'après Larbey et Bain, 1988).

Outre son caractère massif, cette source d'émission se caractérise par sa très
grande dispersion. Depuis les années 1970, dans les pays industrialisés, l'utilisation
de plomb dans l'essence diminue progressivement. Elle est cependant encore
courante dans les pays moins avancés, en particulier dans les grandes mégalopoles
des pays en développement (Menkes et Fawcett, 1997). Ainsi, le plomb est le métal
ayant connu la plus grande dispersion d'origine anthropique à l'échelle du globe
(Rhue et coll., 1992).

En 1995, la production européenne de plomb représentait 14,54.105 tonnes dans
51 unités industrielles; plus de la moitié était produite dans des fonderies
secondaires de recyclage du plomb contenu dans des matériaux divers (Union
européenne, 1997). Selon des estimations de 1990, la France représentait le
troisième pays européen émetteur de plomb dans l'environnement (ESQUAD,
1994), dont 83,7 % liés au trafic automobile (tableau 11.11), rang qu'elle occupe
encore en 1994.

221
Tableau 11.11: Emission de plomb dans l'environnement en Europe, en 1990 (d'après
ESQUAD, 1994).



Contribution relative des différentes sources par rapport aux émissions totales de chaque pays (%)

Pays Totaux
(tonne/an)

Trafic
routier

Fer et
Acier

Cabur-
ant

Métaux
Non

ferreux

Autres Contrition
Relative par
rapport aux
Emissions
Aux USA

Autriche 292 80,3 17,3 1,0 1,3 0,1 1,6
Belgique 577 50,0 43,8 1,1 2,9 2,3 3,1
Danemark 168 90,6 4,2 1,9 0,0 3,3 0,9
Finlande 217 78,8 16,4 1,4 3,1 0,2 1,2
France 2987 83,7 9,3 0,6 4,5 1,8 16,2
Allemagne 2859 71,2 19,2 1,4 7,8 0,4 15,5
Grèce 496 95,5 2,3 2,2 0,0 0,0 2,7
Irlande 133 91,2 2,8 2,6 3,4 0,0 0,7
Italie 2771 83,5 11,5 1,2 3,2 0,6 15,0
Luxembourg 97 51,9 47,7 0,3 0,0 0,0 0,5
Pays-Bas 377 75,7 15,8 0,9 3,0 4,6 2,0
Portugal 628 96,6 1,5 1,9 0,1 0,0 3,4
Espagne 3234 91,1 4,9 1,7 1,7 0,6 17,5
Suède 448 79,0 12,5 0,7 7,4 0,4 2,4
Royaume-
Uni

3165 85,4 6,9 1,6 5,0 1,1 17,2

Adsorbé principalement sur des particules de petite taille, ce plomb émis dans
l'atmosphère par les activités métallurgiques et le trafic automobile peut être
transporté sur de longues distances. On retrouve la marque de cette pollution
diffuse jusque dans les glaces du Groenland: en prélevant des carottes très
profondes dans la calotte glaciaire, il est possible de mesurer les concentrations de
plomb déposées avec les précipitations depuis des milliers d'années, à plusieurs
milliers de kilomètres des sources d'émission. La figure 11.3 visualise la brutale
augmentation des teneurs en plomb au cours du dernier siècle (l'échelle est
logarithmique).Du fait de ces dépôts massifs sur une période relativement brève à
l'échelle de l'histoire de l'humanité, le total de plomb accumulé à la surface du
Groenland au cours des 800 années antérieures à l'avènement de l'empereur
Constantin (306 de notre ère) ne représente pas plus de 15 % des dépôts survenus
au cours des 60 années qui viennent de s'écouler; en moyenne, la concentration de
plomb dans les glaces datant de l'an 1520 est voisine de 4pg/g, contre 100 pg/g de
neige entre 1930 et 1990 (Candelone et coll., 1995).
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Figure 11.3: Evolution des concentrations de plomb (en pg/g de glace) dans la
calotte glaciaire du Groenland central, depuis 3 000 ans (d'après Candelone
et coll., 1995).

L'étude de jeunes arbres peut également constituer un indicateur de l'évolution de
la contamination d'un environnement par le plomb (Eklund et coll., 1996).

Recul des émissions de plomb depuis 1970

L'instauration de réglementations concernant les émissions de polluants d'origine
industrielle à partir des années 1960 a contribué à une meilleure maîtrise des flux
de plomb dans l'atmosphère. En France, la loi de 1976 sur les installations classées
pour la protection de l'environnement a consolidé ce dispositif pour les gros
émetteurs industriels. Mais l'essentiel des gains enregistrés depuis trente ans est le
résultat des réglementations relatives aux sources mobiles . la fixation des teneurs
limites de plomb dans l'essence et l'introduction des pots catalytiques proscrivant
l'usage du plomb.
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Les Etats Unis ont interdit l'adjonction de plomb dans les carburants pour tous les
véhicules postérieurs à 1975 (Wilson, 1985). En Europe, le mouvement a été plus



tardif. Une directive (78/611) fixe la teneur limite à 0,40 g/1 d'essence en 1978 (les
teneurs étaient souvent supérieures à 0,60 g/1 avant 1970); cette valeur passe à
0,15 g/1 en 1985 (directive 85/210). Cette disposition permettra d'atteindre
progressivement la valeur limite de concentration de plomb dans l'air, fixée à
2 µg/m3 en moyenne annuelle par une directive de 1982 (82/884) (Union
européenne, 1997). Cependant, pour un total de 183 millions de véhicules dans
l'Europe des Quinze, en 1995 (dont 161 millions de véhicules de tourisme), les
émissions dans l'atmosphère s'élèvent encore à 8 119 tonnes. Alors que la
proportion de véhicules n'utilisant plus d'essence au plomb atteint 100 % en
Autriche, au Danemark, en Finlande et en Suède, et 94 % en Allemagne, la
proportion de carburants au plomb vendus en France, compte tenu de la structure
du parc automobile français, est encore de 50 % (tableau 11.III).

En France, ces progrès, bien que lents, sont liés à trois facteurs: la diesélisation
croissante du parc automobile (phénomène qui pose d'ailleurs d'autres

Tableau 11.111: Usage d'essence plombée dans l'Union Européenne en 1995
(d'après Union européenne, 1997).

Consommation d'essence (103tonnes)
Pays Totale Avec

plomb
Sans

plomb
Teneurs
En Pb
(g/l)

% essence
sans plomb

Utilisation
de Pb

Elémentaire
(tonnes)

Autriche 2400 0 2400 0 100 0
Belgique 2792 838 1954 0,15 70 170
Danemark 1848 0 1848 0 100 0
Finlande 1838 0 1838 0 100 0
France 15494 7713 7781 0,15 50 1562
Allemagne 29686 1781 27905 0,15 94 361
Grèce 2574 1751 823 0,15 32 335
Hollande 3960 594 3366 0,15 85 120
Irlande 1024 446 578 0,15 56 90
Italie 16438 9698 6740 0,15 41 1964
Luxembourg 502 95 407 0,15 81 19
Portugal 1889 1216 673 0,40 36 657
Espagne 8172 5802 2370 0,15 29 1175
Suède 4192 0 4192 0 100 0
Royaume-
Uni

21960 8127 13833 0,15 63 1646

Total 114769 38061 76708 - 67 8119
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problèmes sérieux de santé publique), le renouvellement peu rapide du parc (en
raison de la “ guerre de tranchée ” engagée par certains motoristes français, ce n'est
que depuis le ler janvier 1993 que tous les véhicules neufs ont dû être équipés d'une



catalyse trois voies) et, enfin, la réduction différée des valeurs limites de plomb
dans l'essence (elles sont passées à 0,25 g/1 au ler août 1989 et à 0,15 g/1 au ler juin
1991, soit six ans après la directive européenne).

Ce retard de l'Europe peut se mesurer dans les glaces du Groenland, grâce à
l'analyse des abondances relatives de différents isotopes du plomb. D'après l'équipe
du laboratoire de glaciologie et de géophysique de l'environnement de Grenoble, le
ratio 206Pb/207Pb signerait l'origine des émissions, le minerai de plomb américain
utilisé pour la production d'alkyls étant plus riche en 206Pb. Le tableau 11.IV
montre une réduction sensible des dépôts de plomb issu des sources localisées aux
Etats-Unis, entre 1968 et 1988 (- 86,9 %), alors que la baisse est moins forte pour
les sources eurasiennes et canadiennes ( -64,5%).

Tableau 11.1V: Evolution des concentrations de plomb dans les glaces du
Groenland selon l'origine géographique des émissions (d'après Rosman et
coll., 1 994).

Concentration en plomb (pg/g)
1968 1988 Rapport 198V1968 (%)

Eurasie + Canada 71,2 25,3 35,5
Etats-Unis 64,2 8,4 13,1
Total 135,5 33,7 24,8

La longue histoire des émissions de plomb dans l'atmosphère, à courte et longue
distance, a entraîné une accumulation du métal dans les sols. Cette accumulation
est diffuse dans toutes les métropoles urbaines du globe, où elle concerne
particulièrement les voisinages immédiats des grandes voiries (additifs des
carburants); pour les sources industrielles, elle est plus localisée autour des
fonderies primaires, des industries du recyclage, des usines d'incinération des
déchets... (tableau 11.V).

Le plomb peut être dispersé dans le milieu par d'autres voies que la dégradation des
peintures anciennes ou l'émission de particules chargées dans l'atmosphère. Après
dépôt humide sur les voiries, il est lessivé par les pluies et atteint les réseaux d'eaux
usées. Ainsi, d'une part il se déverse dans les cours d'eau dans lesquels sont
envoyés les effluents bruts ou traités, d'autre part il se retrouve concentré dans les
boues des stations d'épuration (STEP). Une directive de l'Union européenne
(86/278) limite à 4 110 µg/m2/j les apports de plomb autorisés pour l'épandage de
boues de STEP sur des terres à vocation
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Tableau 11.V: Quantités de plomb déposées au sol par unité de surface, dans
différents sites de Belgique, en 1995 (Union européenne, 1997).



Sites Quantité de plomb (µg/m2/j)

Au voisinage de fonderies de métaux non ferreux 1500 à 8700

Au voisinage d'installations sidérurgiques      50 à 80

Dans des sites urbains         500

Dans des zones rurales distances de sources          25

agricole, soit 15 kg par an et par hectare. Par cette voie, le plomb peut apparaître
dans la chaîne alimentaire.
Parallèlement à ces différentes sources d'origine anthropique, le plomb existe
naturellement dans les milieux. Présent dans la croûte terrestre à des concentrations
typiques de 10 à 30 ppm, il peut être transporté avec les poussières formées par
érosion. Il est également émis lors d'éruptions volcaniques, ou à l'occasion de feux
de forêts ou de broussailles.
Emis sous forme d'alkyls, le plomb additif R4Pb est photodégradé en Pbz + avec
une demi-vie de 2 à 10 heures en été, et de 8 à 34 heures en hiver (Rhue et coll.,
1992). Une fois déposé sur le sol, le plomb a tendance à s'accumuler; il se lie plus
ou moins fortement dans la matrice organique du sol et n'est pas entraîné par
percolation dans les couches profondes. Il reste ainsi dans les couches supérieures,
à une profondeur de 20 à 30 cm. Sa biodisponibilité dans le sol est très variable:
elle dépend du pH du sol, de la taille des particules sur lesquelles il est adsorbé, de
sa forme chimique, de la forme minéralogique et de la matrice organique du sol
(Evans et coll., 1992; Davis et coll., 1993). Sa diffusion verticale est modeste car il
pénètre lentement dans les végétaux. Ses processus de transformation biotique sont
mal connus.

Voies et niveaux d'exposition au plomb
Les voies par lesquelles l'homme est exposé au plomb sont diverses: l'inhalation
d'air, l'ingestion de poussières déposées sur le sol, l'ingestion d'aliments ou d'eau
contenant du plomb (figure 11.4).
Des valeurs typiques d'absorption de plomb chez des enfants de 2 à 3 ans,
population critique pour l'intoxication par le plomb, ont été estimées par l'Agence
américaine de l'environnement à partir de teneurs de plomb mesurées dans divers
médias (tableau 11.VI). Selon les hypothèses qui fondent ces estimations, les deux
sources principales d'exposition sont l'alimentation et les poussières de maison ou
du sol ingérées par les enfants par portage main-bouche. L'inhalation est devenue
une voie marginale d'exposition. Mais ces 226



Figure 11.4: Voies d'exposition de l'homme au plomb.

valeurs moyennes connaissent de fortes variations selon les caractéristiques de
l'environnement des personnes (Gulson et coll., 1995). Aux Etats Unis, comme
dans les pays européens, l'apport quotidien moyen a diminué sensiblement au cours
des deux dernières décennies (ATSDR, 1998).

Tableau 11.VI: Apports et absorption de plomb chez des enfants âgés de 2 à 3 ans,
aux Etats-Unis (d'après US-EPA, 1989).

Exposition au média Intensité du contact Taux de pénétration Incorporation
(quantité) avec le Pb (µg/j) (%) (µg/j)

Air (2,5 m3) 0,5 40 0,2
Alimentation 6,8 50 3,4
Sol (45 mg) 9,0 30 2,7
Poussière (55 mg) 11,0 30 3,1
Eau (0,51) 2,0 50 1,0
Total 29,3 - 10,6

Diminution des immissions urbaines
Les figures 11.5 et 11.6 montrent, pour Paris et Grenoble, l'évolution sur 10 ans
des concentrations moyennes annuelles de plomb (immissions) pour différents sites
de mesure. La valeur limite prescrite par la directive 1981/884
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de l'Union européenne est 2µg/m3 (moyenne annuelle); 1'Enviroument Protection
Agency (EPA) l'a fixée à 1,5µg/m3. Le bureau européen de l'OMS a recommandé
en 1994 une valeur guide de 0,5µg/m3 (tableau 11.VII).
Tableau 11.VII: Critères pour la détermination de la valeur guide du plomb
dans l'air (OMS-Europe 1997).

·• L'objectif étant que 98 % de la population aient une plombémie inférieure à 100 µg/l, la
médiane doit être inférieure à 54µg/l.
 • L'estimation de la contribution du plomb inhalé dans l'augmentation de la plombémie est de 16
µg/l pour 1µg/m3 chez l'adulte, et de 19 µg/l chez l'enfant. Cependant, alors que chez l'adulte,
l'inhalation constitue une source prédominante d'exposition, d'autres apports priment chez
l'enfant. Pour prendre en compte ces autres facteurs d'exposition de l'enfant, une marge de
sécurité supplémentaire est considérée: il est estimé que 1µg/m3 de plomb inhalé contribue à
accroître la plombémie de 50µg/l*.
·• La plombémie de base, sans source d'exposition anthropogénique, est estimée à 10-30 µg/l.
En conséquence, pour ne pas excéder 55 µg/l, soit 30µg/l + 25 µg/l, il faut que l'apport de
l'atmosphère soit inférieur à 25 µg/l: cela conduit à une immission moyenne de 0,5 µg/m3.
Pour l'ATSDR, aux Etats-Unis, une augmentation de lµg/m3 des concentrations moyennes dans
l'air entraînerait un accroissement moyen de la plombémie de 50 à 60µg/1 (ATSDR, l990).

En règle générale, les teneurs dans les villes françaises sont voisines de 0,2,ug/m3,
avec des baisses de 70 à 85 % entre 1987 et 1995. Actuellement, les
concentrations les plus élevées en France sont d'origine industrielle, mais elles ont
aussi tendance à décroître (-27 % entre 1992 et 1995, ministère de l'Environnement
et de l'Aménagement du territoire, 1998).
Cette évolution n'est pas propre à la France. On la retrouve dans tous les pays
ayant pris des mesures pour réduire le plomb dans l'essence et pour diminuer (voire
proscrire) l'usage d'essence plombée (Rodamilans et coll., 1996; Bono et coll.,
1995; Chisolm et coll., 1994). Dans les pays qui n'ont pas encore pris ces



dispositions, au contraire, la distance aux voiries et l'intensité du trafic constituent
des prédicteurs majeurs des concentrations ambiantes (tableau l l.VIII).
Preuve de l'importance de la voie directe d'exposition par inhalation, les
plombémies moyennes ont suivi, en parallèle, l'évolution des concentrations
atmosphériques du plomb en milieu urbain, comme le montre la figure 11.7 aux
Etats-Unis. Des résultats semblables ont été observés en Europe. A Barcelone, la
plombémie moyenne des adultes a baissé de 52,4 % entre 1984 et 1994
(Rodamilans et coll., 1996); à Turin, la baisse a été comparable (62,4 % chez des
hommes et 49,6 % chez des femmes, entre 1985-1986 et 1993-1994) (Bono et
coll., 1995).

Grâce à cette réduction considérable des immissions urbaines dans les pays ayant
renoncé au plomb dans l'essence, les plombémies sont moins influencées que par le
passé par les concentrations atmosphériques du plomb. Dans des
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Tableau 11.VI11: Immissions moyennes du plomb atmosphérique selon
l'intensité du trafic à proximité, au Cap, en Afrique du Sud 1 (van Schirnding
et coll., 1996).

Intensité du trafic (véhicules/jour) Immission (µg/m3)
>20 000 2,1
18 000 1,3
8000 1

,3
8001 0

,9
8002 0

,4-0,7
1 : Les teneurs moyennes en plomb dans l’essence sont de 0,4g/l.L’essence sans plomb n’est
disponible que depuis 1996



Figure 11.7: Evolution des plombémies moyennes des enfants aux Etats-Unis,
en relation avec la baisse de l'usage de l'essence plombée entre 1976 et 1980
(d'après Annest, 1983).

sites urbains non soumis à l'influence de sources industrielles, les caractères de
l'habitat et d'autres facteurs liés aux comportements des enfants prennent le pas,
comme facteurs prédictifs des expositions au plomb, sur la proximité aux sources
automobiles (Clark et coll., 1985; Alexander et coll., 1993; Elhelu et coll., 1995).

Une vaste analyse groupée des données individuelles collectées dans le cadre de
douze études épidémiologiques réalisées entre 1982 et 1997, et totalisant 1 861
enfants de 6 à 36 mois, a pu apprécier la part relative de quatre sources potentielles
de contamination des enfants: les poussières de maison, le sol des
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jardins privatifs, la peinture des revêtements intérieurs, l'eau robinet (Lanphear et
coll., 1998). Les facteurs prédictifs majeurs de la plombémie sont, dans l'ordre: la
charge en plomb dans les poussières de maison (poids par unité de surface), la
teneur en plomb du sol voisin, l'âge des enfants, leur comportement main-bouche et
leur catégorie sociale. Dans ce travail, ni le taux de plomb dans les peintures ni le
plomb dans l'eau du robinet n'influencent la plombémie des enfants (le plomb
atmosphérique n'a pas été pris en compte, les auteurs estimant que son rôle était
devenu marginal). La proportion d'enfants présentant une plombémie supérieure à
100µg/l ne croît que de 1,2 % à 6,5 % lorsque les teneurs en plomb dans le sol
passent de 100 à 4 000 ppm à concentrations égales dans les poussières de maison
(1 µg/pied2), alors que, inversement, lorsque cette concentration croît d'un même
facteur (de 1 à 40µg/pied2), la prévalence de cette plombémie élevée croît de 1,2 %
à 20 %, pour un plomb dans le sol stable à 100 ppm. Le modèle proposé par les
auteurs paraît valide car il était apte à prédire de manière fidèle la plombémie



moyenne observée dans l'enquête nationale NHANES III(1991-1994) chez des
enfants de même âge, lorsque les niveaux d'exposition au plomb dans les différents
milieux considérés étaient fixés aux valeurs médianes retrouvées dans les enquêtes
représentatives de l'habitat américain (5µg/pied2 des poussières de maison, 72 ppm
dans le sol, valeur maximale de plomb des peintures intérieures = 1,6 mg/cm2,
plomb d'origine hydrique = 1 µg/l). Toutefois, ce travail important pose un
problème lié à la non-prise en compte du plomb d'origine alimentaire. Il montre
cependant que la présence de plomb dans l'environnement particulaire des jeunes
enfants (par les poussières de maison et du sol) représente une voie majeure
d'intoxication, du fait de leur propension à absorber ces particules par contact main
bouche. L'origine de ces poussières peut être diverse: retombées de l'aérosol issu
des pots d'échappement des véhicules, panache des émissions industrielles, déchets
d'activités minières, érosion ou lessivage des peintures au plomb à l'intérieur ou à
l'extérieur des maisons.

Influence persistante des activités industrielles et de la contamination du sol

Dans le bassin minier proche de Douai, deux sites de la métallurgie des métaux non
ferreux (fusion primaire de plomb et fonderie de zinc) ont entraîné une
contamination importante du voisinage par voie atmosphérique: en 1984, les
estimations des émissions de plomb représentaient respectivement 135 kg et 35 g
par jour. Si les rejets atmosphériques des métaux lourds ont été considérablement
réduits depuis, de plus de 90 %, une pollution persistante des sols a pu être
mesurée (à plus de 1 000 ppm) sur une surface totale de 2 à 3 km2 concernant 3
000 à 4 000 habitants des communes alentour (Declercq et coll., 1990).
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Les anciens sites de pollution industrielle ont marqué pour longtemps leur
environnement. A Leadville, dans le Colorado, ancien site minier d'extraction d'or,
d'argent et de zinc, une fonderie fermée en 1961 a produit en un siècle un million
de tonnes de plomb. Trente ans plus tard, une étude (Cook et coll., 1993) montre
que 150 enfants de 6 à 71 mois résidant dans 105 maisons présentent encore des
plombémies moyennes très élevées (tableau 11.IX).

Tableau 11.1X: Plombémie moyenne chez des nourrissons de Leadville et prévalence
de plombémies excessives (d'après Cook et coll., 1993).

Proportion (%) d'enfants ayant des plombémies
Age (mois) Plombémie moyenne > 100 pg/1 > 150 p9/1 > 250 pg/1

(µg/l) (écart type)
6-36 104 (58)       44,1   16,2 1,5
37-71 99(54)       37,8   13,4 2,4



Total 101(56)       40,7   14,7 2,0

L'origine de ces expositions élevées se situe dans le plomb accumulé au fil des ans
dans les jardins (concentrations moyennes de 1 674 ppm, écart-type = 1 460,
étendue: 49 000 à 74 000 ppm) et dans les poussières de maison (moyenne: 1 000
ppm, écart type 1 155; étendue de 8 à 11 000 ppm), du fait des retombées des
émissions de l'usine et de l'épandage dans les jardins de scories et de déchets de la
fonderie, afin d'alléger la terre. L'habitude, pour les enfants, de manger dehors ou
de sucer des objets prélevés par terre, la présence d'un chat ou d'un chien à la
maison, ou le fait d'avoir un parent mineur ramenant ses vêtements à la maison,
sont très prédictifs de plombémies élevées chez les jeunes enfants.

En Pologne, 60 % des enfants de 7 à 15 ans vivant au voisinage de fonderies de
métaux non ferreux ont une plombémie supérieure à 100,ug/l (pour 11 à 26 % des
enfants, selon l'âge, elle est supérieure à 200µg/l) (Dutkiewicz et coll., 1993). Des
résultats semblables, quoique moins préoccupants, ont été retrouvés au voisinage
d'autres sites industriels. A côté d'une fonderie de recyclage ayant pollué
l'environnement pendant 80 ans (25 % des échantillons de sols montrent des
teneurs en plomb supérieures à 750 ppm), on retrouve 12,1 % d'enfants de moins
de 6 ans avec des plombémies supérieures à 100µg/l (Berny et coll., 1994, 1995).

Contamination par ingestion de poussières du sol

La quantité de poussières du sol qu'un enfant ingère quotidiennement est une
variable importante déterminant l'apport de différents polluants présents dans
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cette matrice. Les critères de qualité des sols dérivent d'objectifs de protection de
telles intoxications, et s'appuient souvent sur des estimations issues de travaux
conduits par l'équipe de Calabrese (Stanek et Calabrese, 1991). Les auteurs ont
calculé chez 64 enfants, en mesurant différents traceurs (silicone, yttrium,
aluminium), que la valeur médiane des taux d'ingestion variait de 9 à 96 mg/j.
L'EPA a considéré, sur de telles bases, que des concentrations maximales devaient
être fixées à 500 ppm afin d'éviter que plus de 5 % de la population ait une
plombémie supérieure à l00 µg/l (US-EPA 1991). Pour déterminer cette valeur
limite, L'hypothèse est faite qu'un enfant absorbe, 350 jours par an, 200 mg/j de sol
contenant du plomb dont la biodisponibilité est de 100 % (Chrostowski et Wheeler,
1992).
Ces valeurs sont jugées trop prudentes par divers auteurs. S'appuyant sur des
études réalisées en Australie ou en Grande-Bretagne (Baltrop et coll., 1975;
Heyworth et coll., 1981), chez des enfants résidant dans des logements construits
sur des sols à teneur en plomb très contrastées, De Silva (1994) estime que la
valeur moyenne de l'ingestion de poussières du sol est plutôt de 4 mg/j. Selon



l'auteur, cette estimation est la plus compatible avec la corrélation trouvée entre les
écarts de plomb dans les sols (de 420 à 13 969 ppm) et les différences de
plombémie chez les enfants (de 207 à 290µg/1 en moyenne) pour une
biodisponibilité jugée voisine de 40 à 50 %.
La biodisponibilité du plomb présent dans le sol est sans doute inférieure à 100 %.
Par rapport à du sel de plomb très soluble (acétate) introduit dans le régime de rats
Fisher pendant 15 à 44 jours, et dont on a mesuré la charge en plomb dans l'os, le
rein ou dans divers autres tissus, le plomb présent dans des poussières issues de
sols contaminés par des déchets miniers ou des rejets de fonderies a un taux de
pénétration sensiblement réduit (de 3 à 10 fois moins par rapport à un taux voisin
de 14 à 17 % pour 1'acétate de plomb) (Freeman et coll., 1996). Le plomb de sols
miniers aurait ainsi une biodisponibilité particulièrement faible, en raison de sa
structure minéralogique (Davis et coll., 1993).
La Society for Environmental Geochemistry and Health propose une approche
empirique très pratique pour déterminer des critères de qualité d'un sol, selon
l'importance des autres sources de plomb, selon les objectifs de protection
poursuivis et la biodisponibilité du plomb dans le sol considéré (Wixson et Davies,
1994). La concentration en plomb acceptable dans un sol (moyenne géométrique
en ppm), est déterminée par l'équation:

S = valeur absolue de [(T/Gn) - B] / ∂ |

dans laquelle:
·• T est la plombémie à ne pas dépasser, en µg/l;
·• B est la plombémie de base dans la population considérée résultant des autres
sources d'exposition, exprimée en µg/l;
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·• G est l'écart-type géométrique de la plombémie; typiquement, G = 13 à 15µg/1;

·• n est le nombre de déviations standard par rapport à la plombémie cible; il
détermine le pourcentage de population n'excédant pas T;

·• ∂ mesure la biodisponibilité du plomb et la quantité ingérée; elle s'exprime en
µg/l de sang, par ppm dans le sol et varie typiquement de 1 à 8.

Le tableau 11.X propose, sur ces prémisses, des valeurs (en ppm) de concen-
trations acceptables, selon la plombémie cible à ne pas dépasser et la proportion de
la population que l'on entend protéger de valeurs supérieures. Lorsque la valeur de
a double, la valeur limite de plomb dans le sol doit être réduite de moitié pour
satisfaire les mêmes objectifs de protection de la population.

Tableau 11.X: Concentrations en plomb acceptables dans les sols, en fonction du
degré de protection et de la plombémie maximale souhaités (Wixson et Davies, 1994).



Concentration acceptable dans les sols (ppm)
Plombémie à ne pas dépasser (µg/l)        Pourcentage de la population à protéger

95% 98% 99%
100 880 500 300

150 2300 1860 1400
200 3 750 3 000 2 600

Bases de calcul: δ = 2; B = 40 µg/l; G = 14µg/l

Influence de la réhabilitation de l'environnement sur la plombémie
L'étude des facteurs prédictifs de la plombémie montre que, outre un
environnement contaminé, des facteurs socio-éducatifs jouent un rôle non
négligeable (Cook et coll., 1993; Lauphear et coll., 1998). Peut-on cependant
réduire l'exposition biologique des enfants au plomb en éliminant ou réduisant
l'apport environnemental par des mesures d'hygiène du milieu ? Un essai préventif
dans la communauté a tenté, à Boston, de répondre à cette question. Au sein d'un
quartier défavorisé de la ville ayant rassemblé 30 % des cas d'intoxication
enregistrés dans l'agglomération entre 1979 et 1985, 151 enfants ont été affectés
par tirage au sort à trois groupes d'action:
·• un groupe bénéficiant d'un remplacement de la couche superficielle de la terre
des jardins privatifs par de la terre propre (moins de 100 ppm de plomb), sur 12 à
702 m2. A cela s'est ajouté un nettoyage unique par aspiration à haut débit des
poussières de maison, suivi d'un lavage des sols à l'eau, ainsi que d'une aspiration
soigneuse des poussières issues des parois intérieures et extérieures des logements
et d'un nettoyage à l'eau. 234
·• le second groupe ne bénéficiait pas, par rapport au premier, du remplacement de
la terre du jardin;
·• le troisième se distinguait du second par le fait que l'aspiration se limitait aux
parois du foyer (pas au sol).

Toutes les familles ont bénéficié d'un suivi socio-éducatif comparable. Au bout de
6 à 11 mois (phase 1), les résultats étaient considérés comme “ décevants ” par les
promoteurs de l'essai: les écarts moyens de plombémie étaient de 12,8,ug/1
(contraste groupes 1 et 2) ou 14,8µg/1 (contraste groupes 1 et 3). Après
ajustement sur divers facteurs de confusion, le gain associé au remplacement du sol
de surface était qualifié de “ modeste ” (4 à 20µg/1 de baisse de la plombémie,
intervalle de confiance à 95 %) (Weitzman et coll., 1993). Un groupe de 45 enfants
a pu être suivi jusqu'à l'âge de 2 ans. Chez eux, l'amélioration était plus sensible,
avec une réduction de 23 à 43µg/1 de la plombémie (IC 95 %) (Aschengrau et
coll., 1994). Le remplacement des terres contaminées par des dépôts de la
pollution automobile et du lessivage des peintures des parois extérieures a permis
de réduire de 1 790 ppm la concentration moyenne du plomb dans le sol au
voisinage de la maison (la concentration moyenne était supérieure à 3 000 ppm



dans ce quartier, pour des valeurs typiques de l'ordre de 600 ppm dans le reste de
Boston), pour un coût unitaire moyen de 9 600 dollars.

Ainsi, le contrôle des sources d'exposition aboutit à une réduction modeste mais
appréciable de la pénétration de plomb chez l'enfant.

En conclusion, si la réglementation européenne a contribué, depuis 1978, à une
meilleure maîtrise des flux de plomb dans l'atmosphère, elle reste encore très en
retard sur la législation américaine, notamment en France, où l'usage d'essence au
plomb reste élevé. Pourtant, dans les pays ayant pris des mesures pour réduire le
plomb dans l'essence ou pour limiter l'utilisation de l'essence plombée, la
plombémie diminue. Il a été montré que la présence de plomb dans l'environnement
de l'enfant (poussières de maison, sols de jardins, peintures intérieures, eau du
robinet) constitue une voie majeure d'intoxication. L'alimentation, l'environnement
industriel et les conditions socio-éducatives restent également des facteurs
prédictifs déterminants de la plombémie chez l'enfant. On sait aujourd'hui que le
contrôle de ces facteurs peut aboutir à une réduction appréciable de la pénétration
du plomb chez l'enfant.
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12

Pollution de l'eau et des aliments

Les sources de plomb sont très nombreuses et l'exposition humaine est multiforme.
L'air constitue une première source, pour laquelle on peut retenir comme valeurs
d'exposition les seuils de 0,1µg/m3 (environnement peu exposant) à 1µg/m3. A
l'intérieur de l'habitat, les poussières contaminantes résultent des apports extérieurs
(pollution atmosphérique, sols contaminés...) et des apports intérieurs liés à la
dégradation des peintures au plomb largement utilisées jusqu'en 1948.

La contamination par l'eau de boisson provient non de la source, mais du contact
avec des matériaux de transport ou de stockage. La contamination par
l'alimentation est la résultante du niveau d'imprégnation des aliments au stade de la
production et de leur éventuelle contamination ultérieure par les contenants
(soudures des bottes de conserve, capsules des bouteilles de vin, ustensiles à usage
domestique...). Pour le lait maternel, aliment très spécifique, le taux en plomb est le
reflet de l'imprégnation saturnine de la femme allaitante.

Des apports environnementaux peuvent être liés à la localisation de l'habitation
près d'une source de pollution ou à un transport passif par des membres de la
famille exposés professionnellement (vêtements, chaussures...) (Gulson et coll.,
1996; Chiaradia et coll., 1997; Gerson et coll., 1996).
Des sources plus ponctuelles ont été décrites comme étant à l'origine
d'intoxications saturnines: certains matériaux de construction, comme des stores
occultants en vinyl (Norman et coll., 1997) ou le verre coloré des fenêtres
anciennes (Al-Radady et coll., 1993), des cosmétiques traditionnels, tel le
kohl (Alhazzaa et Krahn, 1995; Sprinkle, 1995), des “ remèdes ” à base de plantes
ou de poudre de coquillages (Anonymous CDC, 1993; Keen et coll., 1994;
Markowitz et coll., 1994; Sheerin et coll., 1994), de la vaisselle de type céramique
(Gouzalez de Mena et Craigmill, 1996; Shects et coll., 1996; Sheets, 1997), des
poteries (Matte et coll., 1994), émaux, cristaux (Hight, 1996) et étains (Scarlett et
coll., 1995) qui peuvent relarguer du plomb, des drogues et des alcools fabriqués
frauduleusement et contaminés (Pegues et coll., 1993
Enfin, des produits et ustensiles utilisés pour des activités de loisirs, comme es
crayons (Nenmann et coll., 1996; Rastogi et Pritzl, 1996), des plombs de chasse ou
des balles (Aly et coll., 1993; Bolanos et coll., 1996; Dasani et
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Kawanishi, 1994; Magos, 1994). En France, 8 000 tonnes seraient ainsi rejetées
chaque année dans la nature par les chasseurs.

Il convient d'insister sur la nécessité, en cas d'imprégnation ou d'intoxication,de
réaliser des examens utilisant les rapports isotopiques stables du plomb de façon à
essayer de trouver, parmi les diverses sources possibles, celle qui prédomine pour
expliquer la teneur mesurée chez le patient. En effet, au sein d'un même foyer, les
voies de contamination peuvent être distinctes pour les différents membres de la
famille, en raison d'habitudes particulières (Gulson et coll., 1996).

Niveau d'apport tolérable

Il existe deux bases de calcul relatives aux apports en plomb maximaux tolérables
pour la population. La première est issue du Comité conjoint FAO-OMS (JEFCA
ICPS-WHO, 1991). Ce comité a fixé une dose hebdomadaire tolérable (DHT) par
unité de poids corporel de 25µg/kg/semaine, soit une dose journalière tolérable
(DIT) de 3,5µg/kg, ce qui représente la moitié de la valeur recommandée par
l'OMS en 1972. Cette valeur est issue de divers travaux qui semblent montrer qu'en
deçà de 4µg/kg/jour, on ne note pas d'augmentation de la plombémie, qu'une
augmentation peut intervenir à partir de 5µg/kg/jour et qu'elle devient constante
quand l'apport journalier en plomb est de 8 à 9µg/kg (Rye et coll., 1983; Ziegler et
coll., 1978; Lecey et coll., 1985; Cools et coll., 1976; Sherlock et coll., 1982).

La deuxième base de calcul est issue de la Food and Drug Administration (FDA)
aux Etats-Unis qui emploie deux méthodes différentes pour déterminer une DJT
fondée sur des niveaux “ sans risque ” de plombémie. La première méthode utilise
des facteurs de conversion fixés empiriquement pour calculer la fraction passant
dans le sang à partir d'un microgramme de plomb ingéré par jour. Cette fraction est
de 0,16µg de plomb par décilitre de sang chez l'enfant, et de 0,04 µ/dl pour
l'adulte. La seconde méthode tient compte de données telles que le coefficient
d'absorption digestive (48 % chez l'enfant de 1 an, 20 % à 10 ans et 10 % chez
l'adulte) pour extrapoler l'apport en plomb journalier conduisant, en régime stable,
à l'obtention d'une plombémie de 100µg/1 chez l'enfant de 1 à 7 ans et chez la
femme enceinte (populations les plus sensibles), et 300µg/l chez l'adulte
(Carrington et Bolger, 1992)

Ces deux méthodes donnent des résultats sensiblement équivalents (tableau 12I). A
ces valeurs est appliqué ensuite un facteur de sécurité de 10 pour proposer des
valeurs maximales recommandées (VMR) d'apport en plomb (Carrington et coll.,
1996) (tableau 12.II).
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Tableau 12.1: Apports journaliers tolérables en plomb d'après la FDA (Etats-
Unis).

Plombémie acceptable (µg/1) Apport journalier tolérable en Pb (µg)

Enfant 1 an 100 60
Enfant 7 an 100 150
Femme enceinte 100 250
Adulte 300 750

Tableau 12.11: Valeurs maximales recommandées (VMR) d'apport en plomb
selon l'âge de la vie (d'après Carrington et coll., 1996).

VMR Plomb (µg/l)

Enfant 1 an 6
Enfant 7 an 15
Femme enceinte 25
Adulte 75

Sources de contamination par le plomb

Outre les poussières, les sources importantes de contamination par le plomb sont
l'eau, les aliments et les peintures dans les habitats antérieurs à 1948.

Plomb dans l'eau

L'une des sources classiques de plomb est l'eau de boisson transitant par un réseau
d'adduction public ou privé comportant des tuyaux ou des raccords en plomb, mais
aussi des soudures à l'étain-plomb sur des tuyaux de cuivre, des robinets en laiton
ou encore des polymères contenant du stéarate de plomb (Desjardin et Landry,
1990; Watt et coll., 1996).

Sur la base d'une DHT estimée en 1972 à 50,ug/kg de poids corporel, la directive
européenne 80/778/CEE fixait en 1980 la teneur maximale de l'eau en plomb à
50,ug/1. En 1993, l'OMS fixait une valeur guide (VG) limite à 10,ug/1, à partir de
l'équation suivante:

VG = DJT x poids corporel x p/c

où p est la proportion de la DJT attribuable à l'eau de boisson (50 % pour
nourrisson et l'enfant), et c la consommation journalière d'eau de boisson (0,75 litre
pour le nourrisson, 1 litre pour l'enfant et 2 litres pour l'adulte).
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Dans cette équation, le poids corporel est estimé à 5 kg pour le nourrisson, 10 kg
pour l'enfant et 60 kg pour l'adulte, et la DIT est de 3,5 µg/kg.
Etant donné les coûts nécessaires pour atteindre cette valeur de 10 µg/1, les pays
de l'Union européenne bénéficient, dans un délai de 5 ans à partir de 1996, d'une
période transitoire de 24 ans pendant laquelle la valeur guide est fixée à 25µg/1.
La concentration de plomb dans l'eau dépend de différents paramètres. Une eau
faiblement minéralisée, donc acide et agressive, un temps de stagnation long, une
longueur de métal grande et une température élevée peuvent occasionner des
phénomènes de corrosion importants, conduisant à des valeurs de plomb atteignant
1 à 2 mg/1, voire plus, au premier jet. Cela a occasionné en France de nombreux
cas d'intoxication saturne dans certaines régions, comme les Vosges (Thiriat et
coll., 1994; Duc et Abensur, 1982). Mais des eaux minéralisées contenant des sels
tels que des sulfates et des chlorures peuvent également être en cause, avec des
teneurs supérieures à 30 µg/1 pour un titre alcalimétrique complet (TAC) de 18 °F
et un pH > 7,5 (Seux et coll., 1994).
Les désordres seront minimaux si le TAC est voisin de 8 °F, le titre calcique (TH
Ca) voisin de 8 °F, le pH au moins égal au pH de l'équilibre calcocarbonique, la
concentration en oxygène dissous supérieure à 4 mg/1 et les concentrations en
chlorures et en sulfates aussi faibles que possible [([Cl-] + [SO4

2-])/ [HCO3
-] < 0,7]

(Tricard et Guillemot, 1994).
En France métropolitaine, 6 000 unités de distribution délivrent à 3,7 millions
d'habitants des eaux faiblement minéralisées (pH < 6,5 et/ou conductivité < 150
µsiemens/cm) susceptibles d'être en contact avec des canalisations en plomb. En
Outre-Mer, ce sont 1,1 million d'habitants pour 212 unités de distribution (Godet
et coll., 1996).
L'utilisation du plomb est définitivement interdite à la pose depuis le décret du 5
avril 1995 pour les canalisations et l'arrêté du 10 juin 1998 pour les brasures. Le
remplacement est obligatoire dans les conduites du réseau public et vivement
conseillé pour les conduites privées mais les sommes en jeu sont très importantes
(Vilagines et Leroy, 1995).
Le traitement filmogène de l'intérieur des tuyaux par des orthophosphates permet
de maintenir des concentrations en plomb de l'ordre de 20,ug/1, ce qui ne suffit pas
pour garantir le respect de la future directive européenne qui fixera la
concentration maximum admissible (CMA) à 10 µg/1. L'Environmental Protection
Agency (EPA), plus réaliste, a retenu une CMA de 15µg/1 (Anonymous EPA,
1991).

L'agressivité des eaux doit être neutralisée en augmentant le pH par ajout de chaux
ou de soude si la minéralisation est suffisante ou en reminéralisant par CO2 et
CaCO3 dans l'hypothèse inverse. Les eaux dures seront décarbonatées et
partiellement déminéralisées. L'élimination des sulfates et/ou des chlorures
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fait appel à des traitements coûteux, de type électrodialyse et nanofiltration, voire
osmose inverse (Wagner, 1994).

L'utilisation de plus en plus fréquente de systèmes de filtration domestiques a
conduit à tester l'efficacité de certains de ces dispositifs pour éliminer le plomb. Les
auteurs montrent que l'efficacité de ces systèmes est fortement dépendante de la
concentration initiale de plomb, de la spéciation du plomb et de la composition
chimique de l'eau (Gulson et coll., 1997b).

Plus l'apport en plomb d'origine hydrique est important, plus la plombémie du
consommateur d'eau est élevée. Mais comme la consommation est très variable en
nature et en période de soutirage (lorsque l'on utilise de l'eau du robinet), il n'est
pas retrouvé de corrélation entre ces deux données pour des expositions faibles ou
moyennes (Bonnefoy et coll., 1985). Cependant, il convient d'être vigilant sur ce
point car un usage occasionnel d'une eau contaminée contribue à maintenir un taux
élevé de plombémie (Gulson et coll., 1997a).

Plomb dans les aliments

Une enquête internationale menée par l'OMS (Galal-Gorchev, 1993) a retrouvé des
concentrations élevées en plomb dans certains aliments tels que des épices et
aromates (275µg/kg), des boissons conditionnées (250µg/1), des coquillages
(250µg/kg), des conserves (230µg/kg), des poissons (150µg/1), des céréales
(60µg/kg), des fruits (50µg/kg) et des légumes (40µg/1). Les produits carnés sont
peu contaminés, sauf certains abats comme les reins. Cette même enquête
conduisait à estimer en moyenne la part des apports en plomb dans l'alimentation à
50 % pour les boissons conditionnées,32 % pour les solides (céréales, légumes
racines et feuilles, fruits) et 16 % pour l'eau de boisson.

L'étude réalisée par la Direction générale de la Santé en France en 1992 (DGS,
1995) portant sur 352 repas analysés dans diverses collectivités a estimé 1'ap port
moyen en plomb par repas solide à 24µg (extrêmes de 1,5 à 270µg), auxquels il
convient d'ajouter celui de la boisson. Les teneurs moyennes en plomb retrouvées
lors de cette enquête dans différents groupes d'aliments, présentées dans la figure
12.1, confirment les données internationales: fortes teneurs pour les rognons, les
produits de la mer et certains légumes à feuille. En 1992, il a donc été estimé que
l'apport moyen en plomb pour le Français adolescent et adulte était de 73 à
123µg/jour, dont 25 à 75µg apportés par la boisson. Cela conduisait à situer la
France en position assez exposée dans un contexte international (figure 12.2). Il est
à noter que la fourchette assez large de cette estimation est liée aux teneurs
retrouvées dans les boissons et à leur consommation variable: vins, 70µg/1 en
moyenne; jus de fruit, 30µg/1; cidre, 15µg/1; lait, 15µg/1.
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200 à 300µg/1 (Moore et coll., 1982; Namibira et coll., 1993; Baum et Shannon,
1996; Saleh et coll., 1996).

Le contrôle du plomb dans les aliments a évolué après le ler janvier 1998, avec la
mise en place de plans de surveillance spécifiques dépendant du ministère de
l'Agriculture et de la Pêche pour ce qui concerne les denrées animales (Direction
générale de l'alimentation), via les directions des services vétérinaires, et le
ministère de l'Économie, des Finances et de l'Industrie
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(Direction générale de la concurrence, de la consommation et de la répression
des fraudes) pour ce qui concerne les végétaux, les boissons et les aliments
pour bébés.

Les contrôles sont de plus en plus nombreux: par exemple, les contrôles sur la
viande d'animaux de boucherie étaient de 600 en 1995, 1 000 en 1997 et 3 800 en
1998. Ils peuvent être ciblés (c'est-à-dire qu'ils interviennent à la suite de
contaminations environnementales accidentelles), renforcés ou aléatoires, de façon
à mieux connaître la situation. En ce qui concerne les viandes, 1 à 3 % dépassent le
seuil de 250µg/kg pour le muscle et 500 µg/kg pour le foie. En ce qui concerne le
lait, tous les échantillons analysés sont inférieurs à 10µg/1, alors que le projet de
directive CEE impose une limite à 20µg/1. Pour les fromages, 5 % des échantillons
contiennent 100µg/kg ou plus. Quant auxcéréales, 2 % de prélèvements présentent
des teneurs supérieures à 500 µg/kg, tandis que la moyenne arithmétique sur 766
analyses est de 180 µg/kg. Pour les légumes frais (petit pois et épinards), les
teneurs moyennes sont respectivement de 130 et 210µg/kg, tandis que pour les
autres légumes à feuille, les teneurs moyennes sont de l'ordre de 50µg/kg. Enfin,
pour les salades, les valeurs sont plus élevées (250 µg/kg), avec quelques
échantillons supérieurs à 500µg/kg.

Pour le vin, tous les chiffres concordent pour situer la teneur moyenne en plomb
aux environs de 60 µg/1, avec des extrêmes allant de 0 à 450 µg/1. Pour le thé, la
teneur moyenne est de 480 µg/kg, ce qui en infusion donne une valeur inférieure
aux 20 µg/l recommandés par le Conseil supérieur d'Hygiène publique de France
(CSHPF). Pour les jus de fruit, la moyenne est de 28 µg/1, avec des valeurs
supérieures à 100µg/1 pour ceux conditionnés dans des boîtes métalliques.

Il est aussi intéressant de constater que sur des échantillons de petits pots et de jus
de fruit pour bébés, la moitié contenaient des traces de plomb, avec un maximum
de 70 µg/kg. L'apport par une alimentation lactée à base de laitmaternisé constitué
sera variable selon, bien sûr, la quantité de plomb contenue dans l'eau de dilution,



mais aussi celle contenue dans le produit commercialisé (Dabeka, 1989; Baum et
Shannon, 1997).
Une étude du Centre de recherche pour l'étude et l'observation des conditions de
vie (CREDOC) réalisée en 1998, et non publiée à ce jour, a cherché à estimer, à
partir des données françaises sur la consommation, la dose moyenne de plomb
ingérée en cas de teneurs identiques aux concentations maximales admissibles des
différentes normes en vigueur. Pour l'ensemble de la population, la moyenne
ressort à 735 µg/semaine, la dose hebdomadaire tolérable étant atteinte par 2 à 3 %
des consommateurs. Pour les 5 % plus “ forts consommateurs de plomb ” (les “
gros ” mangeurs et buveurs de vin), la moyenne s'établit à 1 674µg/semaine, alors
que la DHT pour un adulte de 60 kg est de 1 500 µg/semaine.
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On peut noter que ces estimations montrent que l'exposition au plomb par les
aliments en France est plus importante qu'aux Etats Unis où l'effort de réduction
des concentrations a débuté bien plus tôt. Durant la période 1982-1991, l'apport en
plomb des adolescents américains estimé par la FDA (Total Diet Study) a
fortement baissé, passant en moyenne de 38 à 3,2µg/jour, en raison des efforts
effectués sur les emballages et de la réduction de la pollution atmosphérique, qui a
un impact certain sur la contamination des végétaux (Bolger et coll., 1996).

La vaisselle peut également être une source très importante de plomb par relargage
à partir de pigments d'émaux ou de céramiques, ou directement à partir de
récipients en étain ou en cristal. Ce relargage est d'autant plus fort que la
stagnation est prolongée et que l'aliment solide ou liquide est acide. Dans certains
pays, il existe une réglementation pour protéger le consommateur, par exemple aux
Etats Unis (Anonymous, 1993). Malheureusement, de nombreux pays ne disposent
pas de ce type de réglementation (Hight, 1996; Jouglard et coll., 1996).

Plomb dans les peintures

La présence de céruse (c'est-à-dire de carbonate basique de plomb) dans les
peintures était très importante en concentration (jusqu'à 50 %) avant la découverte
des conséquences néfastes pour les enfants de l'inhalation et de l'absorption de
poussières chargées en plomb (pica avec des écailles de peinture). L'interdiction
d'utilisation du plomb dans les peintures a été prise en France en novembre 1948,
en ce qui concerne les professionnels, et élargie par un décret de février 1990, avec
obligation de mention sur l'étiquette si la concentration est supérieure à 0,15 %
(soit 1 500 ppm) (Squinazi, 1994). La commercialisation des peintures contenant
des sels de plomb est interdite depuis 1993 (JO du 26 février 1993).

Des précautions doivent être prises lors des travaux de rénovation des habitats
anciens car le décapage des peintures entraîne une contamination très forte de
l'environnement. De même, en cas d'intervention dans un logement contaminé, il
faut non seulement fixer le plomb sur les murs par diverses méthodes mais



également procéder à un nettoyage-décontamination très soigneux de toutes les
surfaces et des parties communes.

Aux Etats-Unis, l'interdiction d'utilisation des peintures contenant plus de 600 ppm
de plomb date de 1978. Ainsi, de très nombreuses publications font état de taux
élevés de plombémies chez des enfants dont les logements avaient été récemment
rénovés (Anonymous CDC, 1993, 1997). L'effort réalisé dans le domaine de la
réhabilitation des logements et surtout dans la lutte contre le plomb atmosphérique,
ce qui a un impact sur la teneur en plomb des poussières domestiques, a conduit à
une baisse très sensible de la plombémie moyenne des enfants qui se situe aux
environs de 27µg/1 dans les dernières enquêtes (Lanphear et coll., 1996).
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Estimation des apports en plomb en France en 1993

Une estimation des apports en plomb aux différents âges de la vie a été effectuée
sur les bases acceptées par la Direction générale de la Santé, à partir de l'enquête
de consommation alimentaire d'un échantillon représentatif de la population du
Val-de-Marne (Travail CNAM INSERM) et de l'enquête DDASS Plomb,
Cadmium, Mercure dans l'alimentation 1992 (DOS, 1995) présentée
précédemment et dont les valeurs de teneur moyenne en plomb (µg/g) par type
d'aliments sont cohérentes avec celles retrouvées dans la littérature.
Chez le fœ tus, le plomb traverse facilement la barrière placentaire, au moins à
partir de 12 à 14 semaines de grossesse (Goyer, 1990) et, à la naissance, les
plombémies de l'enfant et de la mère sont fortement corrélées. Des données
récentes suggèrent qu'il y a pendant la grossesse mobilisation du plomb stocké dans
le squelette de la mère. De la naissance jusqu'à 6 mois, l'exposition est
principalement le fait de l'alimentation (lait maternel, eau, laits artificiels) (Rye et
coll., 1978; Rabinowitz et coll., 1985). Namihira et coll. (1993) ont montré que la
plombémie maternelle et la teneur en plomb du lait maternel sont corrélées de
façon significative. Dans le cadre de cette étude portant sur des mères vivant à
proximité de fonderies, le seul allaitement est une cause d'apports supérieurs à la
DIT fixée à 3,5 µg/kg.
Aucune valeur réelle de l'apport en plomb par l'alimentation chez le nourrisson n'a
été estimée en France et une étude serait bienvenue sur ce sujet. Seules les études
de Dabeka et Mc Kenzie au Canada (1988) et Richmond et coll. en Angleterre
(1993) peuvent être citées, qui évaluent les apports journaliers à environ 3 µg/kg
dont 0,3 à 4 µg/kg dus à l'eau (teneur en plomb moyenne de 8,8µg/1). Les laits
maternisés du commerce, analysés par ces équipes, avaient des concentrations en
plomb de l'ordre de 0,2 µg/g, ce qui conduisait à un apport par les aliments solides
non lactés de 8µg/jour (moyenne géométrique) et d'un peu moins par le lait (lait
maternisé 5µg/jour; lait de vache 4µg/jour; lait maternel 12µg/jour). Ces chiffres
semblent cohérents avec ceux d'autres études. Ils ont été repris dans les estimations
pour le nourrisson de 6 mois, soit une fourchette d'apport de 6 à 10 µg/jour,
compte tenu du régime alimentaire à cette période qui est prioritairement lacté,



avec peu de complément solide. Pour les autres catégories d'âge et par sexe, nous
avons estimé l'apport en plomb correspondant au régime alimentaire moyen du
département du Val-de-Marne. Les valeurs sont présentées dans le tableau 12.III
sans faire de distinction selon le sexe. Ces valeurs sont cohérentes à quelques
chiffres près avec celles prises en compte par la DOS après le même type de calcul.
Le tableau 12.IV exploite ces données théoriques en tenant compte du poids du
sujet et d'une DHT de 25 µg/kg/semaine, dans les mêmes conditions que les
données retenues par l'OMS. La différence entre l'apport lié aux aliments solides et
l'apport tolérable est consacrée à la boisson et, après calcul tenant

Tableau 12.III : Estimation, en France, de l’apport en plomb correspondant
au régime alimentaire moyen à différents âges de la vie.

Age (ans) Ingestion en plomb dans les aliments solides (µg/j)
0,5 6-10
2 30
2-5 35
6-10 40
11-14 45
15-18 50
Adulte 50

Tableau 12.IV : Teneur maximale admissible en plomb pour la boisson après
estimation des apports liés à l’alimentation.

Age

(ans)

Poids
Moyen

(kg)

Apport Pb
Alimentaire
(µg/semaine)

DHT1

(5µg/semaine)

Reste pour
Boisson

(µg/semaine)

Volume
Boisson

(l/semaine)

Valeur
Guide
(µg/l)

0,5 5 42-70 125 55-83 5,25 10-16
2 13,6 210 340 130 7,00 18,5

2-5 20 245 500 255 8,75 29
6-10 30 280 750 470 10,50 44,5
11-14 40 315 1000 685 12,25 56
15-18 50 350 1250 900 14,00 64
Adulte 60 350 1500 1150 14,00 82

1 : Dose hebdomadaire tolérable.

Tableau 12.V : Teneur maximale admissible en plomb pour la boisson après
estimation des apports liés à l’alimentation et aux poussières.



Age
(ans)

Poids
Moyen

(kg)

Apport Pb
Alimentaire
(µg/semaine)

Apport Pb
Air+poussi-

ères
(µg/semaine

)

DHT1
(µG/semaine)

Reste pour
boisson

(µg/semaine)

Volume
Boisson

(l/semaine)

Valeur
Guide
(µg/l)

0,5 5 42-70 14 125 41-69 5,25 8-13
2 13,6 210 67,2 340 62,8 7,00 9

Adulte 60 350 39,2 1500 1125 14,00 80,3
1 :Dose hebdomadaire tolérable
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compte du volume absorbé hebdomadaire, on peut déterminer la teneur maximale
admissible en plomb de la boisson, c'est-à-dire de l'eau.

La prise en compte des apports connus liés à l'air et aux poussières ne modifie pas
fondamentalement les résultats précédents, ainsi qu'il apparaît sur le tableau 12.V.

En conclusion, les teneurs en plomb alimentaire (alimentation solide) sont
relativement élevées en France. L'apport par les eaux de boisson doit donc
impérativement être faible pour rester dans les limites de la DHT. Ceci est
particulièrement important pour la population la plus fragile, c'est-à-dire pour les
nourrissons et les jeunes enfants. C'est la raison pour laquelle a été proposée en
Europe, et donc en France, une CMA de 10µg/l pour l'eau de boisson. Cette valeur
est toutefois très difficile à respecter techniquement, même en l'absence de
tuyauteries en plomb pour l'eau de distribution publique (existence de soudures à
l'étain-plomb, présence de stéarate de plomb dans certaines canalisations en PVC,
robinetterie en laiton...). Dans un mouvement généralisé de baisse de l'apport
journalier en plomb (pollution atmosphérique, eau de boisson), il apparaît donc
nécessaire d'envisager maintenant, comme aux Etats-Unis durant la dernière
décennie, des efforts portant sur les teneurs de certains aliments liquides et solides.
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13

Niveaux d'exposition selon trois environnements types

L'exposition au plomb de la population se fait par des voies multiples. Les
principales sont l'ingestion d'aliments contenant du plomb (après pénétration
foliaire dans les végétaux, concentration dans les tissus ou liquides comestibles
d'origine animale ou contamination lors de la production ou la conservation des
denrées), la déglutition, après portage main bouche, de poussières déposées sur les
sols, dans l'habitat (notamment par dégradation des anciennes peintures au plomb)
ou à l'extérieur, la consommation d'eau de boisson chargée lors de son séjour dans
des canalisations riches en plomb (conduites ou soudures) et l'inhalation de
poussières fines émises dans l'atmosphère à partir de sources générant du plomb
(activités minières et sidérurgiques, aérosol mêlé aux gaz d'échappement des
véhicules à moteur...). Cette exposition se produit aussi à l'occasion d'activités très
diverses, professionnelles ou de loisirs.

L'importance relative de ces différentes voies d'exposition varie sensiblement selon
les milieux et modes de vie des personnes. Trois environnements types sont
proposés pour fournir une estimation quantitative de cette exposition, à différents
âges de la vie. Les évaluations ont été effectuées sur la base de concentrations
moyennes rencontrées dans l'environnement, en prenant en compte les volumes
d'ingestion ou d'inhalation selon la source de l'exposition et les coefficients
d'absorption digestive ou de pénétration reconnus comme vraisemblables dans la
littérature (tableau 13.I ).

Tableau 13.1: Paramètres utilisés pour l'évaluation des différents scénarios
d'exposition.

Poids

Kg

Dose
Tolérable

(µg/j)

Eau
Ingérée

(l/j)

Air
Inhalé
(m3/j)

Poussières
Absorbées

(mg/j

Coeff.abs
Digestive

(%)

Coeff pénét
Alvéolaire

(%)

Nouveau-né 5 18 0,75 2,5 10 50 50
Enfant 2 ans 13,6 48,5 0,75 6 50 40 50
Adulte 60 214 2 20 20 10 50
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Environnement rural



Un environnement rural (tableau 13.II) permet de mettre en évidence la voie
d'exposition hydrique. Si l'on prend en compte les différentes ingestions par
exposition à l'eau, à l'air, aux poussières et à l'alimentation et les coefficients
d'absorption pour chaque voie, variables en fonction de l'âge de la population cible,
il apparaît que l'eau apporte la moitié du plomb ingéré par un nourrisson pour
lequel les biberons seraient préparés avec de l'eau du robinet (scénario retenu par
l'OMS pour proposer la valeur de l0µg/l). Ce niveau permet sans difficulté de
respecter la dose journalière tolérable. Dans ce même scénario les absorptions pour
les enfants et les adultes sont bien sur très limitées.

Tableau 13.11: Incorporation journalière de plomb en milieu rural.
Incorporation journalière (µg/l)

Matrice Teneur en plomb Nouveau-né Enfant Adulte
Eau       10µg/1       3,75     3                  2
Air 0,1- 0,2 µ/m3 0.12 - 0,25 0,3 - 0,6 1 - 2
Poussières 10 - 40 mg/kg e ∈     ∈                ∈
Alimentation   Variable 3- 5 7- 15 5-10
Total     - 6,9- 9 l03- 18,6 8-14
% de la DUT 38-50 21-38 4-7
DJT: dose journalière tolérable.

En revanche, en milieu rural exposé, dans lequel la teneur en plomb dans l'eau varie
de 50 à 500 µg/1 (valeurs classiquement rencontrées en zone d'eau agressive avec
des canalisations en plomb), l'eau devient le vecteur prédominant du plomb absorbé
(tableau 13.III).

Tableau 13.III: Incorporation journalière de plomb en milieu rural exposé
(eau agressive, tuyaux en plomb).

Incorporation journalière (µg/j)
Matrice Teneur en plomb Nouveau-né Enfants Adulte
Eau 50- 500µg/1 18-180 15-150 10-100
Air 0,1-0,2 µgim3 0,12-0,25 0,3-0,6 1-2
Poussières 10-40 mg/kg ∈ ∈ ∈
Alimentation Variable 3-5 7-15 5-10
Total - 21,1- 185,2 22,3- 165,6 16-112
% de la DUT 117-1028 46-341 7-52
DUT: dose journalière tolérable.
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Dans un scénario urbain aujourd'hui, en France, l'inhalation du plomb contenu dans
l'air représente une source modeste (tableau 13.IV). Avec des immissions
moyennes de 0,5µg/m3 (jusqu'à 2µg/m3 dans des zones très influencées par un fort
trafic automobile), une inhalation de l'ordre de 2,5 m3d'air par jour par un
nouveau-né accompagnée d'un taux de pénétra tion du plomb particulaire voisin de
30 à 50 % apporte par exemple un total de 0,4 à 0,6µg/j. L'alimentation constitue
alors une source prédominante.

Tableau 13 IV: Incorporation journalière de plomb en milieu urbain classique.

Incorporation journalière (µg/j)
Matrice Teneur en plomb Nouveau-né Enfants Adulte
Eau 10µg/l 3,75 3 2
Air 0,5µg/m3 0,6 1,5 5
Poussières 50 - 200 mg/kg 0,025-0,1 0,125-0,5 0,05-0,2
Alimentation Variable 3-5 7-15 5-10
Total - 7,4-9,4 1,6-20 2-17,2
% de la DJT 41-52 24-41 6-8
DJT: dose journalière tolérable.

Le cas de l'habitat ancien dégradé avec des peintures au plomb est tout autre
(tableau 13.V). Un enfant peut alors ingérer des poussières de maison chargées à
raison de 5 000 à 10 000µg/g. Dans ces conditions, l'absorption quotidienne par
ingestion peut représenter de 125 à 250µg, pour une alimentation

Tableau 13.V: Incorporation journalière de plomb en milieu urbain exposé
avec habitat dégradé.

Incorporation journalière (µg/j)
Matrice Teneur en plomb Nouveau-né Enfant Adulte
Eau 50µg/l 18 15 10
Air 1µg/m3 1,2 3 10
Poussières 5 000 - 10 000 mg/kg 25 - 50 125 - 2501 50-100
Alimentation Variable 3- 5 7-15 5-10
Total - 47,2- 74,2 150- 283 75-130
% de la DJT - 262-412 309-583 35-61
1: + écailles; DJT: dose journalière tolérable.
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apportant les mêmes quantités de plomb que dans le scénario précédent, et
beaucoup plus si l'enfant absorbe des écailles de peinture qui contiennent jusqu'à



plusieurs centaines de milligrammes de plomb par gramme. L'intoxication est alors
massive, et même avec une eau contenant de l'ordre de 50µg/1, la dose de plomb
ingéré dans les poussières représente selon l'âge de 50 à 75 % de la quantité
absorbée.

Environnement industriel

Dans une zone industrielle au voisinage de laquelle les sols sont pollués par dépôt
des particules atmosphériques (tableau 13.VI), les concentrations dans la couche
superficielle atteignent des valeurs souvent supérieures à l000µg/g; les poussières
de maison contiennent alors de l'ordre de 3000 à 5000 ppm de plomb. Compte tenu
de l'ingestion de ces poussières et particules de sols à raison de 10 à 50 mg/j. selon
l'âge de l'enfant, et d'un taux de pénétration du plomb ingéré voisin de 40 à 50 %,
cette voie de pénétration peut représenter de 15 jusqu'à 125µg de plomb par jour.
L'apport d'une eau à concentration moyenne de l0µg/1 et d'une alimentation
exposant typiquement de 20 à 40µg/1 conduirait alors un enfant de 2 ans à
incorporer quotidiennement un total de 85 à 150µg de plomb. Ce sont les enfants
de cet âge qui sont le plus exposés au risque d'intoxication saturnine dans ce type
d'environnement.

Tableau 13.VI: Incorporation journalière de plomb en zone riveraine d’une industrie
polluante

Incorporation journalière (µg/j)
Matrice Teneur en plomb Nouveau-né Enfant Adulte
Eau 10µg/l 3,75 3 2
Air 1-2µg/m3 1,2-2,4 3-6 10-20
Poussières 3 000-5 000 mg/kg 15-25 75-125 30-50
Alimentation Variable 3-5 7-15 5-10
Total - 23-36 88-149 47-82
% de la DJT - 128-200 181-307 22-38
DJT: dose journalière tolérable

258



14

Imprégnation des populations
et stratégies de dépistage

Les effets néfastes du plomb chez l'être humain sont connus depuis fort longtemps.
La première observation épidémiologique publiée dans une revue scientifique
remonte à 1860 (Paul, 1860).

Au cours des dernières décennies, différents auteurs ont évalué les effets à long
terme d'une intoxication par le plomb, révélant ainsi chez des enfants atteints
d'encéphalopathie saturnine des séquelles neurologiques maintenant bien connues:
retard mental, convulsions, cécité par atrophie optique, troubles sévères du
comportement. Même en l'absence d'encéphalopathie, voire de toute
symptomatologie évidente, diverses études ont montré que l'avenir des enfants
ayant été soumis à une forte exposition au plomb pouvait être perturbé, selon la
gravité de l'intoxication, par l'existence de ces mêmes manifestations ou de signes
plus subtils de dysfonctionnement cérébral.

Plus récemment, des études expérimentales ont montré qu'une faible exposition au
plomb durant la période critique du développement cérébral pouvait produire chez
l'animal des troubles du comportement, une hyperactivité ou des difficultés
d'apprentissage. La question s'est donc posée de savoir si, chez le jeune enfant, une
exposition au plomb à un niveau réputé jusqu'alors sans implication sur la santé
pouvait entraîner des effets nocifs sur le système nerveux central.

De nombreuses études épidémiologiques ont été menées chez les enfants. Bien que
les variations considérables dans la méthodologie utilisée rendent malaisée leur
comparaison, l'association, établie dans diverses conditions d'observation, entre un
déficit cognitif chez l'enfant et une exposition modérée au plomb semble indéniable.
Une baisse des facultés verbales, perceptivo-motrices et de la motricité globale
ainsi que des troubles d'acquisitions scolaires et du comportement sont le plus
souvent rencontrés.

L'accroissement des risques de pollution environnementale par le plomb suscite de
légitimes inquiétudes, la nocivité de ce métal ne faisant pas de doute à des doses
élevées et pouvant être suspectée à des doses plus modestes.
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Les effets décrits du plomb sur le développement psychomoteur de l'enfant, ajoutés
à ceux rapportés à propos d'autres fonctions (reproduction notamment), ont
entraîné les autorités sanitaires de différents pays à mettre en œ uvre une politique
d'éradication du plomb dans l'environnement: c'est le cas en Amérique du Nord où
l'utilisation du plomb tétraéthyle comme agent antidétonant dans l'essence a peu à
peu été éliminé (Silbergeld, 1997). D'autres pays ont suivi cet exemple. D'abord au
sein de la Communauté européenne, en France notamment, où l'adjonction du
plomb dans l'essence fut soumise à réglementation mais à un degré beaucoup
moindre qu'en Amérique du Nord, puisque le taux maximal de plomb dans
l'essence a été longtemps maintenu à 0,64 g/1; la limite est passée ensuite à 0,55 en
1976, à 0,50 en 1979, puis à 0,40 g en 1981, cette dernière mesure n'ayant pas été
accompagnée d'une baisse concomitante des plombémies moyennes des
populations adultes urbaines françaises (Huel et coll., 1986a), et enfin à 0,15 g/1
depuis 1991. La commercialisation en France de l'essence sans plomb liée à l'intro-
duction des pots catalytiques date de 1989.

Malheureusement, le risque saturnin ne se limite pas à cette seule source
d'exposition. La surveillance biologique des populations montre généralement que
le risque d'origine hydrique est préoccupant, tant du point de vue de l'intensité de
l'exposition que de celui du nombre de sujets potentiellement exposés (INSERM
RNSP, 1997). Par exemple, les résultats de la surveillance biologique des
populations françaises vis-à-vis du risque saturnin réalisée en 1979 et 1982
(Bonnefoy et coll., 1985; Huel et coll., 1986a) montraient que le risque majeur
était d'origine hydrique (canalisation en plomb et présence d'eau agressive). La
valeur réglementaire fixée à 50µg de plomb par litre d'eau (décret 89.3 du 3 janvier
1989) est actuellement révisée à la baisse par l'Union européenne. Cette valeur
réglementaire sera de 25µg/l dans 5 ans pour atteindre, en France, 10µg/l dans 25
ans, valeur déjà recommandée par l'OMS.
Une autre source potentielle d'exposition provient des habitats anciens et, plus
précisément, du plomb présent sur le sol et dans les poussières (Ginot et coll.,
1995; Lanphear et coll., 1996a et b ). La présence d'anciennes peintures au plomb
(interdites à l'usage professionnel depuis octobre 1913, interdiction confirmée en
1948) qui se dégradent constitue le risque principal d'un logement ancien, surtout
chez les jeunes enfants. La vétusté de l'habitat est la source d'exposition majeure
des enfants dans bien des pays. En France, les peintures à base de plomb furent
petit à petit remplacées par des peintures contenant des oxydes de titane dès les
années 40. Mais ce n'est qu'en 1993 qu'elles furent interdites à la vente. Ce type de
peinture était encore en vente aux Etats-Unis (CDC, 1991) avant la réglementation
de 1978 limitant la teneur en plomb des peintures à 0,06 %, et l'on estime que 74
% des logements construits avant 1980 contiennent des peintures au plomb (Binder
etMatte, 1993; US Dept of Housing and Urban Development, 1991).
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Les logements construits avant 1950 constituent un risque d'imprégnation chez les
enfants d'origine socio-économique modeste ou défavorisée (Nordin et coll.,



1994). La qualité de l'habitat, les caractéristiques socio économiques et ethniques
de la famille sont autant de paramètres liés entre eux, ainsi qu'au degré
d'imprégnation des enfants (Sargent et coll., 1995; Kurtin et coll., 1997).

Résider dans l'environnement de certains sites industriels appariait aussi comme un
risque d'imprégnation non négligeable (Huel et coll., 1986a; Calderon-Salinas et
coll., 1996; Junco Munoz et coll., 1996; Trepka et coll., 1997). Les différences de
qualité de l'habitat et d'exposition à la poussière contaminée contribuent fortement
aux disparitées d'origine socio-écono-miques et ethniques relatives à l'imprégnation
infantile observée (Lanphear et coll., 1996c).

Ces sources d'exposition peuvent être dites “ subies ” dans la mesure où l'individu
ne contrôle que très partiellement les paramètres de cet environnement. Certains
comportements sont de nature à augmenter significativement la charge corporelle.
Ainsi, l'individu peut infléchir ces sources en modérant certaines habitudes de mode
de vie, principalement la consommation d'alcool et l'habitude tabagique. Une
augmentation significative de l'imprégnation enfantine peut provenir de la
contamination du logement par l'intermédiaire des vêtements souillés d'un membre
de la famille exposé professionnellement (Whelan et coll., 1997; Laforest et coll.,
1998). Il convient aussi de signaler certains risques liés, comme le pica, à la
tendance de certains jeunes enfants à porter à la bouche des objets souillés et
contaminés (Olaiz et coll., 1996). Le “ mordillage ” de crayons contaminés en est
un exemple (Arreola et coll., 1996).

Dans la plupart des pays industrialisés, une politique d'éradication ou de gestion du
risque saturnin a été mise en œ uvre, via en particulier la réglementation relative à
l'adjonction du plomb dans l'essence. Le besoin s'est fait sentir d'évaluer les
retombées, en termes d'imprégnation chez l'homme, de la politique d'éradication du
plomb de l'environnement et de sensibilisation des populations. Elle justifie
l'évaluation des degrés d'imprégnation effectuée à partir de la décennie 1970 dans
les pays industrialisés, notamment au sein des pays d'Amérique du Nord et de
l'Union européenne. D'autre part, la détection fortuite de cas de saturnisme a incité
les autorités sanitaires de divers pays à entreprendre des campagnes de dépistage
d'enfants intoxiqués.

Evaluation des degrés d'imprégnation de populations

Tout d'abord, face au problème posé, il est légitime de s'interroger sur la pertinence
des indicateurs d'exposition utilisés ou utilisables. Une façon de
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procéder serait de déterminer, par les moyens analytiques, le degré de
contamination du toxique dans l'une ou l'autre des composantes de l'environnement



général (air, eau, aliments, logement .). Cette démarche peut permettre de
quantifier et de hiérarchiser le risque selon son origine.
Cependant, la multiplicité des sources de pollution par le plomb constitue l'une des
difficultés évidentes de l'évaluation du degré d'imprégnation individuel. Il est
possible de lever partiellement cette difficulté en estimant l'exposition individuelle
par dosage du plomb lui-même dans différents échantillons biologiques.

Indicateurs biologiques d'exposition utilisés en épidémiologie

Les indicateurs biologiques présentent l'avantage d'intégrer l'ensemble des sources
auxquelles l'individu est exposé et, par là même, d'évaluer avec la précision requise
l'imprégnation individuelle. Le sang paraît un matériel biologique satisfaisant en
tant qu'indicateur individuel d'exposition à court terme. La plombémie a été
largement utilisée dans un grand nombre d'études épidémiologiques (David et coll.,
1972, 1976a et b. 1977; De la Burdé et Choates, 1972; Lansdown et coll., 1974;
Perino et Ernhart, 1974; Baloh et coll., 1975; Beattie et coll., 1975; Landrigan et
coll., 1975a; Kotok et coll., 1977; Ratcliffe, 1977; Youroukos et coll., 1978;
Telisman et coll., 1983; Schuhmacher et coll., 1997). Néanmoins, cet outil
épidémiologique ne représente, en tout état de cause, qu'un “ résumé commode ”
de l'exposition individuelle, la demi-vie sanguine du plomb étant de quelques
semaines. Sa liaison avec les résultats psychométriques ne peut, a priori, être
interprétée comme le reflet d'une exposition plus lointaine que dans l'hypothèse
d'un degré d'exposition de l'enfant quasi uniforme dans le temps.
A l'évidence, ce type d'approche se heurte rapidement à un problème d'éthique. Si,
chez l'adulte, il est envisageable de recourir au volontariat (bien que les facteurs de
sélection qui lui sont associés puissent évidemment perturber gravement la
représentativité de l'échantillon, malgré toute la minutie statistique), il est délicat
d'imposer à l'enfant ou à l'adolescent un prélèvement de sang pour les seuls besoins
d'une enquête ou d'un dépistage. Cela a conduit les investigateurs à recourir à des
échantillons biologiques facilement disponibles chez l'enfant, sans pour autant
causer préjudice à celui-ci.

Indicateurs de substitution

La concentration de plomb urinaire est d'un intérêt limité, bien qu'elle soit
occasionnellement utilisée pour surveiller des populations professionnellement
exposées.
Le plomb osseux peut être mesuré par une technique non invasive (fluorescence
X), mais la sensibilité parâît encore limitée (Hu et coll., 1996; Kim et coll., 1997).
Le coût de l'appareillage est élevé. Cette technique d'estimation
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de l'imprégnation individuelle vis-à-vis du plomb devrait cependant prendre son
plein essor les prochaines années. Son utilisation à l'échelle épidémiologique peut
se révéler intéressante sur le plan de l'évaluation de l'imprégnation cumulative
individuelle (Hoppin et coll., 1995, 1996, 1997).



Les cheveux et les dents de lait ont été utilisés en tant qu'indicateurs épidé-
miologiques d'exposition (De la Burdé et coll., 1975; Pihl et Parkes, 1977;
Needleman et coll., 1979; Hansen et coll., 1980; Capel et coll., 1981; Marlowe et
Errera, 1982; Marlowe et coll., 1982, 1983a et b; Bonithon-Kopp et coll., 1986;
Schuhmacher et coll., 1991, 1996; Huel et coll., 1992; Karakaya et coll., 1996;
Marlowe et Trathen, 1996; Selypes et coll., 1997). Les dents de lait ont été
utilisées pour évaluer l'imprégnation au cours de la jeune enfance (Al-Mahroos et
AI Saleh, 1997). L'interprétation des mesures analytiques dépend du type de dent
et de la fraction analysée de la dent (dent totale, dentine, dentine circumpulpaire).
Le cheveu a été également utilisé chez les femmes enceintes (Huel et coll., 1981,
1984; Pietrzyk et coll., 1996). Ces tissus ont en effet la propriété de concentrer les
métaux lourds, le plomb en particulier, et constituent par là même un matériel
biologique attrayant et pertinent (Laker, 1982; Huel et coll., 1987; Foo et coll.,
1993; Tuthill, 1996). En effet, dans la plupart des cas, les recherches se sont
limitées à l'établissement d'une coïncidence entre l'exposition au plomb et
l'observation de désordres neuropsychologiques. Dès lors, on est confronté à
l'existence probable d'un temps de latence entre l'exposition et l'effet potentiel. Là
encore, l'analyse du cheveu ou de la dent de lait offre l'avantage de refléter une
exposition plus lointaine, et apparaît ainsi complémentaire à celle du sang.

Les métaux lourds sont bioconcentrés dans les poils des mammifères. Le cheveu
humain peut être recueilli sans porter préjudice au donneur, facilement conservé, et
analysé rapidement. Il a été utilisé pour estimer le degré d'exposition de l'individu
ou de la population. Cependant, il convient d'être vigilant du fait de la
contamination exogène du cheveu (Huel et coll., 1984). Celle-ci devient sensible
au-delà des huit premiers centimètres par rapport à la partie proche du cuir
chevelu. Cette contamination augmente de façon exponentielle (Valkovic et coll.,
1973; Dresch et Fortmann, 1976; Alder et coll., 1977; Chattopadhyay et coll.,
1977; Grandjean, 1978 ). Les quantités mesurées peuvent atteindre deux à trois
fois les valeurs initiales (proximité du cuir chevelu) au-delà du dixième centimètre
(Renshaw et coll., 1972). Chez l'enfant, le cheveu pousse généralement d'environ
un centimètre par mois (Snyder et coll., 1974). Il existe un temps de latence d'un
mois entre la formation du cheveu dans des cellules matrices (en contact avec les
capillaires sanguins) et son apparition à la surface du cuir chevelu (Rabinowitz et
coll., 1976). Par ailleurs, la phase de croissance du cheveu alterne avec une phase
de repos et de dégénérescence. On estime que 90 % des cheveux d'un individu sont
dans une phase de croissance (Hopps, 1977). En absence d'un examen
microscopique de la racine pour déterminer la phase de la vie d'un
263
cheveu, il paraît plus adéquat d'effectuer le prélèvement d'un échantillon de
plusieurs cheveux de manière aléatoire dans la zone occipitale. Le fait de ne pas
retenir la fraction terminale du cheveu permet d'éliminer la plus forte contamination
exogène. Le prélèvement d'un échantillon de cheveu à ras du cuir chevelu et la
conservation des trois premiers centimètres, par exemple, permet d'obtenir



approximativement, après analyse, le degré moyen d'exposition d'une période
comprise entre le début du deuxième mois et la fin du quatrième mois précédant le
prélèvement de l'échantillon.

La concentration du plomb placentaire prélevé à l'accouchement a fait l'objet d'une
attention particulière pour évaluer le degré d'imprégnation fœ tale (Saxena et coll.,
1994; Lagerkvist et coll., 1996).

Plombémie comme indicateur d'exposition

A l'heure actuelle, la plombémie apparaît comme l'indicateur le mieux standardisé.
Elle fait l'objet de contrôles de qualité nationaux et internationaux permettant de
procéder aux intercomparaisons des résultats d'études épidémiologiques. Par
ailleurs, en médecine légale, seule la plombémie possède une valeur.

Covariables potentielles

La surveillance des populations doit permettre, le cas échéant, de détecter de
nouvelles zones géographiques présentant un risque d'exposition au plomb pour les
populations. L'observation cartographique devrait donc entraîner, ici ou là, une
recherche approfondie des sources de contaminations possibles.

Enfin, le retour à l'observation au niveau individuel permettra de détecter des
plombémies anormalement élevées chez certains sujets (supérieures à 100µg/1 chez
les enfants et supérieures à 150 ou 200µg/1 chez les adultes).
Avant toute interprétation sur l'intensité d'une exposition, il convient de repérer les
éléments “ naturels individuels ” de fluctuation interindividuelle (âge, sexe, mode
de vie: consommation de tabac ou d'alcool) de la plombémie et, le cas échéant,
d'isoler le ou les facteurs environnementaux permettant, avec les caractéristiques
dont on dispose, d'expliquer ces variations (ancienneté et situation du logement,
consommation d'eau de distribution, voisinage d'une source de contamination...).
Ces éléments seront de nature à permettre aux autorités compétentes d'intervenir
afin d'infléchir les anomalies constatées.
On sait que la plombémie peut varier en fonction de caractéristiques des sujets
étudiés, principalement le sexe et l'âge (figure 14.1). Il importe donc, pour avancer
dans la compréhension de ce que représente la plombémie en tant qu'indicateur
d'imprégnation d'une population, d'étudier l'influence spécifique de ceux de ces
facteurs qui pourraient apporter une contribution notable aux niveaux individuels
constatés. 264



Figure 14.1: Variation de la plombémie en fonction de l'âge et du sexe
-Moyenne et intervalle de confiance à 95 % (d'après Awad et coll., 1981).

Comme cela a été mis en évidence par de nombreux auteurs, la plombémie est
nettement plus élevée chez les hommes que chez les femmes (Awad et coll., 1981;
Probst-Hensch et coll., 1993; Rivas Crespo et coll., 1993; WietlisLach et coll.,
1995; Fawcett et coll., 1996; Staessen et coll., 1996; Yang et coll., 1996;
Weyermann et Brenner, 1997). Elle varie significativement avec l'âge, montrant
une tendance générale à la croissance chez les uns comme chez les autres. Une
décroissance est observée jusqu'à l'adolescence puis une croissance est observée
qui tend à se ralentir aux alentours de la soixantaine (figure 14.2).

La consommation de tabac ou d'alcool est considérée comme source de variation
non négligeable de la plombémie (Brockhaus et coll., 1980; Awad et coll., 1981;
Grandjean, 1981; Lehnert et Szadkowski, 1983; Pocock et coll., 1983; Quinn,
1985; Bortoli et coll., 1985; Grasmick et coll., 1985; Huel et coll., 1986a; Moore,
1986; Sherlock et coll., 1986; Rickenbach et coll., 1987; Watanabe et coll., 1987;
Elinder et coll., 1988; Ewers et coll., 1990; Fabrenkrug et Mueller, 1990; Smart et
coll., 1990; Berode et coll., 1991; Probst-Hensch et coll., 1993; Wietlishach et
coll., 1995; Yang et coll., 1996; Rhainds et Levallois, 1997; Weyermann et
Brenner, 1997).
Parmi les facteurs physiques liés à l'âge, soit du fait du vieillissement (poids,
tension artérielle), soit par un effet de cohorte (taille), seuls les premiers sont
parfois liés à la plombémie. De nombreuses études épidémiologiques ont d'ailleurs
incriminé le plomb dans la genèse d'une augmentation de la tension
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Figure 14.2: Moyenne géométrique des plombémies par classe d'âge pour les
périodes 1976-1980 et 1988-1991 (d'après Anonymous, 1994).

artérielle (Moreau et coll., 1988). Des variations saisonnières sont également
rencontrées (Rabinowitz et Needleman, 1982; Schell et coll., 1997).

Problèmes de représentativité

Les études de cette nature, fondées sur le prélèvement et l'analyse de tissus
biologiques humains en vue d'évaluer l'imprégnation de l'homme par le plomb,
comportent une difficulté méthodologique non résolue. Il parait en effet délicat de
procéder selon les règles de l'art à un échantillonnage utilisant un tirage au sort
formel (ou tout autre processus aléatoire) d'individus de la population étudiée. Ces
études stipulent que les prélèvements doivent être faits chez des “ volontaires ”,
mais elles supposent aussi, implicitement, que les sujets examinés soient “
représentatifs ” des populations vivant dans les zones faisant l'objet d'une
investigation. Or ces deux exigences sont manifestement contradictoires, les
facteurs de sélection associés au volontariat pouvant de toute évidence perturber
gravement la représentativité d'un échantillon initialement constitué avec toute la
rigueur statistique nécessaire.

Pour pallier cette difficulté et pour éviter d'avoir à imposer un prélèvement sanguin
pour les seuls besoins de l'enquête, la grande majorité de ces études recourt à une
technique que l'on peut qualifier de “ pseudo-échantillonnage” (Bouyer, 1982). Elle
consiste à recueillir une fraction minimale d'un prélève ment de tissu (sang, par
exemple) effectué à d'autres fins sur une population de sujets dont on n'a aucune
raison de penser que leur recrutement puisse être influencé par une exposition non
professionnelle au plomb: donneurs de sang, personnes désirant subir un bilan de
santé, femmes enceintes lors d'une visite légale, appelés du contingent lors de
l'examen médical d'incorporation 266 etc. Cette méthode ne pouvait être
considérée comme valide que dans la 266



mesure où divers “ pseudo échantillons ” recueillis dans la même zone donnaient
des résultats “ analogues ”, une fois corrigées les différences résultant des facteurs
individuels connus de variation (âge et sexe notamment). C'est cette technique qui
a été adoptée lors de la mise en œ uvre de la directive du Conseil des Communautés
européennes en date du 29 mars 1977 relative à la surveillance biologique des
populations vis-à-vis du risque Saturnin (Berlin, 1982; Huel et coll., 1986b). Elle
est largement utilisée lors d'enquêtes de  prévalence.

Evaluation des degrés d'imprégnation

L'éradication progressive du plomb tétraéthyle des carburants automobiles dans les
pays industrialisés justifie l'évaluation des degrés d'imprégnation effectuée dans ces
pays, au cours des précédentes décennies. Cela a été le cas en Europe dans le cadre
de la directive qui vient d'être mentionnée et qui visait, entre autres, à évaluer
l'imprégnation de populations vivant dans de grandes agglomérations ou à leur
périphérie, et à l'intérieur de zones à risque élevé de pollution. Cette directive avait
pour objet le criblage des niveaux de contamination en plomb des populations
européennes non exposées professionnellement à ce métal; elle prévoyait
également l'élimination des causes de dépassement(individuel ou collectif) des
seuils conventionnellement tolérés à l'époque; elle utilisait la mesure de la
plombémie comme base de détection des contaminations.
En France, deux campagnes ont été effectuées, à deux années d'intervalle, avant et
après l'application d'une autre directive fixant la teneur maximale du plomb dans
l'essence à 0,40 g/1 au lieu de 0,55 g/1 en 1979. L'échantillonnage portait sur
toutes les agglomérations de plus de 500 000 habitants et sur les zones présentant
un risque élevé de pollution par une source spécifique. Il était stipulé que les
échantillons de population devaient être composés de “ volontaires ” et ne pas
comporter moins de 100 sujets. La mise en œ uvre a été effectuée, entre autres, au
sein des huit agglomérations répondant à la définition de la directive: Bordeaux,
Lille, Lyon, Marseille, Nantes, Nice, Paris, Toulouse, à deux reprises, en 1979 et
en 1982. Ces campagnes faisaient suite à une pré-enquête effectuée quelques mois
plus tôt, pour valider la méthode d'échantillonnage envisagée.
Quinze ans après l'application de la directive européenne relative à la surveillance
de la population française vis à-vis du risque Saturnin, il était légitime de
s'interroger sur les conséquences d'une politique soutenue d'éliminétion du plomb
dans l'essence. En effet, si l'adoption de l'essence sans plomb est de nature à
diminuer l'imprégnation du plomb au sein des populations urbaines, il est
vraisemblable que les bénéfices d'une telle politique d'éradication ne peuvent se
faire sentir qu'après plusieurs années. En 1995, l'estimation de l'évolution de
l'imprégnation saturnine dans la population adulte urbaine française depuis les
dernières campagnes de surveillance de 1979 et de 1982 a
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été effectuée. Cette dernière surveillance a été réalisée en utilisant la méthodologie
épidémiologique retenue lors de l'application en France de la directive européenne
de mars 1977, cela, à l'évidence, pour permettre principalement de maintenir la
comparabilité d'une période à l'autre. Cependant, seules les trois plus importantes
agglomérations urbaines françaises, Paris, Lyon et Marseille ont été retenues
(figure 14.3).

Figure 14.3: Distribution de la plombémie au sein des populations urbaines de
Paris, Marseille et Lyon en 1979, 1982 et 1995.

Le résultat majeur de ce travail est le constat d'une diminution de l'imprégnation de
la population adulte par le plomb à Paris, Marseille et Lyon. Cette diminution (de
l'ordre de 50 %) apparaît constante quel que soit le percentile étudié. Cette
diminution (- 60µg/1 de sang aussi bien chez les hommes que chez les femmes) est
statistiquement hautement significative et montre que les efforts en matière
d'éradication du plomb de l'environnement porte enfin ses fruits. Ce fait est sans
doute attribuable, en première analyse, à la diminution drastique de l'utilisation du
plomb depuis de nombreuses années. En résumé, si l'on se risque à généraliser des
observations effectuées à Paris, Lyon et Marseille, l'évolution de l'imprégnation par
le plomb des populations urbaines françaises semble se caractériser par une nette
diminution depuis le début des années 1980.
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Cette diminution moyenne de l'imprégnation corrobore les résultats d'une étude
antérieure réalisée en 1984 au sein de la population de femmes enceintes résidant
en Bretagne et en Lorraine (Grasmick et coll., 1985). On peut également constater
une décroissance de l'ordre de 50 % des plombémies moyennes au sein de la
population des mères (61µg/1 en 1984 contre 33µg/1aujourd'hui en Bretagne).
Cette étude est en accord avec une autre enquête réalisée au sein de la population
parisienne en 1986 et 1994 sur une population de femmes parturientes et de leur
nouveau né (INSERM-RNSP, 1997). Certes, la pollution automobile n'est pas
l'unique vecteur de dissémination du plomb au sein des zones urbaines, mais c'est là
que s'est porté l'effort le plus soutenu en matière d'éradication. D'ailleurs, la
stratification par zones géographiques montre une tendance croissante de la
plombémie moyenne, selon le degré d'urbanisation, avec l'augmentation de la
densité de la population (Aldrich et coll., 1997). Le bénéfice constaté est
incontestablement à mettre en grande partie au compte de la politique suivie en
matière de carburants sans plomb. Ces résultats corroborent ceux des autres pays
industriels. Néanmoins, le risque saturnin n'est pas l'apanage des zones urbaines. Il
est aussi présent au sein des zones rurales (Norman et coll., 1994; Paulozzi et coll.,
1995). Nous n'avons en effet aucune raison de penser que l'utilisation des peintures
au plomb ait été réservée exclusivement aux zones urbaines.

Variations géographiques en France
En France, deux “ pseudo-échantillons ” ont été réalisés, l'un constitué d'enfants de
1 à 6 ans, l'autre d'appelés du contingent. Sur le plan de la distribution
géographique de la plombémie, les départements et territoires d'outre mer, si l'on
se réfère à la population des jeunes hommes, apparaissent relativement plus
exposés. Le 9oème percentile observé de 102 µg/l (10 % de la population
présentent une plombémie supérieure à cette valeur) traduit l'ampleur du problème.
La Guadeloupe semble présenter l'exposition la plus intense (95ëme percentile:
146µg/1). En absence d'études complémentaires et spécifiques, il paraît hasardeux
d'émettre toute hypothèse sur le rôle causal de tel ou tel facteur. En termes de
variations géographiques au sein du territoire métropolitain, on observe une
relative homogénéité aussi bien dans la population des appelés que dans celle des
enfants. A l'échelle régionale, aucune valeur moyenne n'apparaît alarmante. A
l'échelle départementale, les distributions géographiques des 90ème et 95ème

percentiles laissent cependant apparaître en plusieurs sites des valeurs assez
préoccupantes .L'échantillon des appelés permet la détection d'une zone à risque
plus élevé constituée des départements de l'Ardèche, de la Loire, de la Haute-Loire
et de la Lozère. Cette zone est caractérisée par une moyenne géométrique
(corrigée des facteurs connus de variation) de 62 µg/1, ce qui représente la plus
forte imprégnation (comparable à celle observée dans les DOM-TOM). Les
paramètres de dispersion illustrent l'intensité de l'imprégnation des populations
résidentes (75, 104 et 145µg/l respectivement aux 75ème, 90ème et 95ème
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percentiles). Il est intéressant de constater que cette zone se singularise également
par la proportion de la population la plus importante desservie par une eau



agressive donc, en supposant l'existence de canalisations en plomb, avec un risque
important d'imprégnation.

La distribution géographique de l'imprégnation saturnine chez le jeune enfant se
caractérise principalement par une zone constituée des départements de l'Aveyron,
du Cantal, de la Corrèze, du Lot, de la Lozère et du Puy-de-Dôme. Cette zone
présente des valeurs élevées aux 90ème et 95ème percentiles (92,2 et 99,7 µg/1
respectivement). En d'autres termes, 5 % de la population enfantine de cette région
présente une plombémie supérieure à 99,7µg/1. C'est égale ment dans cette région
que le pourcentage de population exposée à une eau agressive est le plus élevé
(48,2 %). Une seconde zone constituée par Paris et le Val-de-Marne exhibe des
valeurs préoccupantes aux 90ème (81µg/1) et 95ème percentiles (98 µg/1). On
connaît les préoccupations des autorités sanitaires concernant la population
enfantine de Paris et de sa périphérie, préoccupations liées à la persistance de
peintures à base de plomb dans les anciens immeubles.
En fin de compte, le facteur “ ancienneté de l'habitat ”, avec la consommation de
l'eau d'alimentation, paraît bien dominer le risque de contamination de la population
générale le risque des populations vivant dans l'environnement de complexes
industriels reste entier mais ne peut faire l'objet d'une évaluation à l'occasion de
cette étude. Les problèmes du risque lié aux anciennes peintures au plomb
(notamment dans de vieux immeubles de la région parisienne) sont connus, mais on
constate que le risque est plus élevé dans les résidences individuelles que dans les “
grands ensembles ”. Cette notion de risque lié à la période de construction de la
résidence est confirmée par l'existence d'une association significative entre
plombémie et période de construction du logement (avant ou après 1945).
L'association entre l'imprégnation des jeunes enfants, des jeunes hommes, des
femmes parturientes et de leur nouveau-né et la consommation d'eau de
distribution met en relief le risque hydrique, indépendamment de l'ancienneté de la
résidence. Ce risque persiste même dans les régions où l'eau est peu “ agressive ”
(INSERM RNSP, 1997). Il apparaît ici sensible et traduit la présence probable de
plomb dans de nombreuses canalisations.
Par ailleurs, les DOM-TOM, le département du Rhône (l'agglomération lyonnaise
en particulier), Paris, le Val-de-Marne ainsi que deux zones du Centre (d'une part
Aveyron, Cantal, Corrèze, Lot, Lozère, Puy-de-Dôme, d'autre part Allier, Alpes de
Haute-Provence, Ardèche, Drôme, Rhône) se révèlent prioritairement touchés. Les
zones industrielles se caractérisent par des moyennes nettement plus élevées. Une
grande partie de la population est donc concernée.
Sur la base des données nationales dont on dispose et compte tenu de la structure
d'âge à l'échelle de la région (recensement 1990), on estime que
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2,1 ± 0,5 % de la population des enfants de la tranche d'âge 1-6 ans présente raient
une plombémie supérieure à l00 µg/l, soit en moyenne 84 000 enfants; 28 300
enfants de cette tranche d'âge présenteraient une plombémie supérieure à 150µg/1
et 8 200 une plombémie supérieure à 250µg/1.



Variations géographiques hors de France

En Europe, au début de la décennie 1980, les retombées de la politique
d'éradication du plomb des carburants automobiles sur l'imprégnation des
populations des agglomérations urbaines sont comparables à celles qui viennent
d'être évoquées en France (Morisi et coll., 1989; Quinn et Delves, 1989; Ducoffre
et coll., 1990; Bono et coll., 1995; Wietlistach et coll., 1995; Torra et coll., 1997).
La Suède, cependant, présentait dès 1978 une situation privilégiée par rapport à
l'imprégnation de sa population infantile

Figure 14.4: Evolution du taux médian de plomb sanguin en Belgique depuis
1978 (d'après Ducoffre et coll., 1990).
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(Strömberg et coll., 1995). Les pays d'Europe de l'Est sont confrontés actuellement
à une grave contamination (Zejda et coll., 1995, 1997; JakuLowski et coll., 1996;
Bitto et coll., 1997; Cikrt et coll., 1997). Le taux de décroissance des paramètres
de distribution de la plombémie observée dans les pays de l'Union européenne est



assez comparable à celui observé en France. Ce phénomène peut être illustré par
l'exemple belge (Ducoffre et coll., 1990). La figure 14.4 représente l'évolution de
valeurs médianes de plombémies de la population urbaine belge, ainsi que
l'application des valeurs réglementaires européennes relatives au plomb dans les
carburants automobiles.
Au Canada et aux Etats-Unis, la politique du “ sans-plomb ” a été adoptée plus tôt
qu'en Europe. Si l'on se réfère aux données publiées par les différentes étapes de
l'enquête NHANES (CDC, 1997; Pirkle et coll., 1994, 1998), on constate que,
chez les enfants de 1 à 5 ans, la moyenne géométrique des plombémies était de
l'ordre de 140µg/1 entre les années 1976 et 1980. Dix ans plus tard (1988-1991),
cette même médiane était inférieure à 40µg/1. Entre 1991 et 1994, la médiane était
de l'ordre de 27µg/1. Les autres caractéristiques de la distribution sont recensées
dans le tableau 14.I, qui illustre la décroissance observée. Différentes études
montrent une imprégnation en régression dans d'autres conditions d'observation de
classes d'âge spécifiques (Muldoon et coll., 1994). En France, la médiane des
plombémies des enfants pour cette même tranche d'âge, estimée en 1995, est égale
à 40µg/1, ce qui traduit un écart de 5 ans avec les Etats-Unis. On est donc en droit
d'espérer atteindre une valeur médiane de l'ordre de 25µg/1 en 2000 dans la
population générale des enfants de moins de 7 ans. La situation canadienne semble,
a priori, comparable à celle observée aux Etats-Unis (Rhainds et Levallois, 1993;
Jin et coll., 1995; Smith et Rea, 1995). La figure 14.5 illustre l'évolution des
plombémies moyennes dans la province de l'Ontario entre 1983 et 1992.
Tableau 14.1: Caractéristiques de la distribution des plombémies chez les
enfants de 1 à 5 ans aux Etats-Unis, selon les périodes de l'étude “ NHANES
(d’après Harvey,1997)

Un fait général marquant mérite d'être rapporté. L'effet “ décroissance ” est
tellement marqué qu'il se traduit par un changement du type même de distribution
(Pirkle et coll., 1994). Ainsi, à la fin des années 1970, cette distribution
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Année
Figure 14.5: Evolution des moyennes géométriques de Plombémies
comparativement à celle des quantités de plomb consommé dans les
carburants entre 1983 et 1992, dans la province de l'Ontario (d'après Wang
et coll., 1997).

pouvait encore être qualifiée de “ normale ”, ce qui justifiait l'utilisation de la
moyenne arithmétique en tant que valeur centrale. Or, la fin de la décennie 1980 se
caractérise par une distribution typiquement “ log-normale ”, ce qui contraint à
l'utilisation de moyennes géométriques ou de la médiane en tant que paramètre de
valeur centrale (figure 14.6). Cette remarque relative à l'enquête NHANES est
également transposable aux données françaises sur la population urbaine adulte de
1979-1982 comparée à celle de 1995 (figure 14.7).
En Amérique du Sud, la situation est difficilement comparable à celles obsevées en
Europe et en Amérique du Nord (OPS, 1996; Romieu et coll.,
1997),essentiellement parce que l'essence plombée est largement répandue malgré
les efforts entrepris (inégaux d'un pays à l'autre). Les études proviennent
majoritairement du Mexique (Rothenberg et coll., 1993) où, en raison de l'ampleur
de l'exposition au plomb, à Mexico notamment, plusieurs équipes ont évalué
l'imprégnation de la population urbaine (Friberg et Vahter, 1983; Parias et coll.,
1996; OPS, 1996).
Des études de prévalence ont été mises en œ uvre dans d'autres pays, en Europe de
l'Est par exemple, généralement au sein de zones contaminées, en
Nouvelle-Zélande ou en Australie (Taylor et coll., 1995; Mira et coll., 1996),
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Figure 14.7 Distribution de la plombémie des population urbaines adultes
française en 1979-1892 et en 1995
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révélant au sein des agglomérations urbaines des valeurs moyennes sensiblement
équivalentes à celles observées au sein de l'Union européenne. Des études
d'origines diverses ont été mises en œ uvre à travers le monde, révélant très souvent
un dépassement du seuil recommandé par les autorités sanitaires internationales
(Kimet Cho, 1994; Mayan et coll., 1994; Liou et coll., 1996; Lopez-Carrillo et
coll., 1996; Nriagu et coll., 1997a et b). Les pays en voie de développement tels
que la Chine semblent présenter un risque élevé de contamination (Awasthi et coll.,
1996; Shen et coll., 1996).
En résumé, depuis 1979, date de mise en œ uvre, en France, de la directive
européenne du 29 mars 1977 relative à la surveillance biologique des populations
vis à-vis du risque de contamination au plomb, la décroissance de l'imprégnation de
la population adulte française résidant au centre des agglomérations urbaines
semble indéniable. Elle représente une chute de plus de 50 % par rapport au début
des années 1980. Cette décroissance corrobore les résultats observés dans la
plupart des agglomérations urbaines de plus de 500 000 habitants de l'Union
européenne. Le bénéfice estimé est à mettre en grande partie au compte de la
politique européenne suivie en matière d'éradication du plomb, notamment celle
concernant les carburants automobiles. En Amérique du Nord, la politique du “
sans plomb ” a été adoptée plus tôt qu'en Europe. Aux Etats-Unis, selon les
données des différentes étapes de l'enquête NHANES, on constate, chez les enfants
de moins de 6 ans, des plombémies moyennes (géométriques) de l'ordre de 150µg/l
entre les années 1976 et 1980. Quinze ans plus tard (1991-1994), cette moyenne
géométrique était égale à 27µg/1. La situation canadienne semble, a Mort,
comparable à celle observée aux Etats-Unis, si l'on se réfère à l'évolution de la
plombémie moyenne dans la province de l'Ontario entre 1983 et 1992. En France,
la moyenne géométrique des plombémies des enfants de 1 à 6 ans est égale à
36µg/1, moyenne supérieure à celle observée aux Etats-Unis.



Stratégies de dépistage
Quoique discuté, le critère de décision d'une exposition élevée est fondé sur le
niveau de plombémie (Schaffer et Campbell, 1994). La plombémie tolérable admise
est actuellement de 100µg/l (CDC, 1997). Devant l'impossibilité de réaliser un
prélèvement sanguin chez l'ensemble de la population enfantine pour des raisons
d'éthique et de faisabilité, un dépistage orienté des enfants est réalisé. Il est fondé
sur des critères de présomption ou d'analyses chimiques ou biochimiques
d'indicateurs d'exposition. Les critères de présomption sont souvent d'ordre
environnemental: présence de logements vétustes, risques d'origine hydrique ou
industrielle. Un ciblage du dépistage fondé sur la “ qua lité ” du logement est le
plus souvent réalisé (Bronson et Renier, 1995).

De manière plus spécifique, le but du dépistage est de recenser les enfants ayant
besoin d'une intervention afin de les soustraire à l'exposition au plomb.
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Il conviendra de suivre la prise en charge des enfants intoxiqués après le primo-
dépistage. Les stratégies mises en œ uvre doivent faire l'objet d'une évaluation
régulière d'être éventuellement améliorées.

Aux Etats-Unis, en 1994, près de 25 % des enfants âgés de 0 à 6 ans ont fait l'objet
d'un dépistage (Binder et coll., 1996).

Outils de primo-dépistage (ou repérage)
On le sait, la plombémie offre l'avantage de fournir une indication sur l'exposition
présente individuelle. Elle constitue néanmoins un indicateur qu'il ne faut utiliser
qu'avec prudence. Dans certains cas, une plombémie peut rester élevée longtemps
après que l'exposition a cessé et, a contrarie, être faible malgré une forte exposition
ou, ce qui est normal, après la fin de l'exposition. Dans ce dernier cas, même si
l'exposition est terminée, une prise en charge peut se révéler nécessaire en raison
du caractère cumulatif du plomb. En fait, l'association d'un autre indicateur
biologique d'exposition à plus long terme est indispensable.
Pour qu'elles puissent être utilisées en routine, les techniques de repérage devraient
être “ non invasives ”, ne pas porter préjudice à l'individu et rapides. Pour cette
raison, des questionnaires standardisés d'évaluation du risque ont été mis au point à
travers le monde. Le plus connu est sans doute celui des Centers for Disease
Control and Prevention (CDC).

Questionnaires
La plupart du temps, un ciblage est effectué vers un groupe de la population
générale, souvent en zone géographique de résidence. C'est à ce groupe de la
population qu'est appliqué le questionnaire individuel de risque. Celui mis en œ uvre
par le CDC est simple (tableau 14.II). Il est composé de trois questions et peut être
enrichi selon le ou les risques potentiels spécifiques de la population suspectée
d'exposition.



Tableau 14.11: Questionnaire individuel de risque (CDC, 1997).

1 Votre enfant vit-il ou séjourne-t-il régulièrement dans un logement construit
avant 1950 ? Cette question peut également s'appliquer à la crèche fréquentée
ou au logement de la nourrice ou d'un parent.

2 Votre enfant vit-il ou séjourne-t-il régulièrement dans un logement construit
avant 1978, rénové ou transformé actuellement ou récemment (dans les derniers
6 mois) ?

3 Votre enfant a-t-il un frère, une sœ ur ou un camarade qui est ou a été intoxiqué
par le plomb ?

Ce questionnaire a fait l'objet d'évaluations de ses performances et de sa validité
chez l'enfant (Casey et coll., 1994, 1996; Rooney et coll., 1994; Schaffer et coll.,
1994, 1996; SchlenLer et coll., 1994a; Snyder et coll
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1995; Striph, 1995), voire chez la femme enceinte (Stefanak et coll., 1996).
Différentes études mettent en doute sa validité (Gellert et coll., 1994; Kazal et
Bullock, 1994; Dalton et coll., 1996; Haan et coll., 1996; Kazal, 1997). La date de
construction du logement semble être le meilleur prédicteur d'une imprégnation
élévée (Binns et coll., 1994; Cambra et Alonso, 1995; France et coll., 1996;
Holmes et coll., 1997).

Substituts

Différents outils de substitution peuvent être utilisés dans un but de repérage des
enfants potentiellement intoxiqués. Des indicateurs primaires d'exposition ont été
envisagés. Certains ont fait l'objet d'études pilotes: plomb du sang capillaire
(Johnson et coll., 1997; Rainey et Schonfeld, 1994; Schlenker et coll., 1994b;
Schonfeld et coll., 1994, 1995; Taubman et coll., 1994), plomb urinaire, osseux,
plomb du cheveu ou biologies indirectes (ALA urinaire, par exemple).
L'une des difficultés d'étude des performances de chacun de ces substituts résulte
du fait qu'il n'est pas possible éthiquement d'imposer à l'enfant un prélèvement
sanguin veineux pour le seul besoin d'une enquête. De ce fait, l'évaluateur se trouve
devant la quasi-impossibilité d'estimer le taux de “ faux négatifs ” dérivant d'un
primo-dépistage. Cette donnée est, à l'évidence, tout à fait indispensable puisque il
est “ grave ” de déclarer un enfant “ non exposé ”, alors qu'en fait il l'est. Elle se
traduit en terme d'efficacité ou de valeur prédictive négative (VPN). Les
informations disponibles proviennent le plus souvent d'études réalisées à d'autres
fins, dans des conditions d'observation extérieures au contexte de dépistage, donc
potentiellement soumises à des biais.

Surveillance du saturnisme infantile en France

La mise en place progressive d'un dépistage en France a débuté en 1993. Elle a été
officialisée par la circulaire ministérielle DGS/VS3.SP2/93/n° 73. Cette circulaire



invite les Directions départementales des affaires sanitaires et sociales (DDASS) à
mettre en œ uvre des actions pour lutter contre l'exposition infantile au plomb. Dans
ce cadre, des projets départementaux sont financés afin d'entreprendre des actions
de formation, de dépistage et des enquêtes environnementales. Des comités de
pilotage ont été mis en place dans plusieurs départements.
Le ministère chargé de la Santé a mis en place un programme d'actions concertées
en collaboration avec d'autres ministères: Logement, Transports, Industrie,
Environnement. Un système de traitement des informations relatives aux dépistages
a été mis en place au niveau national par arrêté du 19 janvier 1995. Sa mise en
œ uvre a été définie par une circulaire du 9 mai 1995 stipulant que la maîtrise
d'ouvrage du système est confiée au Centre anti-poisons de Paris qui en exerce les
compétences toxicologiques et informatiques. Les compétences épidémiologiques
sont assurées par le Réseau national de santé publique (RNSP). 277
Ce système vise à repérer les enfants exposés sur le territoire national, à synthétiser
leurs caractéristiques pour identifier les populations à risque, à évaluer les
stratégies de dépistage mises en œ uvre et à organiser la prise en charge et le suivi
des enfants repérés présentant un taux anormalement élevé de plombémie. Une
évaluation des projets de lutte contre l'intoxication par le plomb chez l'enfant a été
réalisée par le département de Santé publique de la faculté Bichat (Oupanantha et
coll., 1995; Vincelet et Fontaine, 1996). Un bilan des activités de dépistage du
saturnisme infantile a été réalisé par le RNSP (1997).

Il ressort des informations disponibles que les comités de pilotage ont été mis en
place dans moins de 30 départements à des degrés divers. Ces comités sont très
hétérogènes, tant du point de vue de leur composition que de celui de leur mode
organisationnel. Diverses stratégies de dépistage des enfants à haut risque
d'exposition ont été mises en œ uvre (Ginot et coll., 1995), dont deux principales.
L'une, dite “ environnementale ”, qui consiste à identifier un environnement à
risque puis à confirmer l'exposition par une plombémie, repose soit sur des critères
de présomption, soit sur des dosages environnementaux de plomb. Une autre
stratégie, dite “ clinique ”, consiste à repérer un enfant à risque lors d'une visite en
service de santé (Alfaro et coll., 1993).

Les meilleurs prédicteurs de plombémies élevées sont des facteurs de risque
d'exposition (logement construit avant 1948 présentant des peintures dégradées,
zone géographique caractérisée par des eaux agressives, logement à proximité d'un
complexe industriel...) ou des signes cliniques évocateurs. Quelle que soit la
stratégie, le diagnostic de saturnisme est lié aux résultats du dosage de la
plombémie. La grande majorité des départements a adopté une stratégie de
dépistage “ environnementale ”, répartie de façon a peu près équivalente entre
critères de présomption et mesures du plomb dans l'environnement.
Différentes questions sont soulevées, notamment concernant les performances des
stratégies mises en œ uvre. Il ne paraît pas raisonnable de mettre en place de tels
systèmes sans que soient évalués le pouvoir de détection d'un enfant intoxiqué et
l'erreur qui lui est associée, c'est-à dire ses valeurs prédictives positive et négative.



Il semblerait intéressant, compte tenu de l'hétérogénéité des stratégies développées
dans les départements, de tirer de ces expériences des éléments permettant
d'avancer vers une plus sérieuse harmonisation de la politique de dépistage.
Entre 1992 et la fin 1997, 30 départements ont participé au système national de
surveillance du saturnisme infantile, mais seulement 18 ont effectué plus de 10
prélèvements sanguins. Une plombémie initiale a été mesurée chez 13 381 enfants.
Le tableau 14.III montre la répartition des enfants testés selon leur classe de
plombémie initiale, dans les départements des agglomérations parisienne,
marseillaise, lyonnaise et de la région Nord. A l'évidence, la comparaison
interdépartementale n'est pas très pertinente, puisque les politiques de dépistage ne
sont pas homogènes. Cependant, ce tableau liste les
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départements qui ont participé le plus activement au système en termes de nombre
de mesures de plombémies effectuées. Ce sont aussi des départements composés
de grandes agglomérations et donc présentant potentiellement une forte
concentration de logements anciens. D'ailleurs, la fréquence d'enfants dépistés sur
le critère de l'habitat ancien prime largement sur les autres critères de repérage, tels
que l'environnement industriel ou l'observation de pica.

Tableau 14.III: Répartition selon leur plombémie des enfants testés dans les
départements des agglomérations parisienne, marseillaise, lyonnaise et de la région
Nord (données disponibles fin 1997, adaptation d'après RNSP 1997).

Répartition (%)
Département Total(N) ≥100µg/l ≥150µg/l ≥250µg/l ≥450µg/l

Paris 3123 50,7 30,7 13,0 -
Hauts-de-Seine 438 39,0 19,4 7,3 3,4
Seine-Saint-Denis 4 422 34,0 14,4 4,3 0,8
Val-de-Marne 360 32,7 19,1 8,0 2,5
Bouches-du-Rhône 662 5,5 1,9 11,0 1,9
Rhône 407 74,2 34,4 11,0 1,9
Pas-de-Calais 621 13,0 2,4 0,5    -

Interventions

Diverses interventions peuvent être envisagées: efforts des industriels pour
minimiser les émissions de plomb, remplacement des sols contaminés,
décontamination des logements, éducation des parents, modifications de la
composition alimentaire, etc. (Luke, 1991; Maynard et coll., 1993; Gulson et coll.,
1996; Aschengrau et coll., 1998). Le relogement à l'extérieur d'une zone à risque
apparaît le meilleur prédicteur d'une réduction de la plombémie de l'enfant.

En France, les informations concernant la nature des mesures visant à soustraire
l'enfant à un environnement à risque apparaissent très fragmentaires. Le Système
national de surveillance du saturnisme infantile (SNSSI) disposerait, à la fin de



1997, de 631 informations sur les mesures prises pour infléchir le degré
d'exposition de l'enfant: 334 relogements, 138 mesures palliatives, 53
réhabilitations, 17 mesures correctives de qualité de l'eau et 89 de nature diverse. A
priori, 1 456 enfants ayant une plombémie initiale supérieure à 100µg/l n'ont fait
l'objet d'aucun suivi.

Un certain nombre d'actions en vue d'infléchir l'exposition au plomb des enfants
initialement exposés sont envisagées et, selon les situations, ont
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donné des résultats plus ou moins positifs: conseils aux parents (Kimbrough et
Levois, 1994; Chaisson et Glotzer, 1996), décontamination du site (terrains
environnants) (Langlois et coll., 1996; Maisonet et coll., 1997), pro gramme
d'éducation des populations (Marlowe et Trathen, 1996; Goulet et coll., 1996;
Mahon, 1997). Par ailleurs, des essais d'intervention ont été réalisés: décapage du
site, encapsulage... (Médecins sans frontières, 1992, 1995), aspirateurs de
particules d'air de grande efficacité (Hilts et coll., 1995), contrôle de
l'empoussiérage des logements (Lanphear et coll., 1996a et b). Les travaux de
réhabilitation et de rénovation de logements dégradés constituent une
augmentation du risque pour les enfants présentant une valeur initiale légèrement
supérieure à 100µg/1 (Shannon et Graef, 1992; Willis et coll., 1995; Bates et coll.,
1997). D'autre études, au contraire, montrent un bénéfice non négligeable en
termes de plombémie (Amitai et coll., 1987; Staes et coll., 1994; Swindell et coll.,
1994; Aschengrau et coll., 1997).
En conclusion, depuis la décennie 1970, la diminution de 1'imprégnation des
populations résidant en agglomérations urbaines semble indéniable. Si l'on se réfère
aux résultats obtenus en France, cette diminution moyenne est de l'ordre de
60µg/1. Elle représente une chute de plus de 50 % par rapport au début de la
décennie 1980. Ce constat corrobore celui des autres pays industrialisés. A l'heure
actuelle, la vétusté de l'habitat paraît bien dominer le risque de contamination de la
population générale des jeunes enfants dans la plupart des pays industrialisés. On
connaît en effet le risque lié à la présence d'anciennes peintures au plomb dans
l'habitat ancien. Le risque lié à la contamination de l'eau livrée à la consommation
persiste dans certaines régions où l'eau possède un caractère “ agressif ”. En
France, comme dans tous les pays industrialisés ou en voie de développement, le
risque des populations vivant dans l'environnement de complexes industriels reste
entier et semble extrêmement préoccupant dans certains pays d'Europe de l'Est. La
mise en œ uvre d'actions de prévention et le renforcement des mesures d'éradication
paraissent légitimes. Ces mesures doivent concerner la réduction des risques liés
notamment aux peintures à base de plomb utilisées autrefois dans l'habitat ancien
dégradé. On est en droit de penser que les futures mesures réglementaires
européennes vis à-vis de la teneur en plomb des eaux d'alimentation seront de
nature à endiguer le risque hydrique. D'ores et déjà, une politique de
décontamination a été mise en œ uvre dans divers pays. Elle concerne l'éradication



des canalisations en plomb, quel que soit le degré de minéralisation des eaux,
l'élimination progressive des peintures à base de plomb dans l'habitat ancien, le
recense ment des zones habitées implantées près des complexes industriels et la
mise en place d'une surveillance de la contamination de l'environnement.
En France, la politique de dépistage et de prise en charge des enfants exposés
mérite d'être renforcée. La circulaire DGS/VS3.SP2/93/n° 73 est appliquée de
façon très inégale sur le territoire. Au niveau national, la coordination et
l'animation existent mais apparaissent trop peu actives et trop peu directives pour
envisager 1'éradication du risque dans les toutes prochaines années. Une 280
coordination des actions de prévention et de dépistage sur l'ensemble du territoire
parait impérative. De ce point de vue, les structures de médecine scolaire
apparaissent comme la clef de voûte des actions de prévention et de dépistage. Le
médecin scolaire a un rôle prépondérant à jouer pour identifier les enfants à risque
d'intoxication par le plomb. Il possède les moyens d'éduquer les jeunes et leur
famille aux mesures de prévention vis-à vis de l'exposi tion au plomb (Arvidson et
Colledge, 1996).

Le caractère cumulatif du plomb dans l'organisme lui confère une toxicité
sournoise a priori irréversible. Même en l'absence d'une exposition aiguë,
l'imprégnation chronique à long terme entraîne une altération de certaines fonctions
du système nerveux central de l'enfant. Il convient donc de repérer de façon
précoce les enfants présentant une imprégnation et de leur éviter toute
contamination même faible et épisodique. Il parait donc essentiel de détecter
l'exposition potentielle le plus tôt possible dans la vie de l'enfant, c'est-à-dire dès sa
naissance, voire dès le début de sa vie fœ tale. De ce point de vue, l'information
maternelle, le dépistage et la prévention prénatals seraient de nature à infléchir
l'imprégnation saturnine du jeune enfant.
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15

Exposition infantile et QI

L'étude du lien entre l'exposition au plomb et le développement psychomoteur de
l'enfant est délicate car beaucoup de facteurs, en particulier socioculturels, ont un
effet sur le développement psychomoteur et peuvent jouer le rôle de facteurs de
confusion. Il n'est pas aisé d'évaluer le niveau d'exposition au plomb à l'échelle
individuelle uniquement sur la plombémie. De plus, les expositions prénatales sont
difficiles à estimer, sauf dans les études longitudinales récentes; la part entre
expositions pré- et postnatales n'est pas toujours évidente. Les effets attendus étant
faibles, il faut une puissance statistique suffisante pour les mettre en évidence et
donc des études de grande taille. En 1994, une méta-analyse a tenté d'estimer la
liaison entre le QI de l'enfant et l'exposition postnatale au plomb (Pocock et coll.,
1994). Les études prospectives (Cleveland, Boston, Cincinatti, Port Pirie, Sydney)
ont mis en évidence une baisse de 1,85 point de QI à l'âge scolaire ou préscolaire,
pour une augmentation de la plombémie de 100 à 200µg/l. Les résultats des 14
études transversales sélectionnées, bien qu'hétérogènes, présentent en moyenne une
baisse du QI de 2,53 points pour une augmentation de la plombémie de 100 à
200µg/l. Une autre méta-analyse (Schwartz, 1994), ayant pris en compte des
articles différents, trouvait une baisse de 2,6 points de QI pour une augmentation
de la plombémie de 100 à 200 µg/l, avec présence d'une relation dose effet.

Le seuil de plombémie considéré sans risque pour l'enfant a été abaissé
progressivement, dans la mesure où les études épidémiologiques montraient la
présence d'effets néfaste pour des niveaux de plombémies de plus en plus faibles.
Ainsi, aux Etats-Unis, en 1970, le niveau maximum acceptable de plombémie était
passé de 600 à 400µg/1. Le seuil donné par les Centers for Diseuse Control était
de 300µg/l en 1975, 250µg/l en 1985 et 100µg/l en 1991.

On a très peu de données objectives pour des niveaux de plombémie inférieurs à
100µg/1. Schwartz considère qu'une relation dose effet existe en dessous de
100µg/1 (Schwartz, 1994). L'étude de Boston montre une liaison continuant en
dessous de 50µg/1 (Schwartz, 1991).

L'objectif de ce chapitre est de proposer une quantification de l'effet de l'exposition
au plomb sur le développement psychomoteur de l'enfant évalué par la mesure du
QI en supposant le lien de causalité parfaitement démontré.
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Hypothèses

Plusieurs hypothèses peuvent être faites:

·• On suppose l'existence d'un seuil d'innocuité à 100µg/l, c'est-à-dire une absence
d'effet du plomb sur le développement psychomoteur de l'enfant en dessous de ce
niveau de plombémie. Ce postulat est difficilement démontrable dans l'état actuel
des connaissances, tant au niveau épidémiologique qu'expérimental.
·• On postule que les effets sur le développement sont décroissants avec le niveau
d'exposition et on extrapole aux expositions correspondant à des plombémies
inférieures à 100µg/l la relation entre effets et niveau d'exposition observée pour
des plombémies supérieures à 100µg/1.
·• On peut aussi faire une hypothèse intermédiaire: il n'existe aucun effet jusqu'à 50
µg/1 et on extrapole de 50 à 100 µg/1 la forme de dépendance du risque en
fonction du niveau des expositions observé pour des plombémies supérieures à
100µg/1.
·• En supposant que le risque ne diminue pas quand le niveau d'exposition diminue
pour des valeurs de plombémie inférieures à 100µg/l, on postule que toute
exposition même très faible est associée à un risque inacceptable et on en conclut
que seule l'interdiction totale est envisageable. Cette approche a été utilisée pour
de nombreux agents cancérogènes.

Dans l'évaluation ci-dessous, trois hypothèses ont été retenues:

·• il existe un effet seuil à 100µg/1 avec une relation dose-effet linéaire au dessus;
·• la relation dose-effet linéaire existe de 0 à 100µg/1 et continue au-dessus;
·• il existe un effet seuil à 50µg/l, et une relation dose-effet linéaire au-dessus.
Dans l'incertitude, cette extrapolation est considérée comme l'estimation la plus
plausible. Elle pourra être remise en cause si des connaissances expérimentales
permettent d'objectiver l'existence d'un seuil d'innocuité et de situer la valeur de ce
seuil.
Modélisation des risques sur un échantillon type

Le QI a une distribution théorique normale avec une valeur moyenne de 100 et un
écart type de 15 ou 16, selon les tests utilisés dans les études. Dans une population
de 10 000 enfants non exposés au plomb, on observerait donc 228 enfants ayant un
QI < 70, ce qui correspond à un retard mental léger. Par symétrie, il y aurait autant
d'enfants ayant un QI au dessus de 130.

“ Faible risque ”: plombémies comprises entre 100 et 500 µg/1
Pour le calcul, on considère qu'il y a une relation linéaire dose-effet avec une baisse
de 2 points de QI pour une augmentation de la plombémie de 100µg/l,
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et on choisit un écart type de 15. Dans cette hypothèse, si les enfants de la
population ont une plombémie qui passe à 100µg/l au lieu de 0, ils auront en
moyenne 2 points de QI en moins. Du fait de l'exposition au plomb, il y aura alors
82 enfants de plus ayant un QI < 70, ce qui fera un total de 310 enfants ayant un
retard mental. De même, il y aura 448 enfants en plus dans la catégorie de QI
70-99, portant le nombre d'enfants dans cette catégorie de 4 773 à 5 221.

Dans la même population, si les enfants ont une plombémie à 200 µg/l, il y aura
187 enfants en plus ayant un QI < 70, c'est-à-dire 415 au lieu de 228 s'il n'y avait
pas eu d'exposition. On voit qu'il y a alors deux fois plus d'enfants ayant un retard
mental léger. Le tableau 15.I fait apparaître le décalage de la distribution des QI <
70 et des QI entre 70 et 99 selon le niveau d'exposition, avec le nombre
supplémentaire d'enfants dans chaque catégorie.

Tableau 15.1: Distribution des effectifs dans les classes de Ql inférieur pour
un risque “faible” (plombémies comprises entre 100 et 500µg/1), dans des
échantillons de 10 000 enfants.

“  Très faible risque ”: plombémies comprises entre 10 et 100 µg/1
Le tableau 15.II montre l'impact d'expositions au plomb correspondant à des
plombémies inférieures à 100 µg/l sur la distribution du QI, en extrapolant
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pour ces expositions la relation observée entre 100 et 200µg/l et en supposant
donc une baisse de 0,2 point de QI pour une augmentation de plombémie de
10µg/1. Si le décalage observé est plus faible que dans le cas précédent, l'impact de
ces niveaux d'exposition dans la population n'est pas pour autant négligeable. On
observerait par exemple 38 cas supplémentaires de retard mental pour 10 000
enfants ayant une plombémie de 50 µg/l, soit 17 % de plus (38/228).

Tableau 15.11: Distribution des effectifs dans les classes inférieures de Ql
pour un risque “ très faible ” (plombémies comprises entre 10 et 100 µg/1),
dans des échantillons de 10 000 enfants.

Application des modélisations aux expositions en France

Les risques mentionnés dans les tableaux précédents sont appliqués à un
échantillon type qui montre une distribution des plombémies tirée de deux
enquêtes: l'enquête de l'INSERM-RNSP (1997) et celle du SSIF (1997).
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Un tirage au sort des services publics de chirurgie infantile a été effectué et des
dosages de plombémie ont été réalisés sur 3 445 enfants en 1997. Tous les dosages
supérieurs à 100µg/l ont été réanalysés et des contrôles de qualité effectués. Cette
étude fournit un échantillon “ représentatif ” de la plombémie des enfants sur le
territoire français. La distribution des plombémies dans cet échantillon est montrée
dans le tableau 15.III (Huel, 1998, communication personnelle). Il y a 67 enfants
ayant une plombémie supérieure à 100µg/l, ce qui représente 1,9 % des enfants.
Pour les valeurs de plombémie élevées, on voit que la décroissance des effectifs
n'est pas linéaire. Cette distribution de la plombémie a été appliquée à une
population de 10 000 enfants. Le tableau 15.IVA montre la répartition des 10 000
enfants dans les différentes classes de plombémie. On applique à chaque classe de
plombémie les risques exposés dans les tableaux 15.I et 15.II. Parmi les 2 305
enfants de la classe 20-30µg/l, 56 auront un QI < 70, 1 126 seront dans la
catégorie 70-99, 1 073 dans la catégorie 100 130 et 48 auront un QI > 130.

Tableau 15.111: Distribution des plombémies chez 3 445 enfants en France
(Huel, 1998, communication personnelle).

299



Tableau 15.1V: Fréquences et effectifs des différentes classes de QI dans un
échantillon de 10 000 enfants dont l'exposition est celle donnée dans l'enquête
INSERM-RNSP (Huel, 1998).
A: pas d'effet seuil; B: selon les trois hypothèses de l'existence d'un seuil.

300



Les distributions selon les différentes hypothèses retenues pour la modélisa tion
sont décrites dans le tableau 15.IVB:

·• s'il existe un effet seuil à l00µg/l, c'est-à-dire aucun effet au-dessous de ce
niveau, on observera dans cette population 2,47 cas supplémentaires de retard
mental dus au plomb: 229,97 enfants au lieu de 227,5 soit une augmentation de 1,1
% (2,47/227,5);

·• s'il y a un effet seuil à 50 µg/1, on observera 14,64 cas supplémentaires de retard
mental dus au plomb: 242,14 enfants au lieu de 227,5 soit une augmentation de 6,4
% (14,64/227,5).

·• s'il n'y a pas d'effet seuil on observera 31,37 cas supplémentaires de retard
mental: 258,87 enfants au lieu de 227,5 soit une augmentation de 13,7 %
(31,37/227,5).

Le décalage existe aussi pour les autres classes de QI: on aura ainsi plus d'enfants
ayant un QI compris entre 70 et 99, moins au dessus de 100. Dans l'hypothèse où il
n'y a pas d'effet seuil, on aura 27 enfants en moins dans la classe des QI > 130,
c'est-à dire 200 enfants au lieu de 227 (-12 %).

Echantillon du système national de surveillance du saturnisme infantile
(rapport 1 997)

Depuis 1992, trente départements français ont participé au système national de
surveillance du saturnisme infantile. Les résultats de plombémies concernent 13
378 enfants et la distribution des classes de plombémie est donnée à partir de
l00µg/1 (tableau 15.VA). Dans cette population, 32 % des enfants ont une
plombémie supérieure à l00µg/l, ce qui est beaucoup plus élevé que dans
l'échantillon précédent (1,9 %). Les prélèvements ont été réalisés surtout dans les
PMI qui font un dépistage “ ciblé ” sur les enfants les plus à risque
Dans cette extrapolation, on considère que toutes les plombémies inférieures à
l00µug/l n'ont aucun effet sur le QI (relation dose-effet linéaire avec un effet seuil à
l00µg/l) et on utilise donc exclusivement les estimations présentées dans le tableau
15.1. En prenant un effet seuil à l00µg/l, on observerait dans cette population 90
cas supplémentaires de retard mental: 22,8 % (90/394) des cas de retard mental
seraient donc attribués au plomb (tableau 15.VB).

Application des risques aux enfants de la population française
Dans cette extrapolation, on applique la distribution des plombémies des enfants de
1 à 6 ans de l'étude de 1'INSERM-RNSP (1997) aux enfants particulièrement à
risque vivant en France, c'est-à dire les enfants âgés de 1 à 6 ans. Les données
concernant le nombre d'enfants en France proviennent du
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distribution des expositions au plomb selon l'échantillon de 13 378 enfants du
SSIF (1997).
A: Effet seuil à 100 µg/l; B: existence ou non d'un effet seuil à 100 µg/l.

recensement de 1990: 4,5 millions d'enfants de 1 à 6 ans. Ils ont été répartis dans le
tableau 15.VIA en considérant que la distribution était la même que  classe de
plombémie avec le décalage produit par l'exposition au plomb tel qu'il a été montré
dans les tableaux 15.I et 15.II. Dans la classe 80-90µg/1, il y a 2 615 enfants avec
un QI < 70, 45 542 avec un QI entre 70 et 99, 38 659avec un QI entre 100 et 130
et 1 527 avec un QI > 130.

Dans le tableau 15.VIB, on observe qu'il y a dans l'hypothèse d'un effet seuil à 100
µg/1, 1 120 cas supplémentaires de retard mental (104 719 au lieu de 103 598);
dans l'hypothèse d'un seuil à 50µg/1, 6 665 cas supplémentaires de retard mental
(110 264 au lieu de 103 598); dans l'hypothèse de l'absence d'effet seuil, 14 283 cas
de retard mental supplémentaires (117 882 au lieu de 103 598).

Dans le cadre de cette extrapolation, les commentaires ont porté sur les
modifications de la classe des QI < 70, mais les tableaux montrent également un
nombre important d'enfants en moins dans la classe > 130: 739 dans la
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Tableau 1 5.VI: Répartition de la population française des enfants de 1 à 6
ans dans les différentes classes de Ql, selon la distribution des plombémies
observée dans l'échantillon INSERM-RNSP (1998).
A: pas d'effet seuil; B: selon les trois hypothèses d'existence d'un seuil.
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première hypothèse,5 357 dans la deuxième et 12 321 avec la troisième. Il y a
également un report des enfants dans les classes intermédiaires vers les classes de
QI les plus basses. Il faut également rappeler que ces calculs ont été effectués à
partir d'une distribution théorique normale du QI dans une population non exposée
au plomb: le chiffre de 2 600 enfants âgés de 1 à 6 ans ayant un QI < 70 est une
construction théorique. L'effectif réel d'enfants dans cette classe n'est pas connu et,
s'il était connu, comprendrait déjà les enfants actuellement exposés au plomb.

En conclusion, les données résultant de l'analyse des articles d'épidémiologie ont
été appliquées au niveau de la population française et des estimations ont été faites
en appliquant aux enfants de 1 à 6 ans vivant en France la distribution des
fréquences retrouvées dans l'enquête INSERM-RNSP: si l'on considère l'existence
d'un effet seuil au niveau de plombémie l00µg/l, il y aurait 1 120 cas
supplémentaires de retard mental (QI < 70); si l'on situe l'effet seuil à un niveau de
50µg/1, il y aurait 6 665 cas supplémentaires de retard mental; enfin, si l'on
considère qu'il n'y a pas de seuil, il y aura 14 283 cas supplémentaires de retard
mental.

Ces estimations, si elles ne créent pas une information scientifique certaine car elles
ont été calculées à partir de l'hypothèse de la causalité des effets du plomb sur le
QI, représentent toutefois une aide à la réflexion en matière de maîtrise des risques.
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16

Approches économiques et socio-économiques

L'approche économique du saturnisme se situe en aval de la détermination et de
l'évaluation des risques et vise à apporter des éléments d'appréciation facilitant leur
gestion. Ce faisant, elle cumule les incertitudes propres aux mécanismes du
saturnisme (chimiques, biologiques, épidémiologiques, statistiques, médicaux...) et
ses propres incertitudes (d'ordre monétaire). Il n'est donc guère surprenant que les
ordres de grandeurs soient larges, comme l'illustrent les résultats de l'évaluation du
coût d'un programme de réduction des risques dans l'habitat pour l'ensemble des
Etats Unis en 1992: le House Committee aboutit à un coût de 10 milliards de
dollars, alors que, pour le Senate Committee, ce coût s'élèverait à 200 milliards de
dollars (Kraft et Scheherle, 1995).

Le manque d'études françaises (elles ne représentent que 10 % des sources
consultées, le reste étant d'origine anglo-saxonne) conduit à présenter les études
étrangères, avec les risques inhérents aux transpositions, accrus par les distorsions
liées aux niveaux de vie, aux habitudes de consommation ou aux spécificités des
systèmes de soins. En l'absence de données nationales, les résultats étrangers ont
été adaptés à la situation de la France, en essayant de tenir compte des hypothèses
des études initiales. Enfin, les divers articles ayant un rapport avec l'économie sont
plutôt le fait de spécialistes de la santé ou de techniciens traitant d'un problème
particulier que d'économistes, si bien qu'un certain nombre de réflexions sur le
caractère irréversible des intoxications, sur la prise en compte du futur ou les
imbrications des effets dans le temps n'ont pas été mentionnées.

Ce chapitre présentera d'abord les déterminants individuels (groupe ethnique,
revenu, lieu de résidence) susceptibles de traduire des disparités dans les
plombémies, ainsi qu'une évaluation de la population touchée en France. Les trois
principales sources de contamination, l'air (et les sols), l'eau de boisson et l'habitat
ainsi que les coûts associés à leur réduction seront ensuite abordés. Différentes
stratégies de dépistage seront évaluées en mentionnant les polémiques qu'elles ont
engendrées. Enfin, les bénéfices sanitaires à attendre d'une réduction du niveau de
plombémie moyen de la population et d'une réduction
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du niveau de plombémie de la population la plus exposée (plombémies supé rieures
à 250 µg/1) seront présentés.

Disparités individuelles en termes d'exposition de la population

En dehors des sources industrielles locales d'émission (usines de raffinage ou de
transformation du plomb), les teneurs en plomb les plus élevées se rencontrent chez
les populations des centres urbains, en particulier celles aux revenus les plus
faibles, et généralement non blanches, pour les Etats-Unis, ou immigrées pour la
France. Les raisons avancées tiennent au fait que ces populations sont les plus
exposées à une contamination par l'habitat, parce qu'elles résident dans les zones
les plus pauvres des centres urbains, dans un habitat en moyenne plus ancien donc
plus dégradé, et parce qu'elles sont en majorité en location alors que les
propriétaires n'effectuent pas les travaux d'entretien nécessaires. De plus, les
critères de pauvreté sont plus souvent associés à des carences en minéraux,
connues pour favoriser la fixation du plomb dans l'organisme (Sargent, 1994).

Aux Etats-Unis, l'enquête National health and nutrition examination survey-II
(NHANES-II) menée entre 1976 et 1980 met en évidence des différences selon la
race. La proportion d'enfants de moins de 6 ans dépassant la concentration de
300µg/1 dans le sang (norme maximale admissible entre 1981 et 1986) est de 12,2
% pour les enfants d'origine afro-américaine, contre 2 % pour ceux de race blanche
(Farfel, 1985). La différence est aussi nette entre la population la plus défavorisée
(11 % des enfants) et la classe moyenne (1,2 % des enfants).

Dans l'enquête de l'Agence for toxic substances and diseuse registre (ATSDR) de
1988, la proportion d'enfants de moins de 6 ans dépassant la concentration de
150µg/1 est de 26,6 % pour les enfants d'origine afro-américaine, contre 7,1 %
pour ceux de type caucasien (Lively, 1994). Ember (1992), à partir de la même
enquête, distingue les proportions d'enfants de moins de 5 ans dépassant 250µg/1
en fonction de l'ethnie et des revenus. Pour les familles du centre des villes dont le
revenu est inférieur à 6 000 dollars, 68 % des enfants d'origine afro-américaine et
36 % de ceux de race blanche dépassent ce seuil. Lorsque le revenu familial excède
15 000 dollars, ces proportions sont respectivement de 38 % et 12 %. Cela semble
indiquer que les différences ne doivent pas uniquement être attribuées à un effet
revenu mais sont à rechercher également dans des comportements spécifiques aux
enfants de ces populations ou dans un type d'habitat différent. L'enquête de
l'ATSDR indique qu'au sein de certaines communautés urbaines, la moitié des
enfants afro-américains risque des séquelles permanentes liées à des concentrations
de plomb élevées dans le sang.
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L'enquête NHANES III, plus récente (1988-1991), fait apparaître une très nette
diminution des concentrations de plomb dans la population, puisque la moyenne
géométrique passe de 128µg/l dans NHANES-II à 28µg/l. D'après Kraft et
Scheterle (1995), la proportion d'enfants de moins de 6 ans dépassant 100µg/l
(norme au-dessus de laquelle l’Environnement protection Agency (EPA), depuis
1992, considère qu'il y a intoxication) est de 8,9 % dans l'ensemble de la
population (soit 1,7 million d'enfants), mais de 21,6 % chez les enfants d'origine
afro-américaine.

L'âge est également un facteur d'importance puisque, à partir de cette même
enquête, Miceli et coll. (1995) déterminent que 11,5 % des enfants entre 1 et 2 ans
ont un niveau de plombémie supérieur à 100µg/l et 0,6 % au-dessus de 250µg/l.
Ces chiffres sont respectivement de 7,3 % et 0,4 % pour les enfants de 3 à 5 ans.

Une enquête de l'EPA sur 83 villes du Middle West conduit à une proportion de 12
% d'enfants de moins de 6 ans dépassant 100µg/l pour la population enfantine
urbaine, parmi lesquels 40 % sont d'origine afro-américaine ou hispanique (Kraft et
ScheLerle, 1995). Certains, comme le directeur du projet, pensent même que ces
résultats sont encore en dessous de la réalité (Sanders, 1994).

En France, dans le cadre d'une campagne de dépistage menée par le Système
national de surveillance du saturnisme infantile (SNSSI) entre 1992 et 1996, la
plombémie de 13 381 enfants de 6 mois à 6 ans a été mesurée, ces enfants étant
dépistés sur des critères de risque liés à l'ancienneté et à la dégradation de l'habitat,
au comportement (pica) et à des anémies (RNSP DGS, 1997). Parmi les enfants à
risque résidant en région parisienne, 47 % sont d'origine sub-saharienne, 21 %
d'Afrique du Nord ou du Moyen-Orient, les 32 % restant d'origine européenne.
Dans le reste de la France (qui ne représente toutefois qu'un quart des plombémies
mesurées), 27 % sont originaires d'Afrique du Nord ou du Moyen-Orient, mais la
majorité est d'origine européenne.

Concernant le risque hydrique, on constate également une inégalité devant
l'exposition. Dans les régions à terrains primaires, les caractéristiques de l'eau
augmentent la teneur hydrique en plomb lorsque la distribution se fait dans des
canalisations contenant du plomb. C'est le cas chez les populations métropolitaines
habitant dans les Vosges, en Bretagne ou dans le Massif central, soit environ 6 000
unités de distribution d'eau et 3,7 millions de personnes (DGS, 1996). Dans les
deux premières régions, des mesures ont été prises depuis plusieurs années si bien
que la population semble relativement épargnée, mais ce n'est pas le cas pour le
Massif central. Dans les DOM -TOM, c'est l'ensemble de la population qui est
exposée, soit 1,1 million de personnes (DGS, 1996).
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Dans l'étude INSERM-RNSP, sur 3 445 enfants de 1 à 6 ans sélectionnés
aléatoirement en France, on constate que 1,94 % a une plombémie supérieure à
100µg/1 et 0,2 % supérieure à 200µg/1. Pour les appelés du contingent (4 208),
ces chiffres sont respectivement de 5,5 % et 0,6 %. Avec 3,920 millions d'enfants
de 1 à 6 ans (recensement INSEE 1990), ces chiffres conduisent à environ 85 500
enfants ayant une plombémie supérieure à 100,ug/1, et 12 400 une plombémie
supérieure à 200µg/1. Toutefois, cette étude, en raison de son mode de sélection
aléatoire, sous-estime sans doute la part des plombémies élevées dans la population
par manque d'échantillonnage dans les zones concernées.

Le SNSSI établit, sur un échantillon de 13 381 enfants présentant des facteurs de
risque, que 32,2 % des plombémies sont supérieures à 100µg/1, 5,8 % supérieures
à 250µg/1 et 1,4 % supérieure à 700 µg/1 (RNSP-DGS, 1997). La population des
enfants à risque de 6 mois à 6 ans est très mal définie, mais sur la base de sources
du ministère de la Santé reprises par la presse (AFP du 27 novembre 1997 et
France-Soir du 28 novembre 1997), on peut l'évaluer entre 150 000 et 200 000.
L'approximation du nombre d'enfants dont la plombémie serait supérieure à 100
µg/1 est alors comprise entre 48 000 et 66 000, au-dessus de 250µg/1 comprise
entre 8 700 et 11 600, et dépassant 700µg/1 entre 2 100 et 2 800.

Coûts associés à la lutte contre les principales sources de pollution

La forte diminution des apports atmosphériques de plomb résulte essentiellement
de la disparition progressive de l'essence plombée, favorisée par la part croissante
du diesel qui, depuis 1991, est le carburant le plus vendu en France. Les sources de
pollution sont donc actuellement associées à l'habitat (peintures au plomb
dégradées, poussières et sols), à l'eau de boisson (imprégnations liées à la
dégradation des canalisations contenant du plomb) et d'origine professionnelle.

Pollution atmosphérique

L'utilisation de l'essence sans plomb s'étant progressivement généralisée, les
fonderies sont devenues les principales sources de pollution au niveau local. En
1995, l'Union européenne estimait que 40 % des fonderies européennes devaient
être mises aux normes (diminution de 50 à 75 % des émissions de plomb,
traitement des eaux avant rejet et protection des travailleurs). Le coût moyen, en
1986, était évalué entre 37 et 97 millions de dollars pour des usines de raffinage de
capacité comprise entre 90 et 225 000 tonnes, soit un coût à la tonne entre 267 et
882 dollars (Union européenne, 1997). Le surcoût à la tonne, pour une usine de
recyclage d'une capacité de 30 000 à 40 000 tonnes,
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est de 400 à 500 dollars/tonne en 1995 (Broad, 1995), ce qui revient à doubler le
cours actuel de la tonne de plomb sur le marché des matières premières.

Afin d'étudier les coûts de mortalité des émissions de plomb en Grande-Bretagne,
Dubourg (1996) se fonde sur des relations exposition-réponse issues de la
Framingham Study (DawEer, 1980), liant les concentrations de plomb
atmosphérique dans les zones urbaines avec les décès masculins pour cause
cardio-vasculaire. Sur des données datant de 1987, il attribue 62 décès par
infarctus au plomb atmosphérique (soit 1 décès sur 2 000) et, fixant la valeur pour
une vie humaine à 1,49 million de livres, estime le coût à 92 millions de livres.
Sur la base de concentrations de plomb dans l'atmosphère observées cinq ans plus
tard (en 1992), Dutourg (1995) attribue alors 35 décès au plomb atmosphérique,
pour un total de 70 millions de livres (la valeur retenue pour la vie humaine résulte
d'une simple actualisation par le biais de l'inflation de celle retenue en 1987).
Sans remettre en cause les fondements épidémiologiques de ces études, et sans
entrer dans le débat relatif aux justifications éthiques d'une valorisation de la vie
humaine, on peut s'interroger sur la validité du choix de 2 millions de livres (20
millions de francs en 1998). En effet, ce chiffre correspond à la valeur d'évitement
d'un décès de cause accidentelle (accident de la route) d'un individu dont l'âge
moyen est d'environ 39 ans, soit une perte d'espérance de vie d'une quarantaine
d'années par rapport à la population moyenne. L'âge moyen d'un décès pour cause
cardio-vasculaire s'établit par contre à une soixantaine d'année, soit une perte
d'espérance de vie deux fois moindre, ce qui soulève le problème de la
transposition de valeurs établies dans des contextes différents. Le choix d'une
valeur de référence pour la vie humaine est un domaine dans lequel aucun
consensus n'existe, et soumis de surcroît à de larges variations selon que le risque à
l'origine du décès est volontaire/involontaire, choisi/subi, contrôlable/incontrôlable,
évident/insidieux... (Caspar-Nera, 1998).
Le plomb atmosphérique se dépose sur les sols, notamment autour des sites
industriels, où il reste accessible aux enfants jouant à l'extérieur (inhalation des
poussières et ingestion) même longtemps après la disparition de la source
polluante. Une étude menée à Boston a mesuré la plombémie des enfants ayant
l'habitude de jouer dans leur jardin, avant et après remplacement de la terre (sur 15
cm d'épaisseur et pour des surfaces de 12 à 702 m2, Weitzman et coll., 1993). Le
coût moyen du remplacement est évalué à 9 600 dollars et les effets sur la
plombémie des enfants sont faibles mais mesurables (diminution de 16 µg/l
environ).
L'EPA considère qu'aux Etats-Unis environ 30 000 sites sont contaminés par le
plomb. Paff et Bosilovitch (1995) étudient une technique de récupération du plomb
contenu dans les matériaux contaminés (sols, déchets automobiles, matériaux issus
de démolition) par des fonderies. Ils évaluent le coût net de
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traitement entre 80 et 374 dollars par tonne, ce qui en fait une alternative aux
autres modes de réhabilitation dès que la concentration en plomb dans le matériau
traité dépasse 1 %.

Pollution hydrique

Aux Etats-Unis, plusieurs études considèrent que la concentration de plomb dans
l'eau de boisson distribuée par le réseau peut constituer la cause principale
d'intoxication dans certaines populations de jeunes enfants. D'après Mauss (1994),
l'eau contribue au niveau de plomb dans le sang des enfants américains dans une
proportion de 20 à 40 %. Il considère qu'une exposition à 10µg/l entraîne une
augmentation de la plombémie de 24 à 44µg/l en moyenne. D'après Lively (1994),
16 % de la population américaine serait exposée à une teneur en plomb dans l'eau
supérieure à 20µg/l, ce qui constituerait la cause majeure d'intoxication dans 7 des
83 villes du Middle West étudiées par l'EPA.

Levin (1986) estime que les bénéfices associés à la surveillance de la corrosion
dans les canalisations d'eau potable aux Etats-Unis seraient quatre fois supérieurs à
ses coûts.

En France, la norme actuelle fixe à 50,ug/l la concentration à ne pas dépasser. Une
directive européenne adoptée à la fin de 1996 impose un abaissement de ce niveau
à 25µg/l dans cinq ans et à 10µg/l dans quinze ans, un délai supplémentaire de neuf
ans ayant toutefois été obtenu depuis. Une étude commandée par les industriels de
l'eau conclut que 56 % des robinets français délivrent une eau dont la teneur en
plomb est supérieure à la norme de 10µg/l (Lewino, 1997). Le respect par la
France de cette directive, indéniablement positive d'un point de vue sanitaire,
nécessite l'investissement de sommes considérables.

Le plomb a été utilisé dans les réseaux privés de distribution d'eau jusqu'en 1948, si
bien qu'environ le tiers des logements français possède des canalisations intérieures
partiellement ou totalement plombées. Il semblerait que les réseaux publics ne
contiennent que très rarement du plomb, mais qu'il ait été utilisé jusqu'à récemment
(1995) pour relier les réseaux intérieurs aux réseaux publics (branchements
publics). Le nombre de logements et de branchements au réseau contenant du
plomb n'est pas clairement établi. Les estimations les plus courantes se trouvent
dans le tableau 16.I. Dans ses publications, l'OMS cite les chiffres de Bouillot et
Rancon (1994), sans toutefois mentionner la source.

Coût d'application de la norme de 25 µg/1 dans 5 ans (+ 9 ans) en France
Deux traitements principaux permettent de rendre l'eau distribuée moins nocive
lors de son contact avec des canalisations en plomb (Vilagines et Leroy, 1995), le
chemisage n'étant pas envisageable pour les réseaux intérieurs et les branchements
du fait du faible diamètre des canalisations. Le premier 310



Tableau 16.1: Estimation du nombre de logements français possédant des
canalisations de distribution d'eau contenant du plomb.

est le traitement aux orthophosphates plus ou moins acides, dont le coût est estimé
à environ 10,15 milliards de francs. Il nécessite toutefois l'introduction de
phosphates dans l'eau, si bien que les stations d'épuration doivent être équipées
pour éviter que ces phosphates ne se retrouvent dans les eaux de surface (Vilagines
et Leroy, 1995). Le coût de ces retraitements ne semble pas avoir fait l'objet
d'évaluations, et doit être ajouté à celui du traitement initial de l'eau. L'autre
traitement consiste à corriger son pH afin qu'il se situe au-dessus de 6,5. Ce coût
est évalué à 24,15 milliards de francs.

D'après Lewino (1997), le taux moyen en plomb de 25µg/1 correspond à la norme
française de 50µg/1 actuelle, qui ne s'applique qu'aux valeurs de pointe, car la
teneur en plomb dans les tuyaux est très sensible à la température, au temps de
contact eau plomb, à la longueur et au diamètre des tuyaux. Le coût serait donc
beaucoup plus faible, ne concernant qu'un faible nombre d'unités de distribution, et
se trouverait dans une fourchette allant de 0,93 à 2,21 milliards de francs.

Coût d'application de la norme 10 µg/1 dans 15 ans (+ 9 ans)

Au niveau français, la seule possibilité pour respecter la norme européenne de
l10µg/l consiste à remplacer l'ensemble des canalisations en plomb, ce qui implique
des coûts élevés (tableau 16.II).

Selon les sources d'information, le coût du remplacement des canalisations
contenant du plomb se chiffrerait entre 54 et ll9 milliards de francs. La somme de
60,8 milliards de francs correspond au seul remplacement des canalisations, et ne
comprend pas l'ensemble des coûts induits (maçonneries, peintures, tapisseries). Le
remplacement d'environ 4 millions de branchements publics au plomb d'un coût
unitaire moyen estimé de 6 000 francs, implique à lui seul un investissement de 24
milliards de francs de la part des communes et des distributeurs d'eau. La
répercussion sur le coût du mètre cube d'eau est évaluée entre 1 et 2 F. à rapporter
d'un prix moyen au mètre cube de 15 F en 1996 (Verbaere, 1997).
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Tableau 16.11: Estimation des sommes nécessaires pour le remplacement des
canalisations en plomb (respect de la norme 10 µg/1 en 2023).

Par ailleurs, n'oublions pas que les normes de 25µg/1 et de 10 µg/l doivent être
toutes deux respectées selon le calendrier prévu. Le coût total à envisager est donc
en fait compris entre 55 milliards de francs (somme des évaluations minimales du
respect de chacune des deux normes) et 143 milliards de francs (somme des
évaluations maximales). L'Union européenne, pour sa part, évalue le coût total
nécessaire pour respecter ces deux normes à 129 milliards de francs (Union
Européenne, 1995). Parmi ces coûts, 20 % correspondent à la mise aux normes du
réseau public et seront à la charge des collectivités locales et des distributeurs
(Lyonnaise des Eaux, Vivendi ex Générale des Eaux), les 80 % restant
correspondent au changement des réseaux intérieurs et seront à la charge des
particuliers (évaluation approximative: 15 000 à 30 000 F par logement).

Afin d'obtenir une évaluation minimale fiable de l'ensemble des coûts, il
conviendrait d'étudier les moyens les moins coûteux, utilisant les techniques les
plus efficaces et les moins dommageables pour les logements. Il conviendrait
également de prendre en compte le fait qu'une (faible) partie des réseaux devra de
toute façon être remplacée d'ici 24 ans (échéance actuelle) et que le recyclage des
92 000 kilomètres de tuyauterie en plomb représente des sommes non négligeables
(la tonne de plomb de récupération se négocie autour de 2 000 F).

Certaines aides financières de l'État (dispositions fiscales, aides à l'améliora tion de
l'habitat, prêts sans intérêts...) s'appliquent déjà ou peuvent être mises en place
pour des travaux visant à éliminer les canalisations en plomb. Cependant, si elles
allègent la charge financière reposant sur les particuliers, elles constituent
également une perte de ressources pour l'État.
Compte tenu des sommes considérables en jeu, il est sans doute souhaitable qu'un
groupe de travail (au sein du comité interministériel technique plomb, ou conçu
comme une extension nationale du Comité de lutte contre le saturnisme à Paris...)
se penche spécifiquement sur l'ensemble des effets éco nomiques associés à
l'élimination des canalisations en plomb, en centralisant tout d'abord les données
existant sur le recensement de ces canalisations, en
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étudiant les différentes possibilités concernant l'éradication du plomb et leurs
conséquences à plus long terme. Le plus urgent est sans doute de concentrer les
efforts sur les 8,6 % de la population qui résident dans les zones à risque hydrique
élevé (soit 4,8 millions de personnes, DGS 1995), et parmi elle, celle qui possède
des canalisations en plomb et dont les enfants sont âgés de moins de 6 ans (soit
sans doute moins de 100 000 foyers).

Pollution liée à l'habitat dégradé

Aux Etats-Unis, on considère qu'il subsiste 3 millions de tonnes de plomb dans les
57 millions des logements datant d'avant 1980 (le plomb a définitivement été banni
des peintures en 1978), dont 14 à 20 millions posséderaient un intérieur dégradé
(Kraft et Scheherle, 1995). Parmi ces derniers, 3,8 millions seraient occupés par
des enfants qui se trouveraient donc potentiellement exposés (Goodman et coll.,
1993). Miceli et coll. (1995) pensent que ce chiffre est compris entre 1,5 et 5
millions.

La loi Residential Lead-Based Paint Hazard Reduction Act du 28 octobre 1992,
dite aussi “ Aile X ”, demande aux agences gouvernementales de mettre en place
un cadre législatif pour définir et lancer les initiatives appropriées en réponse au
problème de l'intoxication par le plomb. Les sommes prévues étaient de 375
millions de dollars pour l'année 1992, et devaient servir à alimenter un fonds pour
l'évaluation et la réduction des risques dans l'habitat privé à faible revenu (250
millions de dollars par le biais du Housing and Urban Developpement), à inciter
l'EPA à informer le public des risques encourus par une exposition au plomb et à
former un personnel qualifié pour éliminer le plomb dans l'habitat en garantissant la
sécurité des populations. Le “ Title X ” a néanmoins été critiqué sur le faible
montant des sommes prévues au regard de l'importance du problème et sur la
terminologie employée, jugée par certains trop restrictive (la loi évoque les
poussières, sols, terres et peintures au plomb détériorées et non l'ensemble des
surfaces contenant du plomb) (Mauss, 1994). Par ailleurs, les acheteurs d'un bien
immobilier construit avant 1978 disposent d'un délai de dix jours pour vérifier s'il y
a du plomb dans l'habitation. Ainsi, certains acteurs du marché immobilier
craignent d'être victimes d'un “ remords de l'acheteur ”, celui-ci pouvant profiter de
cette clause pour rompre une promesse de vente.
Selon deux groupes de travail du Congrès (House Committee et Senate
Committee) (Kraft et Scheberle, 1995), les coûts pour rendre les logements
détériorés sans risque aux Etats-Unis sont évalués entre 10 et 200 milliards de
dollars. Sides (1996) estime ces coûts à environ 38 milliards de dollars (soit 10 000
dollars x 3,8 millions d'habitations à risque occupées par des enfants). Ces coûts
varient considérablement dans les études selon les techniques de suppression des
risques utilisées, le degré de détérioration [de 3 500 dollars (Brugge, 1995) à 15
000 dollars par logement (Goodman et coll., 1993)] et le nombre d'habitations à
traiter. Certains souhaitent favoriser la limitation des 313



sources du plomb dans l'habitat au coût le plus faible en adaptant les interventions
en fonction du degré de dégradation (Goodman et coll., 1993), soit un coût de
traitement par logement variant de 1 000 à 15 000 dollars. L'avantage est de
pouvoir, avec la même somme d'argent, rendre sans danger un plus grand nombre
d'appartements, et donc protéger plus d'enfants, ce qui s'apparente à un critère
d'efficacité économique. Les détracteurs de cette approche soulignent que la
source de contamination n'est pas éliminée définitivement, mais seulement
masquée, ce qui nécessite un suivi que l'on ne peut a priori garantir que si les
logements concernés ont un caractère social.
En France, la peinture au plomb a été utilisée professionnellement jusqu'en 1948, et
l'on admet qu'environ 1,7 million de logements locatifs privés (soit environ 700 000
en Ile-de-France et 1 million dans le reste de la France) construits avant 1948
représentent la quasi totalité des habitations à risque (Thiriot 1998, communication
personnelle). Des sources émanant du ministère de la Santé font état de 150 000 à
200 000 enfants en contact direct avec le plomb dans ces logements (dont 70 000
en Ile-de-France, selon Médecins du Monde, 1997). Parmi eux, un tiers environ
(entre 50 000 et 60 000) aurait une plombémie supérieure à 100µg/1. Ageron
(1995) avance le chiffre de 5 000 cas de saturnisme infantile pour l'agglomération
lyonnaise (environ 1 million d'habitants).
Comme aux Etats-Unis, il est difficile d'évaluer le coût moyen des travaux
nécessaires pour rendre sans danger pour les jeunes enfants un logement contenant
des peintures au plomb. On peut distinguer trois types de travaux (Ageron, 1995):
des travaux d'urgence visant à limiter l'accessibilité du plomb dans les logements
particulièrement dégradés, des travaux palliatifs visant à recouvrir les peintures
toxiques (qui nécessitent un suivi du fait du caractère non définitif du traitement),
et des travaux lourds d'éradication définitive. Ageron (1995), dans le département
du Rhône, évalue le coût des travaux d'urgence entre 8 000 et 20 000 francs pour
des appartements de type 2 ou 3, et un coût au m2 de surface traitée qui varie entre
80 et 200 francs pour des travaux palliatifs ou lourds. Le coût des mesures
d'urgence effectuées par la Ville de Paris sur une centaine d'appartements en 1997
s'établit autour de 30 000 à 35 000 F par appartement. Les chiffres avancés par
l'Agence nationale de l'amélioration de l'habitat (ANAH) pour des travaux palliatifs
sont de l'ordre de 40 000 F. et 10 000 F de plus si l'on prend en compte
l'hébergement des occupants du logement pendant les travaux. Mais un traitement
plus lourd peut aisément doubler cette somme.
Ainsi, le coût de mesures palliatives concernant le plomb dans les peintures de
l'ensemble des logements français se situerait dans une fourchette comprise entre
34 et 85 milliards de francs, avec une valeur extrême de 170 milliards de francs
pour une élimination complète du plomb dans tous les logements.
Une solution consisterait à détecter, parmi les logements, ceux dont les peintures
sont détériorées, afin de les traiter en priorité. Le coût d'une enquête
environnementale complète (frais d'amortissement des appareils de mesure,
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2 500 F par logement (Ageron, 1995). Ce coût pourrait sans doute être réduit si
l'on commençait par effectuer des prélèvements dans les parties communes des
immeubles, celles ci pouvant être un indicateur du degré de dégradation des
appartements en région parisienne (Ginot et coll., 1995), même si cela ne semble
pas être le cas dans le Rhône. Une fois ces logements présentant des risques
immédiats repérés, il est envisageable de ne traiter que ceux là, et d'inciter à un
suivi régulier l'ensemble des autres unités d'habitation à risque. Le coût estimé est
de 4,25 milliards de francs pour la détection (2500 F x 1,7 million de logements) et
entre 3 et 7,5 milliards pour la réhabilitation des 150 000 logements présentant des
dangers pour les enfants de moins de 6 ans.

L'ANAH peut, dans certaines conditions, subventionner jusqu'à 70 % des dépenses
dans la limite de 40 000 F (soit 28 000 F). Elle pourrait financer dix fois plus de
projets qu'elle ne le fait actuellement, et plus encore dans un futur proche puisque
le secrétaire d'État au Logement a annoncé un financement de 22,5 millions de
francs et compte doter cette agence de 200 millions de francs supplémentaires.
Mais il faudrait que les procédures d'insalubrité (articles L.17 et L.26 du Code de
la santé publique ) soient plus souvent prononcées par les préfets afin que les
propriétaires se voient dans l'obligation de réaliser les travaux. Il est envisageable
que le Code pénal puisse également venir renforcer les incitations à effectuer les
travaux, à travers l'article 63 sur la “ non assistance à personne en danger ”.

Le programme triennal de réinsertion sociale et de lutte contre la misère prévoit la
mobilisation de 50 milliards de francs sur trois ans, dont 22 pour des mesures
nouvelles, dont la lutte contre le saturnisme. Les conditions exactes d'application
de ces mesures ne sont pas encore connues à l'heure actuelle.

Imbriquer prêts publics et privés et favoriser une intervention active de l'État peut
inciter les propriétaires à réaliser des travaux de réhabilitation. En effet, un des
problèmes majeurs rencontrés vient de ce que les logements à risque se trouvent
essentiellement dans le secteur locatif privé, et particulièrement dans les
populations à faibles revenus. De ce fait, les propriétaires, s'il ne leur est pas
imposé d'effectuer les travaux de protection, ne les font pas, dans la mesure où ils
n'ont qu'un faible espoir de pouvoir répercuter une partie de ces coûts sur les
loyers. De même n'ont-ils que peu de possibilités de revente permettant une
plus-value suffisante pour absorber ce coût. Une possibilité serait d'inciter les
propriétaires à réaliser ces travaux en leur accordant des prêts à des conditions
avantageuses. Dans le cas où, une fois ces travaux réalisés et le propriétaire
désirant vendre, le prix de vente ne serait pas assez élevé au regard du prix d'achat
et des travaux réalisés, le propriétaire se verrait exempté du remboursement d'une
partie du prêt (Most, 1996). Il semblerait que, tout comme aux Etats-Unis, le
ministère de la Santé n'ait pas encore 315
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Par ailleurs, les possibilités de relogement pendant les travaux, sous la forme de
logements publics pouvant être occupés le temps nécessaire (quelques mois), sont
à envisager (Farfel et Quinn, 1994) dans la mesure où la décontamination doit être
effectuée dans des conditions garantissant la sécurité des occupants (et des
professionnels l'effectuant).

Il est également intéressant de profiter de ces travaux de réhabilitation et
d'élimination (ou de recouvrement) des sources pour, d'une part, informer les
membres des communautés défavorisées de la nature de ces travaux et permettre
ainsi une prévention au sein de ces communautés et, d'autre part, former une partie
des jeunes sans emploi à ce type de travaux.

Coûts et bénéfices associés aux stratégies de dépistage

En 1991, les Centers for diseases contral (CDC) recommandaient un dépistage
systématique du plomb chez tous les enfants américains de moins de 6 ans, sauf
quand un pourcentage très faible d'enfants intoxiqués avait été observé lors de
campagnes précédentes dans une communauté donnée. Seuls quelques Etats
(Californie, Connecticut, Illinois, Indiana, Massachusetts, New York et Rhode
Island) ont adopté cette recommandation (Tiller, 1994), mais 1'opportunité du
caractère systématique (et surtout le coût qu'il occasionne) fait l'objet de critiques,
car sa pertinence dépend beaucoup des spécificités de chaque zone, c'est -à-dire des
risques associés à l'habitat, aux caractéristiques de l'eau et à la proximité
d'industries a priori polluantes.

Plusieurs études ont cherché à déterminer le coût d'une campagne de dépistage et
la stratégie optimale pour réduire ce coût. Il n'existe toutefois aucune étude
française sur les stratégies de dépistage, ni sur les bénéfices attendus d'une
diminution des concentrations de plomb.

Coûts associés à la mise en place d'une campagne de dépistage
Pantell et coll. (1993) établissent le coût du dépistage systématique pour l'ensemble
des enfants américains de moins de 6 ans à 1,08 milliard de dollars par an (y
compris les chélations nécessaires pour 8,75 % des enfants avec une plombémie
supérieure à 250µg/1), soit 50 dollars par enfant. Certains auteurs ramènent le coût
total du dépistage à un coût par cas détecté. France et coll. (1996) calculent que le
coût marginal du dépistage d'un enfant ayant un taux supérieur à 200µg/1 est de 4
925 dollars. Schloming et Singer (1996) estiment que le coût par cas dépisté est de
20 000 dollars, puisque parmi 5 000 enfants d'un quartier pauvre testés, seuls 6 cas
ayant une plombémie supérieure à 200µg/1 ont été dépistés, pour un coût de 115
000 dollars. 316
Plusieurs études ont porté sur des critères de coût-efficacité. Berwick et Komaroff
(1982) concluent qu'un dépistage par le dosage de la protoporphyrine libre
érythrocytaire est moins coûteux qu'un dosage du plomb sanguin, quel que soit le
taux de prévalence. Toutefois, le seuil de sensibilité de cette technique correspond



à un taux de plomb sanguin de 200µg/1, bien au-delà du seuil considéré comme
sans risque actuellement. Par ailleurs, une carence en fer augmente le taux de
protoporphyrine érythrocytaire.

Pour Glotzer et coll. (1994), la méthode la moins coûteuse (au taux de prévalence
de 17 %) consiste à effectuer un dépistage par une prise de sang chez tous les
enfants. Le coût est alors de 25 dollars par enfant, soit 350 millions de dollars par
an. Campbell et coll. (1996) ne sont pas de cet avis puisqu'ils considèrent que, dans
le cadre d'une campagne de dépistage systématique, un prélèvement de sang
capillaire au bout du doigt est moins coûteux qu'une prise de sang veineux (8,16
dollars, contre 10 dollars par enfant), tant que la prévalence est inférieure à 38 %.
Un appareil pratique et maniable, mesurant le taux de plomb dans le sang capillaire
prélevé au bout du doigt, pour un coût évalué à 7,6 dollars, a été récemment mis
sur le marché aux Etats Unis. Cet appareil posséderait d'excellentes performances
rendant inutile la confirmation par prise de sang veineux (voir communication de
Matte).

Le CDC a élaboré un questionnaire pour permettre de déterminer les enfants à
risque et d'élaborer des stratégies en fonction du niveau de risque détecté.
Toutefois, les résultats de ce questionnaire ne sont pas probants. Dalton et coll.
(1996), à partir d'une étude effectuée sur 463 enfants urbains du Massachusetts,
concluent que les questions posées ne permettent pas d'identifier les enfants ayant
une plombémie supérieure à l00µg/l. France et coll. (1996), sur un échantillon de 2
978 enfants, concluent également que le questionnaire du CDC et un autre, plus
complet, “ font à peine mieux que le hasard ” pour déterminer les enfants à risque.
Campbell et coll. (1996), toutefois, considèrent que l'utilisation d'une enquête pour
évaluer le risque, suivie d'une prise de sang au doigt pour les seuls enfants
présentant des risques est la stratégie la moins coûteuse (4,13 dollars lorsque la
prévalence est de 2 %). Mais il convient d'être prudent quand à la spécificité et à la
sensibilité des méthodes.

Bénéfices associés à la mise en place d'une campagne de dépistage
Le dépistage d'une plombémie élevée (supérieure à 250µg/1) chez un enfant
entraîne généralement un traitement (chélation) afin d'abaisser le niveau de plomb.
Les bénéfices sanitaires liés à l'abaissement lui -même ne sont pas parfaitement
connus, mais l'on peut, par contre, tenter d'évaluer les bénéfices attendus de la
suppression de chaque cas de plombémie supérieure à 250µg/1: ce sont ceux
relatifs au traitement sanitaire et à la nécessité d'une éducation spécialisée, ainsi que
ceux relatifs aux meilleures perspectives d'études (et donc de revenus), qui portent
sur l'ensemble de la durée de vie de l'individu. 317
Concernant les bénéfices à attendre d'une réduction de la plombémie, le CDC
considère que chaque enfant dépassant le taux de 250µg/1 coûte à la société 1 300
dollars en dépenses médicales et 3 330 dollars en éducation spécialisée
(orthophoniste, psychologue scolaire, éducateur), auxquels on peut ajouter 1 300
dollars de pertes de revenus actualisées sur l'ensemble sa vie active pour chaque



augmentation du niveau de plombémie de l0µg/l (Schwartz, 1994). Salkever
(1995) a déterminé de nouvelles relations entre la plombémie et les revenus futurs
escomptés (passant par la scolarité et estimant les probabilités d'obtenir un meilleur
diplôme et de participer au marché du travail pour les femmes) et considère qu'il
faut augmenter cette somme de 50 %, soit 2 000 dollars.

Aux Etats Unis, Glotzer et coll. (1995) calculent qu'en 1988, 1,4 % des enfants de
moins de 6 ans (soit plus de 200 000) ont un niveau de plomb supérieur à 250µg/l.
Si les effets d'une chélation diminuent le risque d'incapacité à lire de plus de 20 %,
45 000 cas de difficultés de lecture seront évités, et les bénéfices attendus au
niveau de la société dépassent 900 millions de dollars par an en termes de système
d'éducation adapté et de coûts médicaux évités.

Berwick et Komaroff (1982), sur la base de l'enquête NHANES-II et des données
de coût assez anciennes, considèrent que le dépistage systématique est profitable si
la prévalence dans la population est supérieure à 7 %, donc essentiellement dans les
zones urbaines.

Briss et coll. (1997) estiment que, si plus de 14 % d'une population possèdent un
taux de plombémie supérieur à l00µg/l, le coût d'un dépistage universel est
inférieur aux bénéfices qui en sont attendus. Si le taux de prévalence est inférieur à
14 %, ils recommandent un dépistage ciblé. Des travaux plus récents conduisent à
réviser le taux de prévalence à la baisse, 6 à 7 % (Matte 1998, communication
personnelle).

Karp (1993), citant une étude du Département de la santé américain concernant les
bénéfices liés au dépistage, pense que les gains individuels (meilleures opportunités
de carrière) et les gains de la société (diminution des frais médicaux et des frais
d'éducation) représentent à eux seuls 28 milliards de dollars, alors même que ne
sont pas pris en compte les dépenses pénales réduites, les emplois créés, les
revenus fiscaux supplémentaires, le fait que les maisons soient plus économes en
énergie une fois réhabilitées.

Bénéfices associés à deux scénarios de diminution de la plombémie
Les bénéfices sanitaires (y compris les pertes de revenus) relatifs à deux scénarios
de réduction de la plombémie peuvent être envisagés. Le premier concerne une
réduction du niveau moyen de plombémie de l'ensemble de la population et permet
d'évaluer les bénéfices actuels liés à la réduction de la
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teneur en plomb dans l'atmosphère, ou ceux à attendre d'une politique de réduction
des teneurs en plomb dans l'eau de boisson. Le second considère que seules les
plombémies supérieures à la valeur de 250µg/1 vont être réduites, et ramenées à ce
niveau. Il correspond aux bénéfices à attendre d'une campagne de dépistage
permettant de réduire le nombre d'enfants soumis à une intoxication au plomb liée à
l'habitat. Dans les deux cas, les bénéfices seront calculés sur la base d'études



américaines, dans la mesure où il ne semble pas exister d'études françaises
équivalentes.

Diminution de 10 Gel de la plombémie moyenne de l'ensemble de la
population
L'étude de Schwartz (1994) est construite sur ce scénario et a été menée sur des
données de plombémie observées dans l'enquête NHANES-II (1984), sur des
données épidémiologiques issues de la Framingham Study (Dawber, 1980) et sur
diverses sources pour les coûts (dont certaines datant de 1979). L'ensemble des
données utilisées date d'une vingtaine d'années. Dans un travail plus récent,
Salkever (1995) estime qu'il faut augmenter de 50 % les revenus escomptés sur
l'ensemble de la vie active suite à une diminution moyenne de la plombémie de
10µg/l. Les résultats de Schwartz (1994) sous leur forme initiale sont présentés
dans le tableau 16.III. L'application des résultats de Salkever (1995) conduit à
ajouter 2 500 millions de dollars aux pertes de revenus associées à une baisse de
QI, soit un bénéfice total à attendre de 20 milliards de dollars environ. Les effets
du plomb sur l'hypertension ne font pas l'unanimité au sein des scientifiques
(Staessen et coll., 1996). Ils représentent pourtant la totalité des bénéfices chez les
adultes, directement (traitement de l'hypertension) ou indirectement
(hospitalisations et décès associés). Par ailleurs, ne sont pas pris en compte
dans cette étude les effets sur l'audition, la perception, et ceux liés à l'agressivité.
Selon Needleman et coll. (1996), cette dernière est un facteur favorisant la
criminalité donc, à terme, l'augmentation des dépenses pénales. Ce point est
toutefois également soumis à controverse (voir les réactions à l'article de
Needlemann et coll., 1996, dans JAMA Letters du 12 juin 1996).

Application à la population française

En l'absence d'étude française, l'étude de Schwartz (1994), d'un point de vue
épidémiologique, est appliquée à la France à partir des taux de prévalence
disponibles (RNSP-DGS, 1997) et de données sur les coûts qui semblent plus
réalistes s'agissant des revenus (Salkever, 1995) et de la valorisation de la vie
humaine (tableau 16.IV). Une approche des coûts de chélation et de détermination
de la plombémie est donnée dans les tableaux 16.V et 16.VI.
Le bénéfice sanitaire (hors décès), y compris les pertes de production, associé à
une réduction de la plombémie de l'ensemble de la population française de 10 µg/1
s'établit à 8,3 milliards de francs par an environ. Il ne représente
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Tableau 16.III: Bénéfices annuels associés à une diminution de 10 µg/1 de la
plombémie moyenne dans la population américaine (d'après Schwartz, 1994).



toutefois qu'une situation d'équilibre de long terme puisque, quelle que soit la
stratégie adoptée pour parvenir à cette réduction, les bénéfices ne seront
intégralement ressentis que lorsqu'aucun effet attribuable à une exposition passée
ne subsistera dans la population.
Un certain nombre de relations et d'hypothèses effectuées dans l'étude de Schwartz
sont, comme souligné précédemment, à considérer avec précaution. Le coût
sanitaire associé aux adultes est entièrement dû à la relation entre plombémie et
hypertension, laquelle est sujette à controverses, du moins en Europe. De même, la
relation entre prématurité et plombémie, qui conduit à
une plus grande mortalité infantile et à des soins néonatals, demande à être
confirmée. Enfin, Schwartz applique la relation entre le niveau de plombémie et le
QI à l'ensemble de la cohorte des enfants de 6 ans, y compris ceux dont la
plombémie est inférieure à 100µg/1. Si l'on suppose que l'effet serait négligeable
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Tableau 1 6.1V: Bénéfices annuels associés à une diminution de 10 µg/1 de la
plombémie moyenne dans la population française.



Tableau 1 6.V: Approche du coût de chélation associé au plomb en France.
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Tableau 16.VI: Approche du coût d'analyse de la plombémie en France
(DRASS Lyon1; LHVP2; Ageron, 1995).



pour ces enfants, les pertes de revenus doivent seulement être calculées pour les
2 % d'enfants dont la plombémie est supérieure à ce seuil.

Si l'on prend en compte ces trois remarques, les bénéfices attendus en termes
sanitaires ne sont que de 180 millions de francs environ.

Suppression des plombémies supérieures à 250 µg/1 dans la population
française

Un tel scénario s'intéresse aux bénéfices sanitaires à attendre d'une réduction de la
plombémie chez la population la plus touchée. Les bénéfices sanitaires d'un
scénario dans lequel les plombémies des enfants de moins de 6 ans supérieures à
250µg/l sont ramenées à 250µg/1 ont été calculés (tableau 16.VII). Les données
sur la distribution des plombémies supérieures à 250µg/1 sont extrapolées de
l'échantillon Système national de surveillance du saturnisme infantile (SNSSI), en
considérant que le nombre d'enfants à risque en France (c'est-à-dire ceux
correspondant aux critères de dépistage) est de 200 000. En France, il y aurait ainsi
11 600 enfants présentant une plombémie supérieure à 250µg/1, dont 2 800
supérieure à 450µg/1. La perte de revenus est calculée en terme de points de QI
perdus (RNSP-DGS, 1997; Schwartz, 1994). Les bénéfices attendus sont de
l'ordre de 630 millions de francs, soit plus de 3,5 fois supérieurs à ceux attendus
d'une réduction de la plombémie moyenne (180 millions).

Stratégie de lutte contre le saturnisme par évaluation du risque chez la
femme enceinte
On peut envisager une stratégie de lutte contre le saturnisme infantile par le
dépistage, chez la femme enceinte, des risques liés à l'habitat dégradé, c'est à-dire
avant même la première exposition de l'enfant. Ainsi, lors d'une visite
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Tableau 16.VI1: Bénéfices associés à la suppression des plombémies
supérieures à 250 µg/1 dans la population française.



prénatale (dans la mesure du possible, la première), le médecin pourra déterminer
l'importance du risque à partir de quelques questions portant sur le type d'habitat,
son ancienneté et l'existence d'une éventuelle plombémie élevée chez autres enfants
de la femme enceinte. Si l'on admet que les logements locatifs privés antérieurs à
1948 représentent 7 % des habitations principales (soit 1,7 million sur 23 millions),
et que la répartition des lieux de résidence des femmes enceintes ne diffère pas
significativement de celle de ces logements, les 740 000 enfants naissant chaque
année en France occuperaient environ 52 000 logements potentiellement à risque.
Une autre approche corrobore cet ordre de grandeur: partant de l'hypothèse que 2
% de ces enfants auraient eu un taux de plombémie supérieur à l00µg/l si rien
n'avait été fait (enquête INSERM-RNSP, 1997), soit 14 800 enfants, et qu'environ
trois fois plus répondaient à un critère de risque lié à l'habitat (donnée issue de
RNSPDGS, 1997), nous obtenons environ 45 000 logements potentiellement à
risque.

Une enquête environnementale menée sur le futur lieu de résidence de l'enfant,
pour un coût évalué à 2 500 francs, permettra de déterminer le degré d'urgence de
l'intervention. L'idéal serait bien sûr d'éradiquer le plomb de tous les logements,
mais si l'on s'intéresse seulement aux logements les plus dégradés, environ 15 000 à
20 000 nécessitent une intervention. Le coût de dépistage est nul, et celui de la
détection des logements dégradés par enquête environnementale s'élève à environ
125 millions sur la base de 50 000 1ogements.

Concernant le coût des travaux qui doivent être effectués avant que l'enfant n'ait
atteint l'âge de six mois (soit dans un délai d'environ un an après le dépistage par
questionnaire auprès de sa mère), il s'élève à 50 000 x 50 000 F soit 2,5 milliards
de francs environ pour des travaux palliatifs dans l'ensembles
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des logements, et 5 milliards de francs pour une éradication complète. Si l'on
choisit de ne traiter que les 20 000 logements plus dégradés, le coût est évalué
respectivement à 1 et 2 milliards. Un suivi des logements, selon un calendrier qui
est fonction de l'état de dégradation observé, est alors impératif.



Ce scénario de dépistage présente l'avantage sanitaire primordial de ne jamais
exposer l'enfant au risque lié à l'habitat (les coûts associés aux chélations, aux
troubles d'apprentissage et aux pertes de revenus futurs sont ainsi totalement
évités), et offre un calendrier intuitif puisque fonction des naissances. De plus, les
coûts liés aux travaux diminueront dans le temps avec le traitement des logements
à risque. Ce scénario requiert par contre un suivi très attentif, d'une part parce que
les familles peuvent déménager entre le moment de la visite prénatale et celui où
l'enfant atteint l'âge de 6 ans, et d'autre part parce que les logements n'ayant pas fait
l'objet de travaux parce qu'alors peu dégradés - ou n'ayant subi que des travaux
palliatifs, vont évoluer dans le temps, et qu'ils devront bénéficier d'une nouvelle
enquête environnementale si un enfant devait y habiter dans le futur.

En conclusion, l'approche économique peut éclairer les modalités d'intervention de
l'État dans le domaine de la santé environnementale, en évaluant l'impact des
normes de réglementation ou de la mise en place de mécanismes à vocation
incitative individuelle. Elle permet d'introduire le concept de risque
économiquement acceptable et de mettre en évidence d'éventuelles incohérences
associées à des fixations non justifiées des niveaux de risque. Ces dernières peuvent
conduire à des allocations de ressources non optimales pour la collectivité, dont
l'utilisation pour un autre projet pourrait dégager un gain social net. Il est d'autant
plus nécessaire de déceler ces allocations non optimales que les ressources
étatiques sont limitées et que les sommes en jeu sont considérables. A l'heure
actuelle, les études économiques françaises sur les relations entre le plomb et la
santé sont trop peu nombreuses pour autoriser autre chose que des pistes de
travail.
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Synthèse

Le plomb est un métal exploité depuis des millénaires, mais son usage s'est
accentué avec la révolution industrielle. L'exposition de populations travaillant
dans les industries utilisant le plomb a révélé les effets délétères de ce métal sur
différentes fonctions biologiques. L'introduction du plomb dans certaines peintures
en tant que pigment, puis dans l'essence après la découverte de ses propriétés
antidétonantes, a eu pour conséquence une diffusion encore plus large dans
l'environnement. Cette pollution, touchant l'ensemble de la planète, conduit à
s'interroger maintenant sur les conséquences en termes de santé publique d'une
exposition permanente au cours de la vie à des doses faibles ou moyennes. Les
enfants sont une population particulièrement vulnérable puisque les effets du plomb
sont importants sur le cerveau en développement, mais ces effets toxiques
pourraient également se manifester à d'autres périodes de la vie.

L'analyse des études épidémiologiques effectuées dans les populations
professionnellement exposées au plomb ou en population générale et des travaux
expérimentaux in vivo et in vitro, permet de répertorier les différents effets du
plomb sur l'organisme. Chez les enfants, les études longitudinales et transversales
mettent en évidence que des niveaux croissants d'exposition au plomb sont corrélés
à une réduction des scores de développement intellectuel et psychique exprimés
notamment par le QI.

Des stratégies de dépistage chez les enfants ont été développées à large échelle aux
Etats-Unis sous l'impulsion des Centers for disease control sur la base de plusieurs
facteurs de risque, principalement l'habitat dégradé, source potentielle de
poussières chargées de plomb, et le niveau socio-économique. Une approche
différente du dépistage doit-elle être envisagée à la lumière des données sur les
risques liés à une exposition plus faible ? Quel est le nombre d'enfants affectés en
France par une baisse de QI, selon l'existence ou non d'un seuil d'exposition ?
Quelles sont les principales sources d'apport en plomb selon le site géographique,
pour le nourrisson, l'enfant et l'adulte ? Quels sont les bénéfices attendus d'une
réduction globale de l'exposition au plomb de la population générale et ceux de la
baisse de l'exposition chez les enfants de moins de 6 ans vivant dans un habitat
dégradé ? Quels sont les coûts d'une politique visant principalement le risque
hydrique, et ceux résultant des mesures de réhabilitation d'urgence ou d'éradication
complète du plomb dans l'ensemble des logements ?
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L'accumulation du plomb dans l'environnement constitue une source
rémanente d'exposition



Du fait de ses propriétés physiques (densité élevée, point de fusion bas,
malléabilité, résistance à la corrosion et imperméabilité), le plomb est un métal
largement utilisé depuis la période antique. L'extraction de plomb a connu son
apogée à l'époque romaine, pour la production d'ustensiles, de récipients, de
conduites, de soudure et de monnaies, ainsi que lors de la révolution industrielle où
une demande sans précédent s'est accompagnée d'une augmentation exponentielle
de l'intensité des émissions dans l'environnement. Trois grandes sources de
contamination ont conjugué leurs effets. Une pollution d'origine industrielle,
souvent ancienne (activités minières, fonderies primaires ou de recyclage, fabriques
de batteries, incinération des déchets...), s'est dispersée par voie atmosphérique,
surtout au voisinage des sites d'activité, mais aussi à très longue distance; on en
retrouve encore des marques dans les profondeurs des glaces du Groenland.
L'usage important des pigments au plomb dans les peintures, depuis la fin du XIXe

siècle jusqu'au milieu du XXe siècle (voire beaucoup plus récemment dans certains
pays), constitue une seconde source de dispersion massive, encore très présente
dans les revêtements intérieurs, plus rarement extérieurs, d'une fraction élevée de
l'habitat ancien non réhabilité.

Depuis la découverte des propriétés antidétonantes des alkyls de plomb introduits
dans l'essence (1923), la diffusion de ce polluant, principalement au voisinage des
voiries des grands centres urbains mais également à longue distance, est un
phénomène planétaire. L'introduction de la technologie du pot catalytique entraîne
un abandon plus ou moins rapide de ce carburant au plomb dans les pays
industrialisés, mais celui-ci reste prédominant à l'échelle du globe. En France, la
part de l'essence plombée demeure élevée, soit 50 % en 1995. Toutefois, la
réglementation sur le plomb d'origine automobile a entraîné une diminution du
plomb particulaire dans l'atmosphère, comme le montre la situation à Paris entre
1986 et 1992 (figure 1).
Très peu mobile, le plomb déposé sur les sols demeure dans les couches
superficielles où il reste accessible à l'homme, surtout aux enfants, et représente
une source rémanente d'envol de poussières légères pénétrant l'habitat.
La libération intense de ce métal indestructible, sa dispersion à l'échelle planétaire,
son accumulation massive et définitive dans l'environnement ont débordé les cycles
naturels géobiochimiques dans beaucoup d'écosystèmes et conduit à son
accumulation dans les organismes où, dénué de toute fonction physiologique, il
exerce uniquement des effets toxiques. Chaque année, du fait de l'extraction et de
l'utilisation de 3 millions de tonnes de plomb dans le monde, près de 200 000
tonnes de ce métal sont émises dans l'atmosphère, ce qui fait de ce toxique
environnemental ubiquitaire une menace permanente pour la santé des populations.
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Les sources importantes de contamination par le plomb sont l'eau, les
aliments et les poussières

L'exposition de la population au plomb se fait par des voies multiples. Les
principales sont l'ingestion d'aliments contenant du plomb (après pénétration
foliaire dans les végétaux, concentration dans les tissus ou liquides comestibles
d'origine animale ou contamination lors de la production ou la conservation des
denrées); la déglutition, après portage main-bouche, des poussières et des écailles
déposées sur les sols dans l'habitat (notamment par dégradation des anciennes
peintures au plomb) ou à l'extérieur; la consommation d'eau de boisson chargée
lors de son séjour dans des canalisations riches en plomb (conduites ou soudures)
et l'inhalation de poussières fines émises dans l'atmosphère à partir de sources
générant du plomb (activités minières et métallurgiques, aérosols mêlés aux gaz
d'échappement des véhicules à moteur...).

En France, où le plomb a été interdit en 1995 pour les canalisations et utilisé
jusqu'en 1996 pour les soudures et les brasures, l'eau de distribution publique
transitant par des réseaux incluant des tuyaux, raccords ou soudures comportant
du plomb est une source classique d'apport en plomb, voire de saturnisme. La
concentration en plomb est d'autant plus élevée que l'eau est faiblement
minéralisée, que son temps de stagnation est long, et que la longueur de tuyauterie
métallique en cause et la température sont grandes.
Des teneurs de 1 à 2 mg/1 au premier jet ne sont pas rares dans certaines régions
françaises en raison du contexte géochimique. Au total, 6 000 unités de distribution
(27 000 sur l'ensemble du territoire) alimentant 3,7 millions d'habitants pour la
France métropolitaine, présentent ce risque sur la base d'une conductivité de l'eau <
150 microsiemens/cm et un pH < 6,5.
La concentration maximale admissible en plomb dans l'eau doit passer
progressivement de 50 ,µg/1 (valeur recommandée en France aujourd'hui) à
25,µg/1 puis à 10 ,µg/1 (recommandation européenne).
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Une campagne de reminéralisation des eaux et d'élimination des tuyaux de plomb
dans les réseaux publics a été entreprise depuis de nombreuses années, mais il reste
cependant à accélérer la rénovation des réseaux intérieurs des immeubles qui,
lorsqu'il s'agit d'habitat ancien, comportent souvent des tuyaux d'adduction en
plomb. L'apport journalier est alors fonction de la minéralisation de l'eau et des
habitudes de prélèvement avant consommation (rinçage des tuyauteries).
La contamination des aliments par le plomb a deux origines: les retombées
atmosphériques qui, même en forte diminution actuellement (du fait de l'usage de
moins en moins répandu de l'essence plombée), touchent en priorité les fruits et
autres végétaux, et les procédés de transformation et de stockage impliquant un
contact avec le plomb ou des alliages (conserves).Mais les aliments les plus
contaminés sont ceux où des processus de concentration biologique ont lieu,
comme les produits de la mer (mollusques bivalves et crustacés) ou certains abats
animaux; ces produits, malgré des concentrations élevées (de l'ordre de
500,µg/kg), ne constituent qu'une partie relativement restreinte de la
consommation et donc ne contribuent que marginalement à l'apport total
alimentaire en plomb.
Les valeurs moyennes retrouvées dans les aliments français, même si ceux-ci sont
actuellement plus contaminés que ceux des Etats Unis et des pays scandinaves, ne
dépassent généralement pas les valeurs limites proposées par le Conseil supérieur
d'Hygiène publique de France (tableau I).

Tableau I :

Selon l'enquête réalisée par la DGS en 1992, l'apport alimentaire moyen en France
était de 48,µg de plomb par jour, et a probablement baissé depuis. A la même
période, les aliments apportaient 3 à 4,µg de plomb par jour à un adolescent
américain (pour 38 ,µg dix ans plus tôt).
Le plomb contenu dans les poussières du logement est le reflet des retombées
atmosphériques de plomb (liées au trafic automobile et à la contamination des sols
d'origine industrielle), et de peinture utilisée. Depuis 1948, les peintures ne
contiennent plus qu'une teneur limitée en plomb, mais celles utilisées ou vendues
antérieurement pouvaient en contenir jusqu'à 50 % en poids.
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Selon l'ancienneté et l'état de dégradation de l'habitat, des écailles ou des
poussières peuvent être accessibles à des enfants en bas âge qui les mangent
(comportement de pica) ou les absorbent involontairement (mains et jouets
contaminés). Des teneurs de l'ordre de 200 à 300,µg de plomb par gramme de
poussières sont assez classiques, pouvant atteindre plusieurs centaines de mg/g
dans le cas d'écailles de peinture. Il convient de faire très attention, lors de la
rénovation de logements contaminés, puisqu'un ponçage mal conduit peut s'avérer
un remède pire que le mal. Ces travaux de rénovation doivent être réalisés par des
professionnels spécialement formés aux techniques de réhabilitation. La destruction
et le ravalement d'immeubles anciens pourraient également constituer une source
de contamination pour le voisinage, comme l'ont montré certaines études
américaines.

Le plomb ingéré ou inhalé est stocké dans les tissus mous, comme le cerveau,
et surtout dans l'os

Le plomb présent dans l'environnement pénètre dans l'organisme humain par voie
digestive, essentiellement via les aliments et l'eau de boisson, ou aérienne, par
inhalation des poussières atmosphériques contaminées. Quelle que soit la voie
d'exposition, le plomb diffuse rapidement via la circulation sanguine vers différents
organes, comme le cerveau, et vers les tissus fortement calcifiés comme les dents et
les os.
Si la demi-vie du plomb dans les tissus mous et dans le sang est d'environ 30 jours,
sa demi-vie dans l'os est très longue, de l'ordre de 1 an dans l'os trabéculaire et de
10 à 20 ans dans l'os compact. Ainsi, l'os représente un intégrateur de l'exposition
passée au plomb. Siège de l'accumulation du toxique, l'os contient 95 % de la
charge corporelle en plomb.
Il existe une diffusion régulière du plomb du compartiment osseux vers le sang, qui
est liée à la résorption osseuse physiologique. En dehors de toute exposition, le
taux de plomb dans le sang total (plombémie) reflète ce relargage endogène, et
peut être ponctuellement augmenté lorsque le plomb est mobilisé dans les
situations où le métabolisme osseux est modifié (grossesse, allaitement,
ménopause...).
En cas d'exposition ponctuelle récente, la plombémie s'élève dès le début de
l'intoxication et chute souvent très vite. En cas d'intoxication chronique, la
plombémie peut fluctuer, mais reste à un niveau élevé. Des concentrations
supérieures à 700,µg/1 peuvent être détectées lors d'intoxications aiguës, alors
qu'une concentration inférieure à 100,µg/1 traduit, en l'état actuel des
connaissances, l'absence d'intoxication.
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Le dosage de la plombémie, qui nécessite un prélèvement veineux, requiert l'emploi
d'une technique rigoureuse basée sur l'utilisation de la spectrophotométrie



d'absorption atomique Le développement d'appareils portables fiables est
encouragé par les Centers for Disease Control (CDC): un appareil qui permet de
mesurer par voltamétrie la plombémie en pratique courante, à partir de sang
capillaire, vient d'être mis sur le marché, ce qui pourrait considérablement
améliorer les stratégies de dépistage.
Des techniques non invasives par fluorescence X (mesure des rayons X émis après
excitation des atomes de plomb par une source photonique) mesurent au niveau du
tibia ou des phalanges l'accumulation du plomb dans le tissu osseux. De même, les
taux de plomb dans les dents ou les cheveux sont des marqueurs rétrospectifs
d'exposition cumulée qui permettent, en complément de la plombémie, de mieux
estimer l'exposition réelle. Le dosage de la protoporphyrine érythrocytaire par
microméthode sur prélèvement capillaire évalue indirectement l'intoxication par le
plomb; même si elle manque de sensibilité et de spécificité, cette méthode peut être
utilisée pour suivre les enfants déjà intoxiqués.

Le plomb libre ionisé interfère avec différentes fonctions du métabolisme
cellulaire et perturbe l'homéostasie calcique

Le plomb libre ionisé exerce ses effets cytotoxiques par plusieurs mécanismes:
altération fonctionnelle de nombreuses protéines possédant des groupements thiol
et inhibition de la synthèse protéique; effet oxydant cellulaire direct ou indirect;
altération de l'homéostasie calcique.
Le plomb libre ionisé modifie les propriétés de nombreuses protéines cytosoliques
et membranaires, en se liant de façon réversible avec les groupements thiol. Le
plomb inhibe ainsi l'activité de nombreuses enzymes et particulièrement celle de
deux enzymes de la voie de biosynthèse de l'hème, l'acide δ-aminolévulinique
déshydratase (ALAD) et la ferrochélatase. L'inhibition de l'ALAD s'accompagne
d'une excrétion urinaire augmentée d'acide δ-aminolévulinique (ALA). Différentes
études effectuées sur le polymorphisme de l'ALAD n'ont pas apporté d'arguments
en faveur d'une susceptibilité génétique vis-à-vis de l'intoxication par le plomb.
L'inhibition de la ferrochélatase entraîne l'accumulation de protoporphyrine
érythrocytaire libre, en particulier la protoporphyrine-zinc (PPZ). Il en résulte une
carence en hème, qui est le groupe prosthétique présent dans l'hémoglobine, dans
certaines enzymes de la respiration cellulaire, comme les cytochromes, et dans
d'autres enzymes protectrices des processus oxydatifs, comme la catalase. Cette
carence en hème affecte donc non seulement la synthèse de l'hémoglobine au
niveau du système hématopoïétique, mais aussi des processus cellulaires critiques
au niveau de tous les tissus, comme l'activité respiratoire mitochondriale ou le
métabolisme oxydatif.
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La carence en hème induit également l'activation de la protéine kinase R (PKR)
conduisant à la phosphorylation de la sous-unité de l'un des facteurs d'initiation de
la synthèse protéique, (eIF-2). Cette modification covalente inhibe très fortement la
synthèse protéique.



L'effet pro-oxydant du plomb s'exercerait principalement par l'intermédiaire de
l'accumulation de l'ALA, entraînant une synthèse accrue d'ion super oxyde. Par
ailleurs, les systèmes protecteurs de l'organisme contre l'oxydation sont perturbés
dans les érythrocytes de sujets exposés, comme en témoigne une augmentation des
concentrations en lipoperoxides, en méthémoglobine, en glutathion oxydé et en
activité glutathion peroxydase.
Le plomb interagit avec le calcium à différents niveaux cellulaires. Il inhibe les
systèmes de transport membranaire comme les pompes (ATPase-Ca2 + et plus
indirectement ATPase-Na+/K+) et certains canaux calciques. Ainsi, le plomb libre
ionisé s'oppose à l'influx de calcium par les canaux voltage dépendants, mais il ne
semble pas pénétrer dans le cytosol par cette voie. Parmi ces canaux, ceux de type
L (sensibles aux dihydropyridines, s'ouvrant à la suite d'une dépolarisation
relativement importante et s'inactivant lentement) apparaissent les plus sensibles au
plomb. Cet effet inhibiteur est rapidement réversible; il est également spécifique
puisque les canaux sodiques et potassiques voltage dépendants sont insensibles au
plomb. Ainsi, le plomb, en modifiant les flux de calcium, peut indirectement altérer
les innombrables réactions intracellulaires dépendant des concentrations de calcium
libre ionisé.

Le plomb affecte la neurotransmission glutamatergique impliquée dans la
mémorisation et l'apprentissage

La variabilité des effets du plomb sur les différents systèmes de neurotransmission
conduit à penser que le plomb n'affecterait pas un système particulier, mais pourrait
modifier l'efficacité d'une grande variété de transmissions au niveau du système
nerveux central. Cependant, quelques études particulièrement convaincantes ont
mis en évidence une action spécifique du plomb sur le système glutamatergique.

Le glutamate est le principal neurotransmetteur excitateur dans le cerveau. Le
plomb interfère sur la transmission neuroexcitatrice glutamatergique en agissant sur
une famille de récepteurs du glutamate, les récepteurs NMDA (N-
méthyl-D-aspartate). Ces récepteurs sont en fait des canaux ioniques physio-
logiquement activés par la liaison conjointe du glutamate et de la glycine sur deux
sites distincts. L'ouverture de ces canaux permet un influx important de sodium et
de calcium.
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Les récepteurs NMDA sont impliqués au cours du développement dans la
synaptogenèse et participent aux mécanismes élémentaires de mémorisation et
d'apprentissage tels que la potentialisation à long terme (LTP).

Les études expérimentales sur des neurones en culture montrent que le plomb
interfère avec la transmission glutamatergique selon un mécanisme biphasique
dépendant de sa concentration. Des concentrations d'ion pb 2 + inférieures à 1 ,µM



potentialisent la réponse glutamatergique NMDA lorsque la glycine est présente à
des concentrations non saturantes. Une libération de glutamate trop importante ou
trop prolongée provoque une mort neuronale par un mécanisme nécessitant un
influx de calcium. Ce mécanisme neurotoxique pourrait avoir un rôle physiologique
durant les étapes précoces de l'ontogenèse en éliminant les neurones surnuméraires.
Cependant, durant la vie postnatale, le glutamate libéré de façon prolongée, après
un épisode ischémique par exemple, est partiellement responsable de la perte
neuronale observée. De plus fortes concentrations de plomb diminuent les effets du
glutamate sur le canal NMDA quand la glycine est présente à concentration
saturante. Cette diminution de la transmission glutamatergique pourrait interférer
avec les processus d'apprentissage et de mémorisation.

Ainsi, le plomb en augmentant ou en diminuant l'efficacité de la transmission
glutamatergique (selon sa concentration et celle du cotransmetteur, la glycine)
pourrait provoquer des anomalies du développement du système nerveux central
durant son ontogenèse et avoir des effets variables sur la toxicité induite par le
glutamate. Il convient aussi de rappeler qu'à concentration plus élevée, le plomb
exerce un effet toxique sur les neurones comme sur beaucoup d'autres types
cellulaires par apoptose ou nécrose, indépendamment de ses capacités à moduler la
transmission glutamatergique.

Chez l'animal, le plomb perturbe tous les stades du développement fœ tal

Les conséquences de l'imprégnation par le plomb pourraient résulter d'un effet
direct du plomb sur les structures cérébrales. Ainsi, au cours du développement
cérébral, le plomb perturbe certains mécanismes neurobiologiques fondamentaux:
au niveau des neurones, il interfére avec des neurotransmetteurs excitateurs
(glutamate et dopamine notamment) qui jouent le rôle de morphogènes; il modifie
aussi la fonction astrocytaire en retardant la différenciation des fibres gliales
radiaires en astrocytes. Quoique diffuse, l'imprégnation du cerveau par le plomb
concerne en particulier les structures cérébrales impliquées dans les processus de
mémorisation et les apprentissages (hippocampe, amygdale, cortex préfrontal et
cervelet).
Les études chez l'animal ont montré que l'imprégnation par le plomb était
responsable d'anomalies de fermeture du tube neural.
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Elles corroborent certaines données épidémiologiques humaines montrant une
association entre l'imprégnation au plomb pendant la grossesse et l'apparition de
malformations fœ tales mineures ou suggérant un lien entre la teneur en plomb de
l'eau (supérieure à l0,µg/l) et la survenue d'anomalies de fermeture du tube neural.
Les études comportementales chez l'animal (singe, rat, poulet) permettent surtout
de confirmer le rôle de l'imprégnation par le plomb à faibles doses dans la survenue
ultérieure de troubles des apprentissages, de la mémoire spatiale et non spatiale
ainsi que de défauts d'attention. Les dysfonctionnements des fonctions visuelles et
auditives mises en évidences chez l'animal et chez l'enfant pourraient contribuer aux



effets négatifs de faibles doses de plomb sur le développement cognitif. L'ensemble
de ces études démontrent la gravité de l'imprégnation anténatale et le rôle de
l'imprégnation postnatale, mais les résultats ne permettent pas de conclure à
l'existence d'une relation effet-dose linéaire ou d'un seuil.
Le plomb pourrait également perturber les processus d'apprentissage par des effets
indirects sur la croissance et la durée de la gestation. Il est en effet responsable de
retards de croissance intrautérine, voire de naissances prématurées, dont on connaît
les conséquences neurologiques à long terme sur les processus d'apprentissage et la
survenue de troubles du comportement.

Des plombémies comprises entre 100 et 400 µg/1 sont associées à une
diminution des fonctions cognitives
Du fait de l'absence de symptomatologie spécifique chez l'enfant, la survenue
d'effets toxiques subtils sur le système nerveux, en rapport avec une exposition au
plomb mesurée par une plombémie en dessous de 400,µg/1, n'a été évoquée qu'au
cours des deux dernières décennies par les études épidémiologiques.
Les études épidémiologiques (transversales et longitudinales) ont montré des
associations entre l'exposition au plomb et des troubles du développement
psychomoteur ou intellectuel et des troubles du comportement jusqu'à l'âge
scolaire chez l'enfant. Ces associations ont été montrées pour des niveaux
d'exposition variés et dans différentes populations. Il est difficile de différencier les
aires cérébrales des fonctions cognitives spécifiquement touchées par l'exposition
au plomb, mais différents résultats montrent que l'intégration visuo-motrice serait
particulièrement affectée par le plomb. Pour le comportement, les troubles mis en
lien avec l'exposition sont l'hyperactivité, l'inattention, l'impulsivité. Plusieurs
études ont conclu à une persistance des effets du plomb sur le développement
neuropsychique de l'enfant d'âge scolaire lorsque l'exposition a eu lieu durant la
petite enfance, voire en phase prénatale.
Des niveaux croissants d'exposition (appréciés par la plombémie) sont corrélés à
des scores décroissants pour les indices globaux du développement intellectuel,
estimé par le quotient intellectuel (QI). Les résultats de méta-analyses donnent une
fourchette de 1 à 3 points de baisse du QI pour une augmentation de 100,µg/1 de
la plombémie.
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Ces effets sur le QI constatés pour des plombémies entre 100 et 400,µg/1 ne
semblent pas importants au niveau individuel, mais ils le sont au niveau d'une
population par le déplacement de la distribution des QI vers des valeurs plus faibles
(figure 2). Une diminution de QI a également été montrée pour des plombémies
inférieures à 100,µg/1, mais les résultats des études épidémiologiques divergent et
une valeur seuil à partir de laquelle les effets sont mesurables ne peut être
déterminée.

Les études épidémiologiques ne sont pas exemptes de problèmes méthodologiques
liés à la mesure de l'exposition au plomb, à l'évaluation des fonctions cognitives par
le QI et à l'existence de facteurs de confusion ayant également un impact sur le
développement de l'enfant. En raison de ces problèmes, la relation observée entre
des expositions faibles au plomb et les altérations des fonctions cognitives chez
l'enfant pourraient ne pas être la preuve d'un lien causal si les études expérimentales
ne donnaient des arguments forts en faveur de ce lien.

Chez l'adulte, le plomb exerce des effets toxiques sur les systèmes nerveux
central et périphérique

Une exposition prolongée se traduisant par des plombémies supérieures à 300,µg/1
retentit sur le système nerveux central comme l'ont montré de nombreuses études
en milieu professionnel. Il existe une corrélation négative entre les performances
neuro-comportementales et les taux cumulés de plomb dans l'organisme, les tests
de dextérité motrice et de capacité de perception étant les plus affectés. On
retrouve également une telle relation entre performances intellectuelles et
exposition cumulée au plomb.

338



Une corrélation positive est également retrouvée entre anomalies des activités
électriques produites par des groupes de neurones médullaires ou cérébraux à la
suite d'une stimulation d'un des appareils sensitifs (potentiels évoqués visuels,
auditifs, corporels ou somesthésiques) et exposition cumulée au plomb, suggérant
que les fonctions de conduction nerveuse sont affectées par le plomb.
Le système nerveux périphérique est moins sensible au plomb que le système
nerveux central. Des signes cliniques interviennent pour des plombémies
supérieures à 1 200,µg/1. Des paralysies sont alors observées au niveau du nerf
radial, les extensions des paralysies étant plus rares. Leur récupération, très lente,
peut être accélérée par une thérapie chélatrice.
Au niveau infraclinique, une diminution de la vitesse de conduction nerveuse se
produit pour des valeurs de plombémie généralement supérieures ou égales à
300,µg/1. Les nerfs moteurs sont plus rapidement atteints que les nerfs sensitifs et
concernent d'abord les membres supérieurs, secondairement les membres inférieurs.
Les diminutions de vitesse de conduction nerveuse sont faiblement corrélées avec
la plombémie ou les paramètres de la synthèse de l'hémoglobine (ALAD, ALA
urinaire, PPZ), la corrélation étant meilleure avec les plombémies cumulées ou
avec le plomb osseux. Ces corrélations sont encore moins bonnes avec les
anomalies de l'électromyographie qui accompagnent cette neuropathie
périphérique.
La mesure des vitesses de conduction nerveuse pourrait être un examen
intéressant, mais elle nécessite une standardisation de la méthode. Les anomalies
sont néanmoins un peu tardives par rapport aux effets sur le système nerveux
central.

Les effets du plomb au niveau hématopoïétique, rénal, cardio-vasculaire et
thyroïdien interviennent pour des plombémies supérieures à 400 µg/1

L'intoxication par le plomb entraîne des perturbations hématologiques par tant
essentiellement sur la lignée érythroïde. L'anémie, manifestation clinique classique
de l'intoxication, résulte à la fois de l'inhibition par le plomb de la production
d'hème et de globine, et d'un effet toxique direct sur les érythrocytes. Le degré de
l'anémie est variable et fonction du niveau de plombémie. Elle peut être
normocytaire, ou microcytaire et hypochrome s'il existe une carence en fer
associée. La coexistence d'un déficit en fer peut significativement augmenter la
sévérité de l'anémie. La présence de granulations basophiles dans les hématies est
très évocatrice de l'intoxication. En cas d'intoxication aiguë, l'effet toxique direct
sur les érythrocytes est prépondérant: leur durée de vie est raccourcie et l'anémie
est de type hémolytique. A l'arrêt de l'intoxication, une érythropoïèse normale est
restaurée au bout de plusieurs mois, comme en témoignent la disparition de
l'anémie et la diminution progressive de la protoporphyrine érythrocytaire.
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Le retentissement d'une intoxication par le plomb sur les lignées lymphoïde et
myéloïde et donc sur le système immunitaire est très discret: aucune pathologie
infectieuse spécifique ou augmentation de la prévalence de maladies infectieuses n'a
été observée chez les sujets intoxiqués par le plomb.

On sait depuis longtemps qu'une intoxication sévère par le plomb entraîne un
tableau de néphrosclérose alliant une néphropathie interstitielle et une réduction de
la filtration glomérulaire. Ces manifestations ont été décrites en cas d'exposition
professionnelle intense (plombémie > 600,µg/1) et ont pu être reproduites
expérimentalement chez l'animal. Les études qui ont examiné des populations
professionnelles exposées à des niveaux moins élevés (plombémie < 600-700,µg/1)
n'ont en général pas démontré d'effet néfaste sur la fonction glomérulaire évaluée
par la mesure de l'urée ou de la créatinine sériques. En revanche, des effets
tubulaires, mis en évidence par une excrétion urinaire de N acétyl
,β-glucosaminidase, ont pu être observés à des niveaux d'exposition inférieurs. La
signification pathologique de ces altérations tubulaires reste incertaine, et il n'existe
pas d'information permettant de juger de leur réversibilité potentielle.

D'après les études environnementales, il semble exister, même à des niveaux faibles
de plombémie (< 100,µg/1), une association négative entre le niveau d'exposition
des populations au plomb et le taux de filtration glomérulaire. Aucune donnée ne
permet de juger de la réversibilité de ces effets, et aucune étude n'a apparemment
recherché la susceptibilité éventuelle de certains groupes de la population
(pathologies pré existantes telles que diabète, enfants, vieillards...).

L'action hypertensive du plomb est clairement démontrée en cas d'intoxication
aiguë (crises d'hypertension artérielle paroxystique) et, dans le passé, chez certains
travailleurs exposés pendant de longues années à des niveaux élevés de plomb
(hypertension artérielle permanente). L'ensemble des études réalisées dans la
population générale ne met pas formellement en évidence d'effet du plomb sur la
tension artérielle. Si une relation entre la plombémie et la tension artérielle existe,
elle est très faible et il est impossible de définir un seuil ou des groupes
particulièrement susceptibles Plusieurs facteurs de confusion, identifiés
(consommation d'alcool) ou non, obscurcissent considérablement l'examen de cette
relation. Comme pour d'autres manifestations pathologiques associées à
l'intoxication par le plomb, il est très difficile d'identifier clairement l'effet sur la
tension artérielle d'un environnement socio-économique défavorable, que l'on sait
être associé à des niveaux de plombémie élevés.
Un effet inhibiteur du plomb sur la captation de l'iode a été rapporté dans des
populations professionnelles exposées. Toutefois, le plomb n'exercerait d'effet
dépresseur sur la glande thyroïde que pour des niveaux d'exposition élevés
(plombémie > 600-700,µg/1).
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Les enquêtes épidémiologiques récentes en milieu professionnel suggèrent un
effet cancérogène du plomb



Le potentiel cancérogène d'une substance chimique est généralement apprécié par
le pouvoir génotoxique de la substance, les résultats de tests de cancérogénèse
effectués chez l'animal et en fonction des données recueillies par les études
épidémiologiques.

Un faisceau d'études démontre que l'ion Pb++ exerce in vitro un effet génotoxique
indirect en altérant une série de processus biologiques comprenant les systèmes de
réparation de l'ADN, le maintien de la structure de l'ADN et l'expression de
certaines kinases régalant le contrôle du cycle cellulaire. Chez l'animal, certains sels
de plomb, comme l'acétate de plomb, ont montré un pouvoir cancérogène complet
(tumeurs du rein et du cerveau). D'autres composés comme l'oxyde de plomb ont
également démontré un pouvoir co-cancérogène lorsqu'ils étaient administrés en
association avec un cancérogène de référence. Chez l'homme, une conjonction de
données indique qu'une exposition professionnelle au plomb et à ses composés
inorganiques peut être associée à un risque accru de cancer bronchique ou rénal
(pour des expositions de longue durée). Il n'existe cependant aucune étude ayant
examiné cette relation dans la population générale.
Il parait donc prudent de considérer que le plomb et ses dérivés inorganiques
exercent une activité cancérogène en milieu industriel.

Des effets du plomb sur la fonction de reproduction sont observés dans les
populations exposées chroniquement à de fortes doses

Des études chez l'animal ont montré que chez le mâle intoxiqué pendant plusieurs
mois, présentant ainsi des plombémies très élevées, le plomb agit dans le testicule
directement sur les cellules de Leydig en réduisant la biosynthèse de testostérone.
Il provoque une diminution d'hormone lutéinisante (LH), sans modification de
l'hormone folliculo-stimulante (FSH). La production de spermatozoïdes est
rarement altérée, mais une tératospermie est parfois observée. Pour des
plombémies de l'ordre de 400,µg/1, le pouvoir fécondant des spermatozoïdes in
vidéo est diminué. Chez le singe exposé toute sa vie à de faibles doses de plomb
(plombémies de l00,µg/l), une altération de la chromatine des spermatozoïdes a été
observée. Cependant, la fertilité des animaux mâles intoxiqués est peu ou pas
affectée; des morts fœ tales peuvent se produire pour de fortes intoxications chez le
mâle.

Le plomb affecte le développement et la maturation des follicules de l'ovaire, réduit
également la stéroïdogenèse ovarienne et perturbe la fonction hypophysaire.
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L'expérimentation animale démontre clairement que le plomb administré à forte
dose pendant la gestation est tératogène et peut entraîner des morts fœ tales alors



qu'à dose modérée avant et/ou pendant la gestation, il réduit la taille des portées, le
poids des nouveau nés et leur survie.
Chez l'homme, en milieu professionnel, une exposition chronique au plomb révélée
par des plombémies supérieures à 400,µg/1 peut entraîner une diminution de la
production des spermatozoïdes qui accroît le risque d'hypofertilité. Pour des
plombémies supérieures à 600 ,µg/1, une diminution de la concentration de
testostérone circulante peut être observée, en association avec une perturbation du
fonctionnement de l'axe hypothalamo-hypophysaire touchant la sécrétion de LH.
Pour des plombémies inférieures à 400,µg/1, la production des spermatozoïdes ou
des hormones sexuelles ne semble pas affectée.
Concernant la fertilité, une étude récente réalisée sur une grande cohorte d'ouvriers
de l'industrie du plomb a montré un nombre de naissances inférieur à celui attendu,
en particulier après une durée d'exposition supérieure à 5 ans. De plus, les
conséquences d'une exposition paternelle semblent être associées à une
augmentation du risque d'avortement spontané, mais pas avec celui de
malformations congénitales.
Chez la femme, les effets délétères sur la grossesse d'une exposition à de fortes
doses de plomb sont connus: avortement, mort fœ tale, malformations et altérations
de la croissance fœ tale. Une exposition donnant des niveaux de plombémie
inférieurs à 400,µg/1 pourrait également affecter la croissance fœ tale et la durée de
la gestation.

Les femmes en âge de procréer et les personnes âgées présentent un risque
particulier vis-à-vis de l'intoxication par le plomb

Les femmes enceintes sont exposées, comme le reste de la population générale, aux
sources environnementales de plomb (eau, alimentation, poussières). Du fait de la
perméabilité de la barrière placentaire au plomb sanguin, la libération accrue de
plomb endogène à partir du stock osseux durant la grossesse constitue une source
d'intoxication pour le fœ tus, qui accumule le toxique dans le cerveau et le
squelette. Lorsque les besoins du fœ tus en calcium augmentent, un transfert osseux
de plomb maternel peut se produire, même si la mère a été exposée au toxique
plusieurs années avant sa grossesse. Le plomb stocké dans l'os chez la mère peut
également être transféré à l'enfant lors de la lactation.

Différentes pathologies peuvent entraîner une libération de plomb à partir du stock
osseux: fractures, ostéoporose, thyréotoxicose. Chez les femmes ménopausées, la
mobilisation du plomb osseux du fait de la déminéralisation peut contribuer à la
survenue de troubles neuropsychologiques.
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Enfin, chez les femmes âgées, des études épidémiologiques récentes ont montré
que les taux de plomb osseux étaient corrélés positivement avec l'âge et
constituaient la source majeure de plomb circulant. Dans un travail récent, des



niveaux de plomb de l'ordre de 80,µg/1 étaient significativement associés à une
diminution des fonctions cognitives. Ces résultats demandent toutefois à être
confirmés par des travaux complémentaires. D'autres études montrent que ce sont
les fonctions sensorimotrices qui sont les plus touchées chez les personnes âgées.

En l'absence de symptomatologie spécifique, le diagnostic d'intoxication
repose essentiellement sur un dosage biologique
En cas d'intoxication, qu'elle soit aiguë, subaiguë ou chronique, la
symptomatologie clinique est peu spécifique, voire absente. Les symptômes les
plus souvent rapportés sont d'ordre neurologique et digestif. L'encéphalopathie
saturnine est dominée par des convulsions, un coma ou un tableau d'hypertension
intracranienne qui peuvent conduire au décès. D'autres manifestations
neurologiques de moindre gravité peuvent être observées: troubles mnésiques,
dégradation de l'humeur, tendance dépressive, troubles du comportement à type
d'hyperactivité, trouble de la motricité fine, diminution des performances scolaires.
D'autres symptômes tels que pesanteur épigastrique, nausées, diarrhées,
constipation, asthénie, anorexie, céphalées peuvent traduire une intoxication par le
plomb.

Face à une expression clinique peu évocatrice, il paraît difficile de diagnostiquer
une intoxication par le plomb en pratique médicale courante. Néanmoins, le
clinicien averti saura penser à ce diagnostic sur les données de l'interrogatoire:
habitat dégradé antérieur à 1948, comportement de pica (tendance à manger des
substances non comestibles), autres cas de saturnisme dans le même immeuble,
pollution industrielle ou risque hydrique connu, exposition professionnelle ou
accidentelle. Le diagnostic sera confirmé par le dosage de la plombémie sur sang
total par prélèvement intraveineux. En fonction du résultat, différentes modalités
de prise en charge peuvent être appliquées.

L'absence de signes cliniques spécifiques de l'intoxication par le plomb rend difficile
son diagnostic spontané, même dans une population fortement exposée. C'est
pourquoi la réalisation de dépistages orientés dans des populations repérées sur la
base des circonstances d'exposition est de nature à améliorer la  reconnaissance
précoce des sujets intoxiqués. L'intoxication concerne principalement les enfants
entre l'âge de 1 à 3 ans mais peut se poursuivre au delà, justifiant des contrôles
réguliers de la plombémie tant que le risque d'exposition au contaminant persiste.
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Le bénéfice clinique du traitement chélateur des intoxications reste à évaluer
à moyen et long terme

Le seuil de plombémie imposant un traitement chélateur est déterminé en fonction
des conséquences médicales à court terme de l'intoxication et de la toxicité
potentielle du traitement proposé. Une chélation est pratiquée chez les enfants à
partir de 450,µg/1 de plombémie. Dans les intoxications aiguës et les intoxications
très sévères (plombémie (700,µg/1), le traitement chélateur est une urgence
thérapeutique et le bénéfice clinique est évident.
Il existe à ce jour en France, trois agents chélateurs efficaces dans le traitement de
l'intoxication au plomb. Le British anti-Lewisire (BAL) ou Dimercaprol est
administré exclusivement par voie intramusculaire et mobilise le plomb des tissus
mous de façon préférentielle. C'est le traitement de référence des formes les plus
sévères, notamment en cas d'atteinte neurologique, mais les effets secondaires dus
au produit sont fréquents. L'EDTA calcique, administré par voie intraveineuse ou
intramusculaire, est actif sur la résorption du plomb osseux. Son utilisation
prolongée ou itérative est limitée par les risques de toxicité rénale et de fuite
urinaire importante d'oligo-éléments comme le zinc. L'acide dimercaptosuccinique
(DMSA) est un chélateur oral, disponible depuis peu en France sur prescription
hospitalière. Comme le BAL, il favorise préférentiellement l'excrétion du plomb à
partir des tissus mous. La tolérance clinique est satisfaisante. Sa forte affinité pour
le plomb explique que la fuite urinaire en oligo-éléments (calcium, cuivre, zinc) est
moindre que celle induite par les autres chélateurs. Son efficacité n'a été validée
que pour les intoxications en rapport avec des plombémies inférieures à 700,µg/1.
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Lorsque l'intoxication s'est constituée de façon chronique, et que la plombémie est
modérément élevée, l'indication et le bénéfice d'un traitement chélateur sont



discutables. En effet, même si des chélations répétées sont réalisées et que des
mesures de prévention efficaces toujours nécessaires sont mises en place,
l'existence d'un stock osseux important de plomb à demi-vie longue ( 10 à 20 ans)
partiellement accessible, représente potentiellement une source permanente
d'intoxication endogène. En outre, le bénéfice à moyen et long terme de cures
répétées de chélations, notamment sur l'amélioration des capacités intellectuelles,
n'est actuellement pas encore vraiment établi.

En France, les apports de plomb chez l'homme sont élevés et varient selon le
site géographique

L'importance relative des différentes sources d'exposition varie sensiblement selon
les milieux et les modes de vie des personnes. Plusieurs scénarios, correspondant à
différents types d'environnement (milieu rural, milieu urbain, zone riveraine d'une
industrie polluante) ont été évalués sur la base des concentrations moyennes de
plomb rencontrées dans chacun de ces environnements, avec les valeurs d'ingestion
et d'inhalation et les coefficients d'absorption ou de pénétration reconnus comme
vraisemblables au travers de la littérature pour le nourrisson, l'enfant de 2 ans et
l'adulte.

Cinq scénarios sont proposés pour fournir une estimation quantitative de cette
exposition: environnement rural, environnement rural avec eau agressive et
canalisations en plomb, environnement urbain, environnement urbain avec habitat
dégradé et zone riveraine d'une industrie polluante. Pour chacun de ces
environnements, on prend en compte les différentes ingestions par exposition à
l'eau, à l'air, aux poussières et à l'alimentation. L'estimation quantitative de toutes
ces expositions est comparée à la dose journalière tolérable.

Dans un environnement rural, il apparaît que l'eau apporte la moitié du plomb
ingéré par un nourrisson pour lequel les biberons seraient préparés avec de l'eau du
robinet (scénario retenu par l'OMS pour proposer la valeur limite de l0µg/l dans
l'eau de distribution). Ce niveau de l0µg/l permet sans difficulté de respecter la
dose journalière tolérable (18 µg/j). Dans un environnement rural où la teneur en
plomb dans l'eau varie de 50 à 500 µg/1 (valeurs classiquement rencontrées en
zone d'eau agressive avec des canalisations en plomb), le risque d'imprégnation
saturnine et d'intoxication lié à l'eau est prédominant, puisqu'environ 90 % du
plomb incorporé par le nourrisson provient de l'eau de boisson. Le seul apport en
plomb par l'eau peut largement dépasser les valeurs tolérables de 18 µg/j chez le
nourrisson.
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Dans un environnement urbain typique en France, l'inhalation du plomb contenu
dans l'air ne représente qu'une source modeste. Avec des immissions moyennes de
0,5 µg/m3 (jusqu'à 2 µg/m3 dans des zones très influencées par un fort trafic
automobile), une inhalation de l'ordre de 2,5 m3 d'air par jour par un nourrisson,
accompagnée d'un taux de pénétration du plomb particulaire voisin de 30 à 50 %,
apporte par exemple un total de 0,4 à 0,6 µg/j. L'eau reste la voie de contamination
prépondérante pour le nourrisson, en particulier si elle très chargée en plomb. Pour
l'enfant et l'adulte, l'alimentation représente, comme dans un environnement rural,
40 à 75 % de l'incorporation journalière en plomb, ces apports en plomb restant
inférieurs aux doses journalières tolérables.

Dans un environnement urbain avec un habitat ancien dégradé (peintures au
plomb), les poussières représentent la voie d'exposition principale. Ces poussières
de maison peuvent être chargées de 5 000 à 10 000 µg de plomb par gramme. Un
enfant peut ingérer 125 à 250 µg de plomb par jour, et beaucoup plus s'il mange
des écailles de peinture qui contiennent plusieurs centaines de milligrammes de
plomb par gramme. Même si l'enfant consomme une eau contenant de l'ordre de 50
µg de plomb par litre, la dose de plomb ingérée dans les poussières représente de
55 à 90 % de la quantité totale de plomb absorbée.
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Chez le nourrisson et l'enfant, l'apport total devient très largement supérieur aux
doses journalières tolérables.



Dans une zone industrielle au voisinage de laquelle les sols sont pollués par dépôt
des particules atmosphériques, les concentrations dans la couche superficielle
atteignent des valeurs souvent supérieures à 1 000 µg de plomb par gramme de sol;
les poussières de maison contiennent alors de l'ordre de 3 000 à 5 000 µg de plomb
par gramme. Compte tenu de l'ingestion de ces poussières de maison et de sols à
raison de 10 à 50 mg/jour selon l'âge de l'enfant, cette voie de pénétration peut
représenter un apport de 15 à 125 µg de plomb par jour. La contribution des autres
sources d'exposition, même faible (eau à la concentration moyenne de 10 µg/1 et
alimentation contenant typiquement 20 à 40 µg de plomb/j ), conduit alors un
enfant de 2 ans à incorporer quotidiennement un total de 85 à 150 µg de plomb,
supérieur à la dose journalière tolérable.

Ces scénarios permettent de démontrer que les poussières et l'eau sont les deux
principales sources de contamination pour les nourrissons et les enfants,
contribuant à un apport largement supérieur aux doses journalières tolérables. Dans
un contexte où ces deux sources sont réduites, l'alimentation constitue la part
principale de l'apport journalier en plomb.

En France, l'imprégnation des populations par le plomb est en régression,
mais reste supérieure à celle estimée en Amérique du Nord

Depuis l'introduction de l'essence sans plomb, on a pu observer dans l'ensemble des
pays concernés (Etats-Unis, Europe) une diminution sensible des plombémies
moyennes dans la population générale. Aux Etats-Unis, une corrélation positive
entre la diminution des niveaux de plomb dans l'essence et la valeur moyenne des
plombémies était déjà manifeste pendant les toutes premières années de mise en
œ uvre de cette politique (figure 3). Depuis, la diminution de la plombémie
moyenne chez les enfants de moins de 6 ans s'est encore accentuée, puisqu'elle est
passée de 100 µg/l en 1980 à 27 µg/l quinze années plus tard.
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En France, une chute d'environ 50 % du niveau de la plombémie de la population
adulte résidant au centre des agglomérations urbaines est observée entre les années
1980 et 1995. La plombémie médiane est ainsi passée de 125 à 65 µg/l. Cette
décroissance corrobore les résultats observés dans la plupart des agglomérations
urbaines de plus de 500 000 habitants dans l'Union européenne et résulte en grande
partie de la politique européenne suivie en matière d'éradication du plomb
concernant les carburants automobiles. D'après une étude réalisée dans des services
publics hospitaliers répartis sur l'ensemble du territoire (enquête INSERM RNSP),
la moyenne géométrique des plombémies des enfants de 1 à 6 ans était égale à 36
µg/l en 1995.

Parmi les appelés du contingent, 5,5 % présentaient une plombémie supérieure à
100 µg/l, alors que chez les enfants, ce pourcentage était de 1,94 %, ce qui
représenterait environ 85 000 enfants de 1 à 6 ans au total en France. Parmi les
enfants ayant une plombémie supérieure à l00 µg/l, 8 200 à 11 600, selon
l'estimation de l'enquête INSERM RNSP ou du SSIF (Surveillance du saturnisme
infantile en France), auraient une plombémie supérieure à 250µg/l.

D'après ces enquêtes, deux facteurs principaux apparaissent responsables des
plombémies élevées observées dans un nombre restreint de départements.
Dans les régions touchées par un problème d'eau agressive, 25 % de la population
adulte présentent des plombémies supérieures à 75 µg/1 et environ 5 % de la
population infantile présentent des plombémies supérieures à 100 µg/l.
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Ce même pourcentage de 5 % est retrouvé chez les enfants vivant dans les
départements où le problème relève de la vétusté de l'habitat. Cette situation se
retrouve prioritairement à Paris et en région parisienne où près de 500 enfants,
dépistés par le SSIF, présentaient une plombémie supérieure à 250,µg/l.

Diverses stratégies de dépistage de l'intoxication par le plomb ont été mises
en œ uvre

En 1991, les CDC recommandaient un dépistage universel de tous les enfants, à
moins que l'on puisse démontrer qu'une communauté donnée n'avait pas de
problème d'intoxication par le plomb. Les enfants ayant des plombémies élevées (<
200 µg/1) étaient pris en charge médicalement. Ceux ayant des plombémies
anormales mais plus basses (comprise entre 100 et 200,µg/l) bénéficiaient de
conseils d'éducation et d'intervention sur leur environnement. Les pédiatres étaient
également impliqués dans la prévention de l'intoxication chez les très jeunes enfants
avant l'âge de un an, lors des visites systématiques. Un relevé épidémiologique
national effectué en 1994 a toute fois démontré que seulement un quart des enfants
avaient été testés, et un enfant sur trois parmi les plus pauvres a priori plus
exposés.
Du fait de la baisse de la plombémie moyenne estimée par l'enquête NHANES chez
l'enfant de moins de 6 ans durant les années 1990, les CDC ont recommandé en
1997 de pratiquer un dépistage plus ciblé parmi les enfants de 1 et 2 ans (et entre
36 et 72 mois quand ils n'ont pas été testés auparavant). Le dépistage est
recommandé au sein de régions ou de populations particulières sur la base de
différents facteurs de risque: résidence dans une ville contenant au moins 27 % de
logements construits avant 1950; pauvreté du foyer (estimée par le fait de
bénéficier d'une assistance médicale ou alimentaire gratuite); réponse positive ou
absence de réponse des parents à l'un des trois items du questionnaire individuel de
risque (tableau II). Le CDC met désormais l'accent sur les actions visant à réduire
directement les expositions plutôt que reposant exclusivement sur le dépistage des
populations.
En France, à la suite d'une circulaire de la DOS parue en 1993, des actions de
formation et de dépistage ont été engagées dans près de 20 départements.
Chacun d'entre eux a mis en place sa propre stratégie de dépistage, orientée sur des
critères de présomption (repérage des enfants par les services de Protection
maternelle et infantile (PMI) et repérage des logements anciens) ou sur des
analyses de plomb dans l'environnement (sites industriels, risque hydrique). Depuis
1992, 14 216 enfants ont été testés par le SSIF dont les trois quarts en Ile de
France. Sur les 4 314 enfants qui avaient une plombémie supérieure à 100 µg/l,244
ont subi un traitement chélateur. Si on estime qu'il y a environ 85 000 enfants
présentant une plombémie supérieure à 100 µg/l, seulement 5 % des enfants
concernés sont dépistés aujourd'hui.
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Il importe aujourd'hui d'harmoniser les programmes de dépistage compte tenu de la
grande inégalité des pratiques entre départements. L'évaluation comparative des
performances de diverses procédures utilisées en France aiderait à améliorer le
rendement de ce dépistage à l'échelle du pays. L'expérience étrangère invite à
développer un dépistage orienté à partir de facteurs de risque sociaux et
environnementaux.

Les risques pour le développement psychomoteur des enfants associés à
l'exposition aux faibles doses de plomb sont quantifiables au niveau de la
population française

D'après les résultats des méta-analyses, il existe une relation dose effet linéaire
(pour des plombémies d'au moins 100 µg/l): une augmentation de 100 µg/l de la
plombémie est associée à une perte moyenne de 2 points de QI. Sur un échantillon
type de 10 000 enfants non exposés au plomb, on observe théoriquement 228
enfants ayant un QI < 70 (retard mental léger), et 228 enfants ayant un QI > 1301.
Si la plombémie des 10000 enfants augmente de 100 µg/l, il y aura 82 enfants
supplémentaires ayant un QI < 70 (310 au total) et 82 enfants en moins ayant un
QI > 130. Si, dans la même population, la plombémie augmente de 200 µg/l, 187
enfants supplémentaires auront un QI < 70, soit 415 enfants au lieu de 228. Les
calculs sont effectués en prenant comme référence la distribution théorique
normale du QI d'une population non exposée au plomb.

Une quantification du risque de diminution de QI dans la population française
d'enfants exposés à de faibles doses de plomb a été réalisée à partir de la
distribution des plombémies observée dans l'étude INSERM-RNSP et extrapolée à
la population d'enfants de 1 à 6 ans vivant en France (près de 4,5 millions selon le
recensement de 1990).

1. On considère que le Ql, hors exposition au plomb, a une distribution normale avec une valeur
moyenne de 100 et un écart type de 15. Le nombre de 228 enfants est une construction 350
théorique, qui comprend déjà les enfants actuellement exposés au plomb.
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La distribution des plombémies dans la tranche d'âge 1-6 ans dans cette étude
montre que 98 % des valeurs se situent entre O et 100 µg/l. Pour cet intervalle, on
ne peut pas quantifier la relation entre l'exposition au plomb et la valeur du QI dans
l'état actuel des connaissances.

Trois hypothèses peuvent être considérées: il existe un effet seuil à un niveau de
plombémie de 100 µg/l, c'est-à-dire une absence d'effet au dessous de ce niveau; il
existe un effet seuil à un niveau de plombémie de 50 µg/l et une relation dose-effet
linéaire au-dessus de ce seuil; il n'y a pas d'effet seuil entre 0 et 100 µg/l de
plombémie, et l'on postule que les risques sont décroissants lorsque le niveau
d'exposition diminue, comme ce qui est montré pour les valeurs supérieures à 100
µg/l. Le nombre d'enfants de 1 à 6 ans supplémentaires ayant un QI < 70 varie
selon chacune des trois hypothèses.

Ces calculs ont été basés sur une modification des effectifs de la classe des QI <
70. Il est bien évident que toute la distribution est décalée vers des QI plus faibles.

Ces estimations, calculées sous l'hypothèse de la causalité des effets du plomb sur
le développement intellectuel de l'enfant, ne constituent pas une information
scientifique certaine, mais peuvent aider à la réflexion en matière de maîtrise des
risques.
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L'approche économique compare une suppression des risques liés à l'habitat
dégradé à une diminution des apports en plomb pour la population générale

Sur la base d'études épidémiologiques américaines, appliquées aux données
sanitaires françaises, l'évaluation des bénéfices sanitaires associés à une diminution
de 10 µg/l de la plombémie moyenne se chiffre à environ 200 millions de francs par
an pour les enfants de 1 à 6 ans. Elle atteint près de 9 milliards de francs si l'on
admet le bien-fondé des relations entre la plombémie et le niveau de QI pour les
plombémies inférieures à 100 µg/l d'une part, et les naissances d'enfants prématurés
d'autre part. Ces estimations correspondent à une diminution moyenne qui ne
garantit aucunement que la plombémie de la population la plus touchée diminue.
C'est néanmoins par ce type d'approche que l'on peut évaluer les bénéfices des
stratégies visant à réduire l'exposition générale de la population: diminution de la
teneur en plomb dans l'atmosphère et dans l'eau de boisson (pour respecter la
directive européenne de 10 µg/l d'eau).

L'évaluation d'un scénario adapté à une autre principale source d'imprégnation et
d'intoxication par le plomb - les écailles et les poussières issues des peintures des
habitations dégradées datant d'avant 1948 - est également pertinente. Si l'on
considère que ce scénario pourrait permettre de ramener les plombémies des
enfants les plus exposés à 250 µg/12 (environ 11 600 cas chez les enfants de
moins de 6 ans, d'après les données de surveillance du saturnisme infantile en
France), les bénéfices sanitaires minimaux attendus se chiffrent, sur la base de
travaux américains, à environ 630 millions de francs (coûts évités en traitements
par chélation, éducation spécialisée, pertes de revenus induites par les baisses de
QI).

Bénéfices sanitaires annuels attendus selon deux stratégies de réduction des
plombémies chez les enfants.
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Réduire la plombémie chez les enfants les plus exposés requiert la recherche, puis
la neutralisation des sources d'intoxication liées à l'habitat. Cette stratégie peut être
mise en place soit par un dépistage des populations à risque, et en tout premier lieu
des enfants de 6 mois à 6 ans résidant dans un habitat antérieur à 1948, soit par une
enquête environnementale dans l'ensemble des logements locatifs privés antérieurs
à 1948, avec une priorité, dans le temps, aux logements insalubres occupés par des
enfants en bas âge.
Dans le cadre du dépistage ciblé sur les enfants à risque, on peut estimer que 200
000 à 250 000 enfants seront soumis à une plombémie, en partant du chiffre de 85
500 enfants de 1 à 6 ans ayant une plombémie supérieure à 100 µg/l (estimation à
partir de l'enquête INSERM/RNSP) et considérant que seulement un enfant sur
trois exposés présenterait une plombémie supérieure à l00 µg/l. Le coût total du
dépistage (plombémie) est ainsi évalué à 20-25 millions de francs par an. En
fonction du niveau de plombémie mesuré, une enquête environnementale menée au
domicile (analyse des peintures, des poussières et de l'eau de boisson pour un coût
de 2 500 F par logement) renseignera sur les mesures à prendre: relogement
immédiat, travaux palliatifs d'urgence (50 000 F environ pour chaque logement),
éradication complète du plomb avec remplacement des canalisations d'eau (100
000 F). Si l'on estime, après enquête, que tous les enfants ayant une plombémie
supérieure à 100 µg/l vivent bien dans des logements dégradés, le coût des travaux
palliatifs s'élèvera à 2,5 milliards de francs sur la base d'une estimation de 50 000
logements à risque (85 500 enfants dépistés et 1,5 enfant par foyer), et à 5 milliards
de francs si l'éradication du plomb est visée. Si les travaux palliatifs et d'éradication
ne sont menés en première urgence que pour les logements abritant des enfants
ayant une plombémie supérieure à 250 µg/l (11 600 enfants environ d'après le
SSIF), pour éviter toute aggravation nécessitant une chélation, ce coût sera de 0,6
à 1,2 milliard de francs si l'on assimile le nombre de logements au nombre
d'enfants. Bien entendu, il convient que les procédures prévues par le Code de la
Santé soient utilisées efficacement et rapidement et que le relogement des
occupants soit assuré pendant la durée des travaux (loi n° 98-657 du 29 juillet
1998 d'orientation relative à la lutte contre les exclusions).
La seconde approche, consistant à effectuer une enquête environnementale dans
l'ensemble des logements locatifs privés antérieurs à 1948 (environ 1,7 million de
logements d'après des données officielles), permet de repérer et d'effectuer les
travaux nécessaires dans l'ensemble des logements dégradés occupés par des
enfants en bas âge. Le nombre de ces logements est estimé en France à environ
150000 si l'on se réfère aux enquêtes américaines qui indiquent qu'aux Etats-Unis,
un logement sur quatre contenant potentiellement du plomb est dégradé et qu'un
tiers environ est habité par des enfants de 6 mois à 6 ans. Le coût de la seule
détection des logements présentant des risques est de 4 milliards de francs environ
pour 1,7 million de logements.
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Cette approche devrait en principe permettre de repérer les 150 000 1ogements à
risque abritant des enfants, dont les travaux palliatifs coûteraient 7,5 milliards de
francs, contre 15 milliards de francs si l'éradication du plomb est visée. Au total, le
coût de cette stratégie est évalué entre 11,5 et près de 20 milliards de francs.

Coûts associés aux stratégies proposées de lutte contre le saturnisme.

A terme, l'idéal serait d'éradiquer le plomb de l'ensemble des logements, occupés
ou susceptibles de l'être à l'avenir par des enfants, pour un coût évalué à environ
100 000 F pour 1,7 million de logements d'avant 1948, soit 170 milliards de francs.

Une solution également envisageable serait de soustraire la femme enceinte à la
source de contamination afin de limiter l'imprégnation du fœ tus. Le dépistage des
femmes enceintes (par interrogatoire et éventuellement mesure de la plombémie)
effectué lors d'une visite prénatale permettrait dès la première année de sa mise en
place de détecter 15 000 à 45 000 logements dégradés, ce chiffre allant bien sûr en
diminuant d'année en année. Le coût des travaux palliatifs dans ces logements à
risque s'élèvera à 1,5 (0,75-1,25) milliards de francs et 3 (1,5-4,5) milliards de
francs si l'éradication du plomb est visée.

A titre de comparaison, le coût de la politique de réduction des risques hydriques
permettant de respecter la directive européenne 98/83/CE de 25 µg de plomb par
litre d'eau de conduite dans cinq ans (50 µg/1 aujourd'hui), et 10µg/1 à terme, est
estimée en France entre 55 (somme des évaluations minimales du respect de
chacune des deux normes) et 143 milliards de francs (somme des évaluations
maximales).
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Recommandations

Le plomb est un métal lourd utilisé encore aujourd'hui pour ses propriétés
particulières dans la réalisation de nombreux produits manufacturés
(accumulateurs, câbles, pigments de peintures...). Son exploitation intensive à
certaines époques de notre histoire a conduit à sa dissémination sur toute la surface
du globe. Métal indestructible, il se concentre dans les couches superficielles du
sol.
Le plomb est toxique sur différents organes, comme l'ont montré les travaux
expérimentaux et diverses études sur des populations exposées
professionnellement. Chez le jeune enfant, l'intoxication par le plomb est
particulièrement grave car elle peut entraîner une déficience persistante des
fonctions cognitives, même lorsque l'exposition est relativement faible. Le
caractère quasiment irréversible de l'intoxication chronique par le plomb, du fait de
sa localisation osseuse et de sa libération épisodique durant toute la vie, rend
capitale l'éradication du plomb dans l'environnement.
En population générale, l'exposition au plomb révélée par les mesures du taux de
plomb sanguin (plombémie) est aujourd'hui en diminution dans la plupart des pays
développés, en raison de la généralisation de l'essence automobile sans plomb.
Dans ce domaine, la France accuse un retard certain par rapport à l'Europe du
Nord, puisque 50 % du parc automobile fonctionne encore à l'essence plombée. Il
en résulte une plombémie médiane de la population générale française équivalente à
celle des Etats-Unis il y a dix ans.
On peut estimer qu'en France les plombémies médianes ont diminué globalement de
50 % en 15 ans, soit de 125 à 65,µg/1. On constate néanmoins que plus de 5 % des
adultes et près de 2 % des enfants de 1 à 6 ans ont encore une plombémie
supérieure à 100,µg/1. Parmi les enfants ayant une plombémie supérieure à
100,ug/1, ceux présentant une plombémie supérieure à 250,µg/l (environ 10 000
enfants) nécessitent une intervention urgente, médicale et sociale. En effet, une
plombémie supérieure à 250,µg/1 chez un enfant de 1 à 6 ans est le reflet d'une
intoxication due à l'ingestion d'écailles de peintures ou de poussières contenant un
taux élevé de plomb, retrouvées essentiellement dans les logements dégradés
construits avant 1948. Le maintien dans l'habitat contaminé peut entraîner une
majoration de l'intoxication nécessitant d'effectuer une chélation si la plombémie
devient supérieure à 450,µg/1. Le seul moyen pour que les enfants ne constituent
plus des marqueurs biologiques du risque lié aux peintures anciennes serait
finalement de réhabiliter l'ensemble des logements d'avant 1948, en commençant
bien sûr par ceux qui sont dégradés.
Plusieurs sources de contamination (sites industriels, eau agressive, alimentation)
peuvent être à l'origine de plombémies supérieures à 100,µg/l, mais généralement
inférieures à 250,µg/1. Dans ces situations, l'identification de la (ou des) source(s)
responsable(s) est souvent complexe. Ce sont les actions engagées en amont, pour



réduire ces sources, qui contribueront à limiter la plombémie des populations
exposées aux alentours de l00,µg/l.

355
Une de ces actions concerne par exemple la réduction du risque hydrique, avec
l'application en Europe de la norme de 10,µg de plomb par litre d'eau de
distribution, fixée par l'Organisation mondiale de la Santé. Pour tous les enfants
ayant une plombémie supérieure à l00,µg/l (seuil de toxicité admis actuellement par
les CDC), un suivi du développement des fonctions sensorielles et cognitives
s'impose, compte tenu des effets du plomb sur les processus de mémorisation et
d'apprentissage, démontrés dans les études expérimentales.

Si un certain nombre de mesures seront à même de faire baisser les plombé mies de
l'ensemble de la population dans les années à venir, il convient néanmoins d'attirer
l'attention aujourd'hui sur le groupe des femmes en âge de procréer. Exposées
récemment ou dans leur enfance, elles constituent une source de contamination
pour l'enfant qu'elles portent. Le fait de vivre après l'accouchement dans une zone à
risque (habitat dégradé, site industriel, eau agressive) majore d'autant le risque
d'intoxication pour le nourrisson.

Réduire l'exposition et les risques d'intoxication chronique par le plomb nécessite
l'intervention d'un grand nombre d'acteurs politiques, administratifs, techniques et
sociaux. Plusieurs modalités d'action peuvent être conduites à l'échelon local et
national, selon les contextes sociaux et environnementaux. Il convient de définir
des mesures d'urgence et des mesures à plus ou moins long terme. Il faut
également ajuster les mesures indispensables en fonction des différents groupes
cibles: enfants ayant une plombémie supérieure à 450,µg/1, 250,µg/1 ou l00,µg/l,
femmes enceintes, en priorité celles vivant dans des zones à risque et population
générale. La coordination interministérielle devrait permettre d'optimiser et
d'entretenir l'effort important qui doit être engagé dans le cadre d'un programme
national de dépistage et de réduction des risques de l'intoxication par le plomb.

Informer, former et prévenir

INFORMER ET FORMER LE CORPS MÉDICAL ET LES ACTEURS SOCIAUX
À LA RECONNAISSANCE DU RISQUE D'INTOXICATION PAR LE PLOMB

Il n'existe pas de signes cliniques spécifiques permettant de reconnaître une
intoxication par le plomb. Le diagnostic d'intoxication sera facilité par la recherche
d'un risque d'exposition et confirmé par le dosage du plomb dans le sang
(plombémie).

La multiplicité des sources de pollution par le plomb constitue l'une des difficultés
de l'évaluation de ce risque. Cependant, l'habitat vétuste constitue encore
aujourd'hui la source principale d'intoxication en termes de gravité, pouvant
conduire à des plombémies supérieures à 250,µg/1 chez l'enfant en bas âge.
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Les autres sources de contamination que sont l'eau de distribution dans certaines
régions, l'air pollué par les rejets près des sites industriels ou par les gaz
d'échappement des voitures en zone urbaine et l'alimentation contribuent
généralement chez l'enfant à des contaminations moins massives.
Les médecins généralistes, les médecins scolaires, les pédiatres, les assistantes
sociales, les infirmières de PMI, doivent être sensibilisés à l'importance de
l'interrogatoire dans la recherche d'une source d'exposition. Afin d'aider les
professionnels de santé dans le dépistage des enfants exposés au plomb, le groupe
d'experts recommande d'introduire une rubrique concernant le risque “ plomb ”
dans les certificats d'examens de santé obligatoires de la naissance, du 9ème et du
24ème mois.
Les acteurs de santé peuvent également informer et éduquer les familles sur les
risques de contamination par les sols et les poussières. L'éducation des familles doit
porter sur l'hygiène des locaux, l'hygiène individuelle des enfants (lavage des
mains...), le nettoyage des légumes cultivés en zone contaminée, la
décontamination des vêtements des parents exposés au plomb.
Le retard important de la France dans la prise en compte des relations entre la
santé et l'environnement est aussi lié à l'absence de formation des médecins dans ce
domaine. Les médecins généralistes doivent être capables de suspecter une
exposition au plomb, d'en évaluer les conséquences, d'orienter le dépistage et le
traitement. Le groupe d'experts recommande une formation pluridisciplinaire aux
problèmes de santé environnementale au cours des études médicales et des
enseignements post universitaires. Une telle formation doit aussi intéresser les
professions paramédicales et tous ceux qui auront un rôle à jouer dans le domaine
de l'environnement.

METTRE EN PLACE UNE STRATÉGIE DE DÉPISTAGE D'INTOXICATION
AU PLOMB CHEZ LES ENFANTS VIVANT DANS UN HABITAT ANCIEN
DÉGRADÉ OU À PROXIMITÉ D'UN SITE INDUSTRIEL EXPOSÉ

Des intoxications aiguës associées à des plombémies supérieures à 700,µg/1
peuvent entraîner chez l'enfant des encéphalopathies conduisant au coma, voire au
décès. Des séquelles neurologiques ou psychomotrices graves (retard
psychomoteur épilepsie, cécité, hémiparésie...) ont été décrites. Dans les
intoxications chroniques, les conséquences sur le système nerveux central ont pu
être mises en évidence à l'aide de tests psychométriques par les études
épidémiologiques. Elles ont montré la persistance chez l'enfant de troubles du
comportement et de difficultés d'apprentissage et de concentration à la suite d'une
exposition en bas âge.
Il convient d'entreprendre à court terme le dépistage d'une intoxication chez sous
les enfants vivant dans une zone à risque. Les études réalisées en France permettent
d'estimer à environ 10 000 les enfants ayant une plombémie supérieure à 250,µg/1.
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Il convient d'insister de nouveau sur la nécessité de prendre en charge rapidement
sur le plan médical et social les enfants dépistés présentant une plombémie
supérieure à 250,µg/1, afin d'éviter une augmentation de plombémie et le recours à
un traitement chélateur souvent long et douloureux. La présence de peintures à
base de plomb dans l'habitat ancien dégradé est le facteur de risque d'intoxication
massive le plus fréquent pour le jeune enfant, lié à l'ingestion d'écailles de peinture
ou de poussières contaminées. Le repérage de l'ensemble des logements construits
avant 1948, présentant un risque potentiel du fait de la présence possible de
peintures au plomb, est un préalable indispensable à la mise en place d'une politique
efficace d'élimination du risque d'exposition au plomb par l'habitat.

Dans les zones proches de sources d'émissions industrielles, les risques d'exposition
sont également élevés, par ingestion de poussières déposées dans l'habitat et les
sols environnants.

Le groupe d'experts recommande un dépistage systématique des enfants dans les
zones à risque (habitats dégradés ou sites industriels) identifiées par les enquêtes
environnementales. Cette cartographie des zones contaminées permettrait aux
médecins d'identifier rapidement les enfants à risque sur la base de l'adresse de leur
domicile.

METTRE EN PLACE UN DÉPISTAGE CIBLÉ SUR LES FEMMES ENCEINTES
DANS LES ZONES IDENTIFIÉES À RISQUE

Les femmes enceintes contaminées récemment ou au cours de leur enfance
constituent une source de contamination endogène pour leur enfant. De nombreux
travaux montrent que le plomb interfère avec le développement cérébral du fœ tus,
mais également avec la croissance intra-utérine et la durée de gestation. En raison
de la répercussion de ces effets occasionnés pendant la période prénatale sur les
fonctions cognitives et sensorielles du jeune enfant, il serait essentiel de détecter
une exposition potentielle dès le début de la vie fœ tale.

Le groupe recommande un dépistage systématique chez les femmes enceintes dans
les zones reconnues à risque. Ce programme devra, selon les contextes locaux,
cibler les femmes résidant au voisinage de sols pollués par des sources industrielles
ou un trafic automobile intense, dans un habitat d'avant 1948, ou encore dans des
quartiers où les logements sont alimentés en eau par des canalisations comportant
du plomb. En cas de dépistage positif, le groupe recommande de soustraire la
femme au risque et de lui prodiguer des recommandations hygiéno-diététiques
(consommation d'eau minérale, supplémentation en calcium...).
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FAIRE PORTER L'EFFORT ÉCONOMIQUE SUR LES MESURES
D'URGENCE PERMETTANT DE SOUSTRAIRE L'ENFANT INTOXIQUÉ ET
SA FAMILLE AU RISQUE
Les jeunes enfants présentant une plombémie supérieure à 450,µg/l ne doivent pas
retourner dans leur habitat après la cure de chélation, sous peine de voir leur
intoxication s'aggraver. De plus, le coût sanitaire lié à des cures répétées se révèle
rapidement supérieur à terme à celui des mesures de relogement définitif, ou
transitoire si des travaux d'éradication sont envisageables. Le relogement hors de la
zone à risque est la meilleure garantie d'une réduction de la plombémie de l'enfant.
Même pour des plombémies comprises entre 250 et 450,µg/1, il apparaît impératif
que les familles exposées soient relogées le plus rapidement possible dès le risque
connu, dans un délai de quelques semaines tout au plus.
Le groupe d'experts recommande de soustraire immédiatement l'enfant aux sources
d'exposition dès que l'intoxication est confirmée par une plombémie supérieure à
250,µg/1, afin d'éviter le recours à un traitement chélateur.
En ce qui concerne le logement, qui à ces niveaux d'intoxication constitue la
principale source de contamination, une intervention active de l’Etat devrait, en
utilisant l'arsenal législatif, obliger les propriétaires à entreprendre les travaux
nécessaires (loi n° 98-657 du 29 juillet 1998 d'orientation relative à la lutte contre
les exclusions). Les fonds de l'Agence nationale d’amélioration de l'Habitat
(ANAH) et du programme triennal de réinsertion sociale et de lutte contre la
misère doivent s'orienter en priorité vers la réhabilitation de l'habitat dégradé.
L'ANAH peut, dans certaines conditions, subventionner jusqu'à 70 % des dépenses
dans la limite de 40 000 francs. Des dispositions fiscales et des prêts sans intérêts
peuvent également être accordés. Le groupe d'experts recommande une large
information des propriétaires sur l'existence des aides financières concernant les
travaux de réhabilitation de l'habitat ancien.

LANCER UNE CAMPAGNE D'INFORMATION SUR LE RISQUE “ PLOMB ”
DANS TOUS LES CORPS DE MÉTIER DU BÂTIMENT ET AUPRÈS DU
PUBLIC
La réhabilitation des logements contaminés et l'élimination (ou le recouvrement)
des sources de plomb doivent être effectuées par des professionnels prenant les
précautions techniques nécessaires pour éviter la dissémination des poussières. Il
est impératif que toutes les précautions soient prises pour protéger les populations
concernées lors de la destruction des habitats insalubres. Les professions du
bâtiment, notamment les peintres doivent connaître le risque de dissémination de
plomb lors d'intervention dans le bâti ancien. Les plombiers doivent sensibiliser les
donneurs d'ordre à la nécessité d'éliminer les parties de réseau intérieur en plomb
lors de travaux réalisés. Il conviendrait que soit établi un cahier des charges pour
les entreprises chargées de ces travaux et qu'une structure habilitée valide les
procédés de réhabilitation quant à leur efficacité lors de la réinstallation
d'occupants (absence de plomb dans les poussières dans le logement et les parties
communes).
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Le groupe d'experts recommande la création d'un label qualité pour les entreprises
s'engageant à utiliser des techniques validées pour la réhabilitation de l'habitat et
l'élimination de ses déchets.

Mettre en place des dispositifs d'observation et de suivi

RECENSER LES POPULATIONS POTENTIELLEMENT EXPOSÉES AU PLOMB
D'ORIGINE INDUSTRIELLE

L'inventaire des sols pollués s'étend progressivement au niveau national. Cet effort
doit être poursuivi et renforcé. Un accent particulier devrait être mis pour repérer
et explorer les sites qui, du fait des activités industrielles passées et présentes, ont
un risque important d'être contaminés par le plomb. L'inventaire des sites devrait
être accompagné du recensement des personnes potentiellement exposées aux
polluants présents sur ces sites, et notamment des enfants et des femmes en âge de
procréer, afin de mettre en œ uvre un dépistage systématique. Le groupe
recommande qu'une réhabilitation des sites et diverses mesures de protection des
personnes soient engagées en priorité lorsque l'exposition est patente.

DEVELOPPER UN RÉSEAU NATIONAL DE SURVEILLANCE DE L'ENSEMBLE DES
PLOMBÉMIES

Dans diverses circonstances (enquêtes, dépistage, signes cliniques...), des
plombémies sont demandées. La collecte de l'ensemble des résultats doit permettre
d'avoir des informations sur la distribution des plombémies élevées sur le territoire.
Cette base de données sera utile à titre descriptif et pour la mise en œ uvre de
programmes de dépistage ciblés. Le groupe recommande que les différentes
équipes (CPAM, maternités, PMI...) et les structures de toxico-vigilance mettent
en commun leurs données afin de constituer un fichier national de recensement des
plombémies et des circonstances de leur réalisation, sous la responsabilité d'un
réseau national de surveillance. En tout état de cause, le groupe d'experts
recommande que les plombémies supérieures à l00,µg/l fassent l'objet d'une
déclaration obligatoire et que celles supérieures à 250,µg/1 soient considérées
comme des urgences médicales et soient suivies d'un relogement familial dans un
délai maximum de trois semaines.
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METTRE EN PLACE UN SUIVI MÉDICAL ADAPTE POUR LES ENFANTS DEPISTES

Selon la gravité de l'intoxication, différentes structures peuvent participer au suivi
de l'enfant. Les enfants ayant une plombémie supérieure à 250,µg/1 doivent être
pris en charge par une structure hospitalière (consultations spécialisées à l'hôpital,
hospitalisations à domicile), en lien avec les PMI qui ont effectué le dépistage. Le
suivi des enfants qui ne nécessitent pas de traitement chélateur peut être assuré par
les structures médicales de proximité. Différents acteurs sociaux pourraient exercer
des actions éducatives auprès des familles dans les milieux les plus défavorisés. Les
données issues des suivis médicaux doivent être centralisées pour permettre
l'évaluation des mesures de réduction du risque Saturnin. Le groupe d'experts
recommande d'intégrer dans le bilan médical de l'enfant une évaluation des
fonctions cognitives, visuo-motrices et des processus de mémorisation et
d'audition. Les résultats de ces tests devraient permettre d'étudier les effets à long
terme du plomb sur les fonctions sensorielles et cognitives.

UTILISER LES DONNÉES ALIMENTAIRES POUR ACTUALISER L'EXPOSITION AU
PLOMB EN FRANCE

En France, les apports de plomb par voie alimentaire sont supérieurs à ceux
constatés aux Etats-Unis et dans certains pays nordiques, tout en restant en deçà
des doses journalières tolérables (DIT) s'élevant à 18,ug/j pour un nourrisson, 48,5
,µg/j pour un enfant de 2 ans et 214,µg/j pour un adulte. L'apport journalier
alimentaire s'échelonne de 30 à 50,µg/jour chez l'enfant et l'adulte d'après une
enquête de la Direction générale de la Santé (DGS); il serait de 6 à 10 ,µg/jour
chez un nourrisson, d'après les études faites à l'étranger. Ces apports journaliers
représentent déjà plus de la moitié de la dose tolérable chez le nourrisson et
l'enfant, ce qui peut s'avérer rapidement critique si d'autres sources d'exposition au
plomb (risque hydrique, peintures au plomb) sont présentes. Le groupe d'experts
recommande d'évaluer les apports journaliers en plomb chez le nourrisson et
l'enfant en tenant compte, selon le type d'environnement, de la part de
l'alimentation parmi celle des autres sources potentielles de contamination.

Développer des recherches

EVALUER LES PROTOCOLES DE PRISE EN CHARGE MÉDICALE DE
L'INTOXICATION PAR LE PLOMB

Une chélation doit être pratiquée chez les enfants intoxiqués lorsque la plombémie
est supérieure à 450 ,µg/1. Il existe trois agents chélateurs efficaces:

361



l'EDTA (Ethylene diamine tetroacetic acid), le BAL (British anti-Lewisite) et le
DMSA (Dimercapto succinic acid). Le DMSA présente l'avantage d'être
administré oralement et de provoquer une fuite urinaire plus réduite en
oligoéléments. Si dans les intoxications aiguës ou sévères le traitement chélateur
est une urgence thérapeutique, il peut se discuter lorsque l'intoxication s'est
constituée de façon chronique et/ou que la plombémie est moins élevée. En effet,
l'existence d'un stock osseux peu accessible à la thérapeutique et à la chélation et à
demi-vie longue représente une source rémanente d'intoxication endogène. Le
groupe d'experts recommande la mise en place d'une conférence de consensus sur
les traitements chélateurs et leurs indications.

ETUDIER LE RÔLE DU PLOMB EN MATIÈRE DE TÉRATOGENÉSE PAR
L'UTILISATION DES DONNÉES DES REGISTRES

Quelques données épidémiologiques et des résultats expérimentaux chez le rongeur
suggèrent que le plomb pourrait être un facteur de risque de survenue d'anomalies
de fermeture du tube neural. L'utilisation des données de registres des
malformations humaines devrait apporter des arguments pour ou contre cette
hypothèse en comparant les zones de forte prévalence de spina bifida et
d'anencéphalie et les zones à haut risque d'imprégnation par le plomb, voire en
constituant une banque d'échantillons sanguins pour dosage de la plombémie.
Compte tenu de la responsabilité possible de l'imprégnation plombique dans la
survenue d'insuffisance de croissance intra-utérine, de retards mentaux et de
troubles graves du comportement, le groupe d'experts recommande des études
prospectives comportant un dosage systématique de plombémie dans la population
française des enfants présentant de telles anomalies du développement.

FAIRE UNE ETUDE PILOTE SUR L'INTERET D'UN DEPISTAGE SYSTEMATIQUE
CHEZ LES FEMMES ENCEINTES EN DEBUT DE GROSSESSE, EN VUE D'UNE
REDUCTION DES RISQUES

Le plomb maternel traverse le placenta dès le premier trimestre de grossesse. La
grande sensibilité du fœ tus aux effets toxiques du plomb est liée au faible
développement de la barrière hémato-encéphalique et à la susceptibilité du système
nerveux pendant sa période de développement. Le plomb est directe ment
responsable de troubles spécifiques du développement d'apparition tardive
(troubles cognitifs et comportementaux), conséquence d'une exposition prénatale.
Certaines études montrent que les effets délétères pourraient être atténués par une
prise en charge précoce et globale de l'enfant. Le plomb peut aussi être responsable
de troubles spécifiques du développement par l'intermédiaire d'une augmentation
de la fréquence des malformations congénitales principalement des anomalies de
fermeture du tube neural (anencéphalies), ou par l'intermédiaire de retards de
croissance intra utérine et de prématurité.
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Le groupe d'experts recommande qu'une étude-pilote soit conduite pour évaluer
l'intérêt d'un dosage du plomb sanguin chez toutes les femmes enceintes, en termes
de prévention des conséquences pour le fœ tus et l'enfant.

EVALUER LES PERFORMANCES DES DIFFÉRENTES STRATÉGIES DE DÉPISTAGE

Quelle que soit la stratégie d'un dépistage, le diagnostic d'intoxication par le plomb
repose actuellement sur le dosage de la plombémie qui est une mesure ponctuelle
ne reflétant ni l'exposition passée, ni le cumul des doses absorbées, ni la charge en
plomb de l'organisme et qui nécessite une prise de sang veineux. Le groupe
d'experts recommande d'évaluer la pertinence d'outils de mesure moins invasifs
utilisables dans des stratégies de dépistage: appareils de dosage rapide de la
plombémie sur sang capillaire, appareils de fluorescence X mesurant le stock
osseux, dosage du plomb dans les phanères.

Une stratégie de dépistage doit permettre de retrouver un maximum de sujets à
risque. Or, l'on constate une hétérogénéité des programmes de dépistage dans les
différents départements français. Le groupe d'experts recommande une évaluation
comparative des performances de diverses procédures, en particulier la valeur
prédictive positive et négative de chacune des stratégies mises en œ uvre.

INITIER DES RECHERCHES SOCIO ÉCONOMIQUES SUR LE DÉPISTAGE ET LA
RÉDUCTION DES EXPOSITIONS

Les recherches internationales à caractère socio-économique spécifiques au plomb,
encore peu nombreuses, sont plus le fait de spécialistes de la santé ou de
techniciens traitant d'un problème particulier que d'économistes. L'adaptation à la
situation française des études étrangères, généralement anglo saxonnes, présente
les risques inhérents à de telles transpositions, majorés par les distorsions liées aux
niveaux de vie, aux habitudes de consommation ou aux spécificités des systèmes de
soins Afin d'établir des priorités en matière d'actions en santé environnementale le
groupe d'experts recommande la mise en œ uvre d'une approche socio économique
complète préalable aux analyses coût-efficacité (traitements chélateurs, stratégies
de dépistage...) et coût-bénéfice.
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DÉVELOPPER CHEZ L'ANIMAL DES RECHERCHES DE CO CANCÉROGENÈSE
ENTRE LE PLOMB ET D'AUTRES MÉTAUX

Les données épidémiologiques tendent à montrer une augmentation du risque
cancérogène au niveau bronchique et rénal dans les populations exposées
professionnellement. Ces études ont fait l'objet d'analyses en fonction de
l'exposition au plomb, alors qu'il s'agit d'un effet souvent lié à une exposition
complexe incluant notamment d'autres métaux qui ont également une influence sur
l'apparition de tels cancers. Ces expositions polymétalliques sont rencontrées dans
des industries comme la métallurgie du plomb, les cristalleries ou les fabriques de
batteries. D'autre part, il a été montré que certains dérivés du plomb sont
génotoxiques in vitro et cancérogènes chez l'animal. Il existe donc un faisceau
d'arguments expérimentaux et épidémiologiques indiquant que le plomb peut
exercer un effet cancérogène. Le mécanisme de cette activité cancérogène pourrait
être indirect, résultant d'une interaction avec d'autres cancérogènes. Le groupe
d'experts recommande de développer des recherches chez l'animal de co-
cancérogenèse entre le plomb et d'autres métaux en utilisant les formes chimiques
et les voies d'exposition qui sont celles rencontrées dans les industries.

ETUDIER CHEZ L'ANIMAL LES EFFETS A LONG TERME DU PLOMB SUR LA
QUALITÉ DES SPERMATOZOÏDES

Les études expérimentales concernant les effets du plomb sur la fonction de
reproduction mâle ou femelle ont montré que ce métal pouvait avoir un effet direct
sur le testicule ou l'ovaire mais qu'il entraînait également une perturbation du
fonctionnement de l'axe hypothalamo-hypophysaire. D'après les données de la
littérature, la fertilité masculine pourrait être réduite après une exposition
chronique à long terme avec une plombémie élevée. Des résultats expérimentaux
récents suggèrent une altération de la qualité des spermatozoïdes, ce qui pourrait
contribuer à la baisse de la fertilité des sujets exposés. Le groupe d'experts
recommande que les études expérimentales intègrent une analyse qualitative
ultrastructurale des spermatozoïdes en plus des examens habituels de production,
de forme et de motilité.
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Plomb atmosphérique urbain et industriel

Les affluents d'origine automobile et industrielle sont les deux principales sources
de plomb dans l'atmosphère. L'évaluation de la teneur en plomb dans les glaces du
Groenland par carrotage montre une augmentation considérable des émissions au
moment de la révolution industrielle et une diminution depuis ces vingt dernières
années.

Emissions d'origine automobile

Le plomb fut ajouté comme antidétonnant pour la première fois aux Etats Unis en
1923. Ce plomb d'origine automobile est généralement émis sous forme de fines
particules de diamètre inférieur à 1 micron qui ont donc une forte probabilité
d'atteindre les alvéoles pulmonaires. Le principal facteur de diminution du plomb
particulaire dans l'atmosphère est la réglementation sur le plomb d'origine
automobile. La directive européenne 82/884/CEE de décembre 1982 sur les
valeurs limites de polluants atmosphériques fixe la concentration du plomb à
2,µg/m3 (moyenne annuelle). L'arrêté du ministère de l'industrie de 1989 spécifie
une diminution en deux étapes de la teneur en plomb dans les carburants plombés.
A compter du le' août 1989, la concentration du plomb dans les carburants
plombés devait être inférieure à 0,25 g/1; à compter du le' juin 1991, elle ne devait
pas dépasser les 0,15 g/1, soit être 2,6 fois inférieure au taux maximal autorisé
jusqu'en 1989 (0,40 g/1). Malgré ces dispositions, la France (avec 3 780 tonnes)
restait, en 1990, le 4èmé pays européen émetteur de plomb atmosphérique (hors la
Fédération de Russie) après l'Allemagne (4 160 tonnes), le Royaume-Uni (4 040
tonnes) et l'Espagne (3 800 tonnes).

En France, la “ diésélisation ” progressive du parc automobile (46 % des nouvelles
immatriculations de voitures particulières en 1995) se traduit par une décroissance
de la consommation totale d'essence auto et de supercarburants plombés. Celle-ci a
baissé d'environ 4 % entre 1994 et 1995. Elle est inférieure de 14 % à celle de
1990 (Comité professionnel du pétrole, CPDP, 1996). La consommation d'essence
sans plomb poursuit sa croissance au détriment des carburants plombés. En 1995,
la quantité d'essence sans plomb consommée représentait environ 50 % de la
consommation totale de supercarburants (tableauI).
La consommation d'essence sans plomb est également favorisée par une moindre
taxation de ce carburant par rapport au super plombé. Depuis le 1er janvier 1993,
toutes les voitures particulières neuves à essence sont équipées d'un catalyseur trois
voies.
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A la fin de l'année 1995, le nombre de véhicules particuliers catalysés représentait
environ 20 % du parc des voitures à essence, d'après l'Agence de l'environnement
et de la maîtrise de l'énergie et l'Union technique de l'automobile et du cycle.
Cependant, en France, entre 1992 et 1995, on constate un plafonnement de la
consommation d'essence sans plomb (qui s'équilibre avec celle de l'essence
plombée), plafonnement lié semble-t-il à l'augmentation des ventes de véhicules
diesel et à la stabilisation du prix de l'essence plombée.

Emissions d'origine industrielle

Les émissions industrielles ont une origine plus ancienne que les émissions
automobiles. La principale source de plomb généré par l'industrie est directement
liée à l'extraction et à la production métallique primaire. Le plomb entre dans la
composition de nombreux produits manufacturés: pesticides, accumulateurs,
céramique, alliages à bas points de fusion, verres, poudres, explosifs et cartouches,
caractères d'imprimerie, peintures, pigments de peintures antirouilles (aujourd'hui
interdites), meubles céruses, produits de traite ment agricoles... A cela il faut
ajouter les émissions liées à l'incinération des déchets domestiques. Le Ministère de
l'environnement dresse une liste des 40 installations industrielles émettrices de
plomb et de ses composés dans l'atmosphère (tableau II). En 1996, leurs émissions
journalières se situent dans la gamme de 0,2 à 67,4 kg/j. Cinq d'entre elles émettent
plus de 10 kg/j de plomb. Parmi celles ci, on trouve des usines d'incinération des
ordures ménagères, des fonderies, des ateliers de fabrication de batteries et
d'additifs plombés.



La figure 1, qui présente la répartition par département des rejets cumulés en
France, montre que le Nord, le Bassin parisien, la Picardie et la Bretagne sont des
régions particulièrement touchées par le rejet industriel de plomb.

Concentration en plomb dans l'air ambiant



Des mesures ponctuelles de la concentration de plomb dans l'environnement
permettent une surveillance journalière du plomb atmosphérique dans des sites
particulièrement exposés à la pollution par le plomb.

Modalités et techniques de mesure de la concentration

Ces mesures sont réalisées sur 62 sites par les associations agréées par le ministère
de l'environnement (AASQA).
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Parmi ces stations, environ 30 fonctionnent en zones de centre ville directement
sous l'influence des émissions du trafic automobile. Les villes représentées pour les
prélèvements sont les suivantes: Grenoble (2), Marseille, Paris (4), Lyon (2), Le
Canet, Saint Louis, Nantes, Le Perreux, Lille, La Rochelle (3), Montpellier (2),
Marcq en Barœ ul, Amiens, Besançon, Saint Jérôme.
D'autres appareils de mesure sont placés à proximité de sites industriels émetteurs
de pollution plombée. Dès le début de la décennie 1970, cinq préleveurs avaient été
mis en place en divers sites de Paris par le Laboratoire central de la préfecture de
police (LCPP). Aujourd'hui, d'autres laboratoires tels que le Service d'hygiène de la
ville de Lyon, le Laboratoire de la faculté de pharmacie de Marseille (pour l'APPA)
et le Laboratoire départemental et régional d'hygiène de la Rochelle gèrent
également des stations de prélèvement.
Les échantillons journaliers issus des capteurs sont généralement prélevés sur filtres
par des appareils de type PPA 60 (débit: 1,5 m3/h correspondant à la norme
AFNOR X43 021) dans des conditions de prélèvement identiques (hauteur par
rapport au sol, distance à la voie de circulation, type de trafic près duquel la station
est placée). Les échantillons de plomb particulaire sont analysés par spectrométrie
d'absorption atomique selon la méthode préconisée par la directive européenne n°
82/884/CEE et normalisée (AFNOR X 43026) ou par fluorescence X.



Résultats

La décroissance des moyennes annuelles en concentrations de plomb dans l'air
observée durant les années précédentes se poursuit mais plus lentement. Il est vrai
que les teneurs sont désormais faibles et généralement, sauf cas particulier,
inférieures à 0,2 µg/m3. Les concentrations mesurées tendent ainsi à se rapprocher
du seuil de mesure de la méthode analytique mise en œ uvre. Sur la période
1987-1995 (figure 2), la diminution des moyennes annuelles est notable (entre 70
et 85 %). La médiane des moyennes annuelles sur 23 stations urbaines a diminué
de 88 % entre 1987 et 1995.



En 1995, 70 % des stations enregistraient une moyenne inférieure à 0,22,µg/m3.
Tous les sites urbains respectent désormais la valeur limite de la directive de
l'Union Européenne 82/884/CEE (2,µg/m3 en moyenne arithmétique annuelle).
L'ensemble des stations urbaines, sauf une (Grenoble-Foch), respectent également
la valeur seuil basse de l'OMS (0,5,µg/m3 en moyenne arithmétique annuelle).
Les teneurs les plus élevées (figure 3) sont relevées à ce jour par les stations
susceptibles d'être sous l'influence de sources industrielles (installations de première
ou de seconde fusion de plomb en particulier). Environ 4 % d'entre elles ne
respectent pas la valeur maximale recommandée par l'OMS ( l ,µg/m3 en moyenne
arithmétique annuelle) et 18 % d'entre elles dépassent le niveau  minimum des
valeurs recommandées par l'OMS (0,5,µ g/m3 en moyenne arithmétique annuelle).
Les émissions de plomb les plus élevées en France sont d'origine industrielle.



Même si elles sont en décroissance (-27 % entre 1992 et 1995, figure 4), tout n'est
pas résolu au niveau industriel. En 1995, 70% des stations enregistraient une
moyenne annuelle inférieure à 0,41,µg/m3. Sur l'ensemble des 62 sites contrôlés,
une station en centre ville et cinq sites dépassent la valeur seuil basse de 0,5,µg/m3

recommandée par l'OMS (tableau III).

En conclusion, à partir des années 1960, la réglementation concernant les
émissions de polluants d'origine industrielle, ainsi que la loi de 1976 sur les
installations classées pour la protection de l'environnement, a permis de diminuer la
pollution atmosphérique par le plomb.



Cette diminution s'est accompagnée plus récemment d'une réduction des émissions
d'affluents d'origine automobile, rendue possible par l'instauration d'une
réglementation qui a induit un recul de l'utilisation du plomb au niveau de la
production (depuis la directive européenne de 1982). Cependant malgré les progrès
réalisés en France, il convient de maintenir les efforts entrepris, notamment en
matière d'émission et de surveillance du plomb d'origine industrielle.

Rémy Strœ bel
Agence de l'Environnement et de la Maîtrise de l'Energie (ADEME)
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Plomb dans l'habitat urbain

Diverses sources peuvent être à l'origine de la présence de plomb dans l'organisme:

• L'alimentation, qui représente un apport hebdomadaire moyen de 1,5 mg chez
l'adulte;
• L'air, dont la concentration dans les agglomérations se situe entre 0,5 et 2 ,µ/m3,
alors qu'elle n'est que de 0,1 ,µg/m à la campagne;
• L'eau, pour laquelle le décret n° 89-3 du 3 janvier 1989 a fixé la teneur limite à
50,µg/1, dépassée dans certaines régions du fait de réseaux de distribution
comportant des canalisations en plomb. Une directive européenne vise à abaisser à
moyen terme cette limite à l0,µg/l;
• les retombées de certaines activités industrielles (situations spécifiques);
• la peinture, enfin, considérée comme la cause principale du saturnisme infantile.

En France, 10 % des enfants fréquentant les centres de protection maternelle et
infantile sont porteurs d'un taux de plomb supérieur à l00,µg/l, ce qui représente 50
000 à 60 000 enfants intoxiqués. Par ailleurs, la population infantile française
exposée est estimée entre 150 000 et 200 000 enfants, dont 70 000 en Ile de
France. Le saturnisme ayant pour origine la peinture concerne principalement les
enfants de 1 à 6 ans, avec un pic entre 18 et 36 mois.

Le parc locatif privé (PLP) est la principale source de saturnisme infantile: 5,1
millions d'habitations, contre 4,1 millions pour le parc public, sur un total de 23
millions de résidences principales (INSEE/ENL 96/ANAH). La répartition
géographique du PLP est présentée dans le tableau I, à comparer avec celle des
résidences principales (RP). Le tableau II présente la répartition du PLP en
fonction de sa date de construction.
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Détermination de la présence de plomb dans l'habitat

Plusieurs techniques permettent de déterminer la présence de plomb dans les
bâtiments.

L'utilisation des appareils détectant le plomb par fluorescence aux rayons X (XRF)
est très répandue aux Etats Unis, moins en France (acquisition par la Direction
départementale des affaires sanitaires et sociales, par Médecins sans frontières). Il
s'agit d'appareils de mesures portables qui permettent de déterminer la teneur en
plomb par unité de surface. Cette technique est précise et rapide. L'essai consiste à
appliquer quelques secondes l'appareil sur la surface à tester. La valeur s'affiche en
mg/cm2 sur un petit écran. Les valeurs étant connues immédiatement, leur
exploitation et l'établissement des prescriptions visant à supprimer les risques
peuvent être faits sur site. L'achat de l'appareil implique cependant un
investissement initial important et sa rentabilisation suppose une fréquence
d'utilisation élevée. En outre, dans certains cas, cette technique peut s'avérer
inapplicable (surface trop petite, angles). Enfin, ces appareils contenant une source
radioactive de faible puissance, leur utilisation est soumise à la législation
correspondante.

Les techniques de mesure réalisées en laboratoire sur des échantillons de peinture
prélevés sont celles qui permettent de déterminer la teneur en plomb avec le plus
de précision. Elles présentent également l'avantage de ne pas nécessiter un
investissement très important. En revanche, les résultats de ces analyses ne peuvent
généralement être connus avant plusieurs jours. Le diagnostiqueur dispose de trois
méthodes de prélèvement des échantillons de vieilles peintures: décapeur thermique
électrique, grattage à température ambiante, carottage (tableau III).
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Le saturnisme, lorsqu'il a pour origine les peintures au plomb, résulte en grande
partie de l'ingestion d'écailles et de poussières toxiques. La détermination de la
teneur en plomb contenue dans les poussières est donc importante lors d'un
diagnostic “ entrée santé ”. Cette mesure permet également, à la fin des travaux, de
contrôler la qualité de ceux ci et de décider de la réintégration des locaux par les
occupants. La méthode consiste en un prélèvement des poussières sur une surface
déterminée (en général un carré de 30 cm x 30 cm) à l'aide d'une chiffonnette
humide. Les prélèvements ne peuvent être réalisés sur des surfaces poreuses ou
souples (béton brut, moquettes...). Les résultats sont exprimés en,µg de plomb par
unité de surface. Cette méthode ne permet pas de déterminer la teneur en plomb
par unité de masse de poussières. Enfin, son utilisation implique un certain nombre
de précautions.

Décontamination, travaux de rénovation et aides de l’Etat

Différents procédés peuvent être mis en œ uvre lorsqu'un habitat s'est révélé
contaminé par le plomb (voir annexes). L'Agence nationale pour l'amélioration de
l'habitat (ANAH) peut soutenir le propriétaire ou le locataire d'un logement de plus
de quinze ans pour les travaux de rénovation. Pour cela, le propriétaire doit
s'engager à louer pendant une durée de dix ans et le logement doit être assujetti au
versement de la TADB (taxe additionnelle au droit de bail). Ces aides concernent
les logements loués à titre de résidence principale, les logements non loués mais
destinés à la location, les locaux professionnels ou commerciaux situés dans des
immeubles à usage principal d'habitation et transformés en logements, les locaux
annexes au logement. Les travaux doivent être destinés à l'amélioration de l'habitat
en matière de sécurité, de salubrité et d'équipement, aux économies d'énergies, à
l'isolation acoustique, à l'accessibilité et à l'adaptation aux personnes handicapées
physiques.
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Leur réalisation (fourniture et mise en œ uvre des matériaux) doit être confiée à des
professionnels du bâtiment inscrits soit au répertoire des métiers, soit au registre du
commerce. Le taux de base de ces aides est de 25 % des travaux subventionnables.
Des taux majorés sont prévus en OPAH (Opérations programmées d'amélioration
de l'habitat) en cas de plafonnement des loyers et pour des opérations à caractère
social.

La déduction fiscale concerne les propriétaires bailleurs de logements locatifs. Elle
s'applique à des travaux d'entretien ou de réparation destinés à maintenir ou à
remettre en bon état l'immeuble (réparation d'installation électrique, notamment). Il
s'agit d'une déduction du montant des dépenses intervenant soit sur les revenus
fonciers, soit sur le revenu global.

La réduction d'impôt est destinée au propriétaire occupant et concerne les
immeubles de plus de quinze ans. Les travaux doivent être réalisés par des
entreprises (sauf cas spécifiés). Ils sont destinés au ravalement ou aux grosses
réparations (option fiscale), à l'isolation thermique ou acoustique ou à la régulation
du chauffage (en cas d'extension aux locataires), ou encore à certaines dépenses
d'amélioration (mise aux normes d'installation électrique, notamment). La réduction
d'impôt s'élève à 25 % des dépenses plafonnées ou, le cas échéant, s'applique au
titre des intérêts d'emprunt.

Cadre législatif

Un certain nombre de textes sont parus ou sont en projet, visant à réduire les
risques d'exposition au plomb dans l'habitat. Il s'agit de lois réglementant
l'utilisation de produits plombifères dans les peintures ou instaurant les mesures d
'urgences à mettre en place pour lutter contre le saturnisme (voir annexes).

Christian Thiriot
Chargé de mission

Agence Nationale pour l'Amélioration de l'Habitat
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Intoxication professionnelle en France

L'exposition au plomb et à ses composés lors de l'activité professionnelle, en
particulier industrielle, fait l'objet d'une réglementation fixant les concentrations et
les modalités d'évaluation de celles-ci pour les catégories professionnelles
concernées.

Exposition aux composés du plomb: généralités

Dans le cadre de l'activité industrielle, les opérations pouvant être considérées
comme les plus dangereuses sont les suivantes:
• la fonte et le raffinage du métal;
• le brasage et le découpage de structures métalliques enduites de peinture au
plomb;
• la démolition des navires;
• le brasage de plaques galvanisées;
• la métallurgie des métaux non ferreux;
• la manufacture d'accumulateurs au plomb;
• la peinture au pistolet;
• le mélange de stabilisants au plomb dans le PVC;
• le mélange des masses de verre à cristal;
• le sablage ou le grattage des peintures au plomb;
• le chauffage du plomb dans les ateliers d'émaillage;
• la réparation de radiateurs automobiles.

Cette liste n'est pas exhaustive. A titre indicatif on a pu signaler des cas
d'intoxication ou d'imprégnation parmi:
• des instructeurs travaillant en salle de tir;
• des potiers et les membres de leur famille;
• des salariés travaillant dans les chantiers de démolition d'habitations anciennes;
• des mécaniciens de l'automobile;
• des pompistes;
• des techniciens de laboratoires contrôlant le titre des métaux précieux par
coupellation...

Notion de maladie professionnelle

Le plomb se trouve naturellement dans l'environnement de l'homme, en dehors
même de toute retombée d'activité industrielle ou de pollution. En effet, du fait des
apports hydrique et alimentaire, les êtres humains non exposés professionnellement
absorbent en moyenne quotidiennement 100 à 400,µg de plomb.
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Ces quantités sont parfaitement tolérées. Pour les travailleurs exposés au plomb
sous forme d'aérosols ou de vapeurs, les quantités susceptibles d'être absorbées
sont plus élevées (Cézard et Haguenoer, 1992).

Trois voies de pénétration du plomb dans l'organisme sont à considérer: la voie
digestive, la voie respiratoire, la voie percutante, minime mais possible quand la
peau est lésée. Le plomb et ses composés minéraux peuvent provoquer une
intoxication connue sous le nom de saturnisme qui se manifeste cliniquement sous
diverses formes d'acuité plus ou moins marquée avec manifestations digestives,
sanguines, nerveuses, rénales. Les travailleuses dont l'état de grossesse est
confirmé devraient être soustraites à tout risque au plomb sur les lieux de travail.
Le décret n° 96-364 du 30 avril 1996 relatif à la protection des travailleuses
enceintes ou allaitant contre les risques résultant de leur exposition à des agents
chimiques, biologiques ou physiques et modifiant notamment le code du travail, a
mis la réglementation française en conformité (article 6 de la Directive 92/85/CEE
du Conseil du 19 octobre 1992) avec le droit communautaire sur ce point. Il
prévoit l'interdiction d'affecter des femmes déclarées enceintes à des travaux les
exposant au plomb métallique et à ses composés. D'autre part le chromate de
plomb (souvent utilisé comme pigment) figure parmi les substances soupçonnées
d'avoir une action cancérigène chez l'homme. Les affections dues au plomb et à ses
composés sont décrites dans le tableau I des maladies professionnelles du régime
général de la Sécurité Sociale créé en octobre 1919.

La pénétration par inhalation et la répartition d'un aérosol liquide, solide ou gazeux
(Lippmann, 1995; Phalen, 1985; Vincent et Mark, 1987; INRS, 1997; Centre
d'information du plomb, 1990) dans l'appareil respiratoire humain est fonction de la
granulométrie des particules inhalées. Les fractions d'aérosols atteignant les zones
d'action sont appelées conventionnellement:
• fraction inhalable (anciennement inspirable) pour les particules franchissant la
zone respiratoire du sujet;
• fraction extra-thoracique pour les particules se déposant dans la zone larynx,
pharynx;
• fraction trachéobronchique pour les particules atteignant la trachée, les bronches
et les bronchioles;
• fraction alvéolaire pour les particules atteignant les voies non cilices et les
alvéoles, zone de leur assimilation.

Les particules inspirées peuvent soit se déposer dans une des différentes zones, soit
ressortir avec l'air expiré (rejet respiratoire). Pour chaque diamètre de particule, il
existe une probabilité d'inspiration exprimée en pourcentage de captage par le nez
ou la bouche rapporté aux particules présentes dans l'aérosol total et une
probabilité de dépôt exprimée en pourcentage rapporté aux particules inspirées. Le
produit des deux est donc la probabilité d'inspiration dépôt.
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Des études expérimentales conduites sur de nombreux sujets ont permis d'adopter
des valeurs moyennes pour ces probabilités qui sont des fonctions dépendant du
diamètre des particules. Ces fonctions sont fournies sous forme de tableaux et de
courbes dans le Rapport Technique ISO 7708 et dans sa transcription dans le
fascicule de documentation AFNOR X43 100. Ces fonctions ont été choisies en
adoptant une hypothèse de rejet respiratoire nul (comme si toutes les particules
inspirées se déposaient), ce qui augmente la probabilité d'inspiration-dépôt pour les
particules les plus fines, comprises entre 0,1 et 5,µm (fumées), qui sollicitent
principalement la région alvéolaire.
Dans un but de prévention, l'étude de la qualité de l'air aux postes de travail met en
œ uvre des méthodes d'échantillonnage représentatives autant que possible des
particules susceptibles de se déposer dans l'arbre respiratoire des salariés exposés.
Des démarches réglementaires et normatives choisissent ces méthodes, décrivent
des appareils de mesure ainsi que les conditions d'utilisation.
Le non respect des règles d'hygiène du travail (vestiaire, lavage des mains avant les
repas, onychophagie, tabagisme. ) entraîne un risque notoire de contamination par
ingestion de particules toxiques. Une partie de l'aérosol inhalé est susceptible d'être
déglutie et véhiculée dans le tractus digestif. Cette deuxième voie de contamination
est fréquente pour des polluants minéraux comme le plomb et le cadmium par
exemple. La quantité de produit toxique ingérée durant un poste de travail ne peut
être mesurée mais il faut garder à l'esprit que ce mode de pénétration est souvent
plus pernicieux que le mode par inhalation.

Valeurs limites d'exposition

Aux Etats-Unis, les valeurs limites de moyennes d'exposition (VME) au plomb et à
ses composés dans l'air des locaux de travail ont été fixées en 1995 par l'American
conference of governmental industrial hygienists (ACGIH) à:
• 0,05 mg/m3 (exprimé en plomb) pour le chromate de plomb;
• 0,15 mg/m3 en Pb3(AsO4)2 pour l'arséniate de plomb;
• 0,05 mg/m3 (exprimé en plomb) pour les poussières et fumées de plomb et de ses
autres composés minéraux.

La valeur limite que doivent adopter les Etats membres de la Communauté
économique européenne conformément à la Directive 85/605/CEE du 28 juillet



1982 relative à la protection des travailleurs exposés au plomb et à ses composés
ioniques est de 0,15 mg/m3.
En France, le Ministère du Travail a établi des valeurs limites pour la concentration
des substances dangereuses dans les atmosphères de travail et celles signalées
comme cancérigènes dans les circulaires du 19 juillet 1982 et du 14 mai 1985 et
suivantes. Ces valeurs sont généralement indicatives. Pour quelques substances
(amiante, benzène, gaz de fumigation, chlorure de vinyle, poussières, plomb), elles
sont réglementaires.
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Pour le plomb métallique et ses composés minéraux, la valeur limite d'exposition
est de 0,15 mg/m3 pour une semaine de travail de 40 heures.
La Caisse Nationale d'Assurance Maladie publie chaque année les statistiques des
maladies professionnelles constatées chez les travailleurs salariés du Régime
général de la Sécurité Sociale. La figure 2 fait état des cas de saturnisme recensés
entre 1969 et 1995. On relève une diminution sensible des constats à la fin des
années 1970.
Parallèlement, les services prévention des Caisses régionales d'assurance maladie
(CRAM) et l'Institut national de recherche et de sécurité (INRS) ont effectué entre
1971 et 1982 près de 2 500 contrôles atmosphériques dans près de 560
établissements: la fréquence de dépassement de la valeur limite d'exposition de
l'ACGIH était de l'ordre de 30 % (Peltier et Demange, 1984). De 1987 à 1997,
près de 13 000 prélèvements atmosphériques ont été réalisés par les Services
prévention et l'INRS (tableau II). La fréquence de dépassement de la VME
réglementaire est de 33 % pour l'ensemble des mesures (2 765 dépassements pour
6 840 mesures exprimées en mg/m3 dans les prélèvements individuels, 712



dépassements pour 3 825 mesures exprimées en mg/m3 dans les prélèvements
d'ambiance). On relevait respectivement 420 et 255 prélèvements sans détection de
plomb. Dans le cadre de la réglementation de 1988 des prélèvements
atmosphériques sont réalisés par des laboratoires agréés et des entreprises ayant
l'autorisation d'autocontrôle. A titre indicatif, le tableau III montre le nombre de
mesures (3 293 au total) ayant été effectuées de 1992 à 1995 dans les différents
secteurs d'activité concernés.
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L'évolution des teneurs atmosphériques en plomb dans le secteur d'activité de la
métallurgie d'un des plus concernés par le risque Saturnin) est donnée dans la
figure 1.

Hygiène et sécurité du travail: réglementation



L'hygiène et la sécurité du travail reposent essentiellement sur le décret n°88-120
du 1er février 1988 applicable aux établissements dans lesquels les travailleurs sont
exposés au plomb métallique et à ses composés (J.O. du 5 février 1988).

En application de la directive 85/605/CEE du 28 juillet 1982, ce décret fixe une
concentration en vapeurs, poussières, fumées, ne devant pas dépasser au total 0,15
mg de plomb métallique par m3, en moyenne, sur quarante heures.
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Les modalités du contrôle de l'exposition prévoient des mesures initiales de la
concentration ambiante en composés du plomb inhalé, ainsi qu'un dosage de la
plombémie de chaque salarié exposé. Ces contrôles doivent être renouvelés tous
les ans, voire tous les trimestres si le médecin du travail indique des taux
individuels de plombémie dépassant 600,µg/1 de sang.



L'arrêté du 11 avril 1988 fixe les modalités des contrôles de la concentration en
poussières, fumées, vapeurs de plomb dans l'air qui sont à la charge de l'employeur
et doivent être pratiqués par un organisme agréé par arrêté des ministres chargés
du Travail et de l'Agriculture. L'employeur peut procéder lui même à ces contrôles
en se conformant aux méthodes et procédures de l'arrêté, après autorisation de la
Direction départementale du travail et de l'emploi dont il dépend.
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Tout organisme souhaitant l'agrément prévu dans la réglementation de 1988, tout
employeur qui sollicite l'autorisation d'autocontrôle, sont tenus d'adresser au
ministère du travail ou à la Direction du travail et de l'emploi un dossier dont les
éléments figurent dans l'arrêté (section II) et doivent participer à des “ essais
d'aptitude et de contrôle qualité ”, organisés par l'INRS, qui est, pour la
circonstance, le laboratoire de référence du ministère; agrément et autorisation sont
révocables. La liste des laboratoires agrées et autorisés est publiée dans les Cahiers
de Notes Documentaires de l'INRS ainsi qu'au Journal officiel (premier numéro de
chaque année).
D'autres dispositions réglementaires consacrées à l'hygiène et la sécurité du travail
chez les salariés exposés doivent être appliquées (annexes).

Echantillonnage de l'atmosphère

Après une évaluation initiale qualitative détaillée (produits, procédés, fonctions de
travail, conditions d'exposition), les points d'échantillonnage sont sélectionnés
selon le niveau de stratégie nécessaire: le plus simple ne retient que les ouvriers les
plus exposés, le second inclut des situations représentatives du travail usuel.
Moment et durée des prélèvements dépendent de la nature de la valeur limite à
contrôler, leur nombre étant fonction des exigences de base et de la variabilité
observée; quelques prélèvements d'ambiance sont souvent utiles.

Trois cas de figure peuvent être envisagés:
• échantillonnages successifs couvrant toute la journée de travail: ils permettent
d'aborder la variabilité de l'exposition sur un poste;
• échantillonnage unique sur la journée de travail. Il fournit directement la valeur
moyenne d'exposition pondérée sur la durée de travail;
• échantillons successifs couvrant une partie de la durée du travail: ils peuvent
renseigner sur l'exposition durant certaines phases ou pratiques d'atelier.

En parallèle des prélèvements des produits utilisés (matières premières ou produits
finis) sont à effectuer afin d'en préciser la composition (échantillons massifs).

Sur les lieux de travail, les prélèvements d'air peuvent être de deux types:
• prélèvement à poste fixe ou d'ambiance;



• prélèvement individuel au niveau des voies respiratoires. Les modalités sont
décrites dans la norme AFNOR X43-257.

La durée de ces prélèvements doit couvrir, autant que possible, la totalité de la
journée de travail. Si ce n'est pas le cas, les expertises réalisées sur les échantillons
seront rapportées à cette période de référence (soit 8 heures).
En pratique, la norme AFNOR X43 256 décrit une méthode d'échantillonnage à
appliquer avec des réglages stricts:
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• membrane filtrante ou filtre en profondeur placé dans une cassette Millipore;
• orifice d'entrée (captage): diamètre 4 mm;
• débit d'aspiration compris entre 1 et 1,09 1/minute.

Ces réglages sont compatibles avec ceux de la Directive Européenne 82/605/CEE
du 28 juillet 1982, directive qui permet de choisir dans des plages de réglage bien
plus larges:
• orifice d'entrée: supérieur ou égal à 4 mm de diamètre;
• vitesse linéaire d'aspiration: 1,25 mis ±10 %;
• débit moyen supérieur ou égal à 1 1/minute.

La fixation d'une valeur limite ou d'un niveau d'action exprimé en concentration de
plomb dans l'air respiré, est liée au choix d'un système d'échantillonnage défini et
fiable. C'est dans cet esprit qu'a été rédigée la directive européenne de 1982.

Nocivité des polluants minéraux contenant du plomb et spéciation

Chaque espèce a sa réactivité propre. Le concept de spéciation est le raisonnement
qui prend en compte les différences d'effets dues à différentes espèces et/ou la
détermination et la caractérisation des espèces.

Différentes approches toutes complémentaires sont à considérer:

• spéciation chimique par composé, par famille de composés;
• spéciation par caractérisations physiques (étude des structures, de la solubilité, de
la granulométrie, de la morphologie des particules et des propriétés de surface...);
• spéciation biochimique [étude de la biodisponibilité initiale et des chaînes de
bioréactivité (organe cible cellule cible noyau - ADN)];
• spéciation réglementaire (ex: nomenclature CEE à différenciation très succinte);
• spéciation industrielle (ex: minerais polymétalliques, fumées de sondage).

Dans le cas de la prévention ou de la mise en évidence du risque de saturnisme,
l'appréciation du danger encourra est très complexe et dépend de la taille des
particules inspirées: les particules de 5 à 25,µm ont une forte probabilité de dépôt
dans les régions extra-thoracique et trachéo-bronchique et sont rapidement soit



rejetées, soit dégluties vers l'appareil digestif. Les particules fines inférieures à 5
,µm, (fumées principalement) ont une probabilité de dépôt plus faible (dépôt
principalement dans la région alvéolaire) mais ont une durée de séjour plus longue
et une probabilité d'assimilation plus forte. L'appréciation du danger dépend
également de la composition chimique: la “ biodisponibilité ” varie de façon
considérable selon la nature des composés chimiques contenant le plomb.
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Il n'existe pas d'étude ayant permis de valablement quantifier cette question, mais
on peut proposer l'échelle qualitative (très partielle) suivante:
• Sulfure de Pb biodisponibilité extrêmement faible
• Silicate de Pb biodisponibilité extrêmement faible
• Sulfate de Pb biodisponibilité faible
• Oxydes de Pb biodisponibilité assez forte
• Chlorure de Pb biodisponibilité très forte

Enfin, le danger sera évalué en fonction de la forme et de l'état de surface des
particules (surface spécifique...), et éventuellement de la structure des particules et
de leur composition de surface.

Recommandations de l'INRS
(fiche toxicologique n°59, édition 1998)

En raison de la très grande toxicité du plomb et de ses composés, chaque fois que
la chose est techniquement possible, il y aura lieu de substituer à ces produits des
composés moins toxiques.

Lorsque des produits plombifères sont utilisés, des mesures sévères de prévention
et de protection sont nécessaires et notamment au point de vue technique.
• Le sol, les murs des locaux ainsi que les postes de travail seront construits en
matériaux imperméables. Le sol sera légèrement incliné dans la direction d'un
dispositif d'évacuation et de récupération.
• On effectuera mécaniquement dans des appareils clos et étanches les travaux
susceptibles de donner lieu à dégagement de vapeurs, fumées et poussières
plombifères. Pour les produits susceptibles de dégager des poussières, lorsqu'on ne
pourra travailler dans ces conditions, les manipulations s'effectueront sur des
matières à l'état humide. Enfin, si cela est impossible, les locaux où s'effectuent
tous ces travaux seront séparés des autres ateliers et les postes seront pourvus
d'une captation des vapeurs et poussières.
• Les locaux et postes de travail seront maintenus en parfait état de propreté; les
tables, le sol et les murs seront nettoyés fréquemment, soit par lavage, soit par
aspiration mécanique.
• Dans tous les travaux de peinture en bâtiment de quelque nature qu'ils soient,
tant à l'extérieur qu'à l'intérieur des locaux, l'emploi de la céruse, du sulfate de



plomb, de l'huile de lin plombifère (huiles de lin renfermant de la céruse ou du
sulfate de plomb) et de tout produit qui en renferme sera interdit.
• Dans les travaux de peinture, la céruse, le sulfate de plomb et le minium ne
pourront être employés qu'à l'état de pâte.
• Le grattage et le ponçage à sec des peintures renfermant des composés du plomb
seront interdits.
• Les composés du plomb ne seront pas manipulés à main nue.
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• Il sera interdit de tremper des poteries à main nue dans les bouillies contenant des
composés du plomb.
• Il sera interdit de vérifier l'étanchéité des travaux de plomberie et des poteries
d'étain par soufflage ou pompage à la bouche.
• On procédera à de fréquents dosages d'atmosphère.
• Le personnel sera averti des risques que peut entraîner la manipulation du plomb
et de ses composés. A cet effet, étant donné l'importance primordiale de cet aspect
de la protection, on devra lui faire comprendre la nécessité de ne pas fumer, boire
et manger sur les lieux de travail et d'observer une hygiène corporelle très stricte: à
cet effet, des douches et des armoires-vestiaires individuelles (séparation complète
des vêtements de travail et des vêtements de ville) seront mises à la disposition du
personnel ainsi que des moyens de nettoyage, de séchage et d'essuyage.
• Lorsque les conditions de travail le nécessitent, on distribuera au personnel des
effets de protection individuelle: gants et tabliers imperméables, bottes ou
chaussures renforcées... Ces effets seront entretenus en bon état et lavés
fréquemment.
• Dans certains cas exceptionnels, et lorsqu'il est impossible d'appliquer une
protection collective efficace, le personnel sera muni d'appareils respiratoires.
• Les travailleurs seront informés des obligations de la surveillance médicale.

Arlette Peltier
Service Evaluation et Prévention du Risque Chimique

Laboratoire de Caractérisation de la Pollution Minérale
Institut National de Recherche et de Sécurité
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Stratégies dépistage de l'intoxication infantile à Paris

Cette communication porte sur les principaux axes de la stratégie de dépistage
mise en place à Paris depuis 1987 et sur les nouvelles perspectives de prévention.

Mise en évidence de l'intoxication et de son origine

A la suite de la découverte, d'octobre 1985 à avril 1986, à l'hôpital Trousseau, de
six cas d'intoxication saturnine chez des enfants vivant dans des logements vétustes
et dégradés du 11ème arrondissement, deux enquêtes, effectuées par le service de
Protection Maternelle et Infantile (PMI) et le Laboratoire d'Hygiène de la Ville de
Paris (LHVP), ont permis de mettre en évidence un problème médico-social
jusque-là insoupçonné.

En juillet 1986, l'ensemble de la population domiciliée aux deux adresses
concernées a fait l'objet d'un dépistage biologique systématique. Les adultes
prélevés avaient une plombémie dans les limites des valeurs habituelles tandis que 4
enfants âgés de moins de six ans présentaient des taux supérieurs à 250,µg/1, seuil
d'intervention préconisé en 1985 par le centre américain de contrôle des maladies
(CDC Atlanta). La recherche de plomb dans l'environnement montrait que les
concentrations dans l'eau et l'air ambiant des appartements ne dépassaient pas les
valeurs habituelles relevées à Paris. En revanche, les écailles de peinture prélevées
sur les murs renfermaient des teneurs très élevées, jusqu'à 54 mg par gramme de
peinture.

En mars-avril 1987, un dosage de plombémie a été proposé à 82 enfants de 1 à 6
ans, recrutés auprès de trois centres de PMI du 11ème arrondissement. Le critère
exclusif d'inclusion dans l'étude était la vétusté ou l'insalubrité de l'habitat, sans
indication d'ordre clinique. Sept enfants sur 82 testés, soit 8,7 %, présentaient une
plombémie comprise entre 250 et 600,µg/1. Dans un groupe témoin de 40 enfants
habitant l'arrondissement et recrutés auprès du centre des bilans de santé de la
Caisse Primaire d'Assurance Maladie (CPAM) de Paris, aucun sujet ne dépassait la
valeur de 250,µg/1. De plus, la comparaison des taux moyens de plombémie du
groupe témoin ( l00 ,µg/l) et de l'échantillon des enfants de PMI (150,µg/1)
confirmait 1'influence significative de l'habitat vétuste sur l'augmentation de la
plombémie. La mise en évidence de teneurs élevées de plomb dans les peintures
confirmait là aussi la responsabilité de celles-ci dans l'intoxication saturnine.
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Résultats du programme de dépistage médical



Des activités de dépistage systématique et ciblé sur des enfants “ à risque ” ont
alors été mises en place pour tous les enfants fréquentant les centres de PMI des
11ème et 18ème arrondissements. En 1990, le dépistage a été étendu à d'autres
arrondissements du nord-est parisien puis dans les autres arrondissements où des
îlots d'habitation à risque étaient connus des équipes de PMI.

Le programme de dépistage médical initié dans les centres de PMI depuis 1987 et
repris par les médecins libéraux depuis 1995 repose sur la recherche des facteurs
de risque suivants: habitat ancien datant d'avant 1948 (après cette date, l'utilisation
de la céruse dans la peinture en bâtiment a été progressivement abandonnée),
dégradé avec présence d'écailles de peinture dans l'appartement mais aussi dans les
parties communes de l'immeuble, comportement de l'enfant vis-à-vis de la peinture,
autre cas d'intoxication dans l'entourage. Des signes cliniques tels qu'une anémie
rebelle, une stagnation pondérale, des troubles digestifs ou des signes neuro-
psychologiques doivent être replacés dans le contexte d'exposition au toxique.

De mai 1987 à décembre 1997,7 014 enfants des centres de PMI ont bénéficié d'un
dosage de plombémie; 6 032 dosages ont été pratiqués pour le suivi médical des
enfants atteints de saturnisme. A ce jour, 528 enfants âgés de moins de 6 ans ont
une plombémie supérieure à 150,µg/1, seuil justifiant une prise en charge médicale
(figure 1).

Une étude du saturnisme infantile dans la clientèle d'un échantillon de généralistes
et de pédiatres exerçant à proximité d'îlots à risque à Paris (SIMEL 2) a montré
que sur 164 enfants de moins de 6 ans présentant des facteurs de risque, 4
seulement avaient une plombémie à plus de l00,µg/1 et 2, à plus de 150,µg/1.
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En complément de ce dépistage, une enquête environnementale effectuée par le
LHVP au domicile des enfants intoxiqués, permet la mise en évidence de
l'exposition à une source de plomb accessible, l'identification des zones
dangereuses en vue de mesures préventives et le suivi du plomb dans l'habitat après
actions correctives visant à supprimer le risque d'intoxication.

Des mesures de prévention sont recommandées aux familles dans l'attente de
mesures correctives plus radicales: isolement des zones dangereuses, interdiction
aux enfants de gratter les peintures, surveillance des enfants dans les parties
communes, lavage des mains, nettoyage humide des surfaces, hygiène de vie
(alimentation équilibrée et diversifiée, sorties, jeux, accueil en collectivité,
scolarisation...). Sur l'ensemble des enfants suivis médicalement, deux tiers ont vu
leur plombémie diminuer progressivement au cours du temps mais, pour un tiers
d'entre eux, l’intoxication s'est aggravée (figures 2 et 3).
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Evaluation de la stratégie de dépistage

En 1991, une analyse rétrospective des informations recueillies au cours des
activités de dépistage des équipes parisiennes de PMI et des services hospitaliers
pédiatriques a été effectuée par le Département de Santé Publique de la faculté de
médecine Xavier Bichat pour la période de 1987 à 1990.

Cette enquête rétrospective, qui a comparé le groupe d'enfants dépistés à un
groupe témoin apparié sur l'âge, le sexe et le médecin ayant en charge l'enfant, a
révélé les points suivants:
• la stratégie de dépistage orienté utilisée par la PMI est performante et a permis
d'identifier une population d'enfants dont les deux tiers présentent une plombémie
supérieure à 150,µg/1, et dont plus de 10 % sont classés comme “ intoxications
graves ”, justifiant une prise en charge hospitalière. Les enfants dépistés en milieu
hospitalier sont moins ciblés qu'en PMI, car la proportion d'enfants dont la
plombémie est inférieure à 150,µg/1 y est plus importante.
• le saturnisme ne se trouve que si on le cherche de façon active, ce qui justifie la
poursuite de campagnes “ volontaires ”.
• les enfants intoxiqués sont des enfants très bien suivis médicalement en PMI,
plutôt mieux que les enfants du groupe témoin.
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• lorsqu'un enfant est dépisté, son suivi est difficile. Un enfant sur deux seulement
bénéficie de contrôles réguliers de son statut en plomb. Toutefois, les enfants qui
ne sont pas “ perdus de vue ” ont des plombémies qui diminuent progressivement.

En 1993, une deuxième enquête épidémiologique a porté sur la prévalence de
l'intoxication dans un échantillon d'enfants recrutés dans les centres de PMI
parisiens. Il existe des cas de saturnisme sur l'ensemble du territoire parisien: au
moins un enfant sur 16 est intoxiqué au seuil de 150,µg/1.

L'évaluation de la stratégie de dépistage utilisée est efficace pour les enfants à fort
risque d'intoxication (42 % des enfants ayant fait l'objet d'une prescription de
plombémie sont intoxiqués). Le repérage des facteurs de risque laisse échapper un
enfant sur trois au seuil de 150,µg/1. Les puéricultrices ont une bonne
connaissance des facteurs de risque des enfants; cependant, pour une partie d'entre
eux, les conditions d'habitat ne sont pas connues. De plus, tous les facteurs de
risque repérés n'aboutissent pas à une prescription de plombémie et toutes les
plombémies prescrites ne sont pas suivies de prélèvement sanguin.

Rôle du comité départemental de pilotage

Le comité départemental de pilotage de lutte contre l'intoxication au plomb a été
mis en place le 4 avril 1996 par le Préfet de Paris. Il formalise les actions déjà mises
en œ uvre par la Mairie de Paris. Il regroupe des représentants des services de
l’Etat et de la Ville de Paris, responsables de la santé, de l'action sociale, de
l'habitat, du logement et de la politique de la ville, ainsi que du Fonds d'action
sociale (F.A.S.) et du Pacte de Paris. Il se réunit trimestriellement. Ce comité
plénier s'appuie sur deux commissions de travail. La commission santé, Direction
de l'Action Sociale, de l'Enfance et de la Santé - Direction Départementale des
Affaires Sanitaires et Sociales (DASES-DDASS), en amont, centralise les
signalements d'intoxication qui lui sont communiqués par l'ensemble du secteur
médical (PMI, santé scolaire, LHVP, médecins libéraux et hospitaliers). Elle
engage une enquête sociale et une enquête environnementale pour transmission à la
commission opérationnelle.

La commission opérationnelle (DULE-Etat et DLH-Ville) détermine les
interventions sur l'habitat qui visent à réduire le risque d'intoxication.
Les mesures d'urgence provisoires d'isolation de la source de plomb permettent, en
installant des protections temporaires pour les enfants intoxiqués de limiter l'accès
du plomb accessible dans leur environnement. Leur mise en œ uvre se fait en milieu
occupé. Cette intervention, qui vient en complément du suivi médical et social de
l'enfant, ne peut se faire sans un accord formel des parents. Depuis janvier 1997,
114 dossiers ont été transmis au Pacte de Paris pour la réalisation de mesures
d'urgence :

407



27 ne feront pas l'objet telles mesures (7 familles ont déménagé, 6 ont été relogées,
9 ont refusé, 5 logements ont fait l'objet de travaux); 87 logements ont fait ou font
l'objet de mesures d'urgence. Pour les logements situés en zone urbaine sensible, un
fonds spécifique a été immédiatement mobilisable en 1997 (cofinancement Caisse
des dépôts et consignations et Préfecture de Paris). Pour les autres logements, le
montage financier de droit commun est soumis à l'accord des partenaires financiers
intervenant au titre de l'amélioration de l'habitat (ANAH, Caisse d'allocations
familiales, Centre d'action sociale de la ville de Paris, Préfecture de Paris) et Aide
sociale à l'enfance pour les occupants sans titre. En 1998, le dispositif mis en place
dans les ZUS sera étendu à l'ensemble du territoire parisien. Il sera alimenté
paritairement par l’Etat et la Ville de Paris.

Les prescriptions de traitement de l'habitat en s'appuyant sur la procédure de
résorption de l'habitat insalubre, permettent d'engager des travaux. La procédure
d'insalubrité est instruite par le service technique de l'habitat de la ville de Paris et
soumise à la commission des logements insalubres. L'arrêté d’insalubrité est pris
lorsque la relation entre insalubrité et cas de saturnisme est établie. En cas de
prescriptions de travaux, seuls sont indiqués les travaux à réaliser avec obligation
de résultats. L'ANAH subventionne les travaux d'isolation ou d'élimination du
plomb (70 % du montant des travaux plafonnés à 40 000 F par logement).

Le relogement pose des problèmes. La Ville et la Préfecture de Paris relogent
paritairement les familles résidant dans un logement interdit à l'habitation en raison
du saturnisme infantile (en application du plan départemental d'action pour le
logement des personnes défavorisées) et les occupants sans titre d'immeubles
propriétés publiques. Il est à noter la complexité de la situation sociale de certaines
familles touchées par le saturnisme, ainsi que les difficultés, après relogement,
d'interdire immédiatement et de manière efficace l'accès aux logements du secteur
privé.

La prévention des risques dans l'habitat s'exerce dans les périmètres “ Opérations
programmées d'amélioration de l'habitat ” et dans les secteurs prioritaires au titre
de la politique de la Ville, auprès des locataires ou des propriétaires, lors de
travaux d'amélioration ou de réhabilitation de l'habitat et sur les immeubles
réquisitionnés ou mis à disposition. Elle conduit à effectuer une analyse de l'état du
bâti, un diagnostic du “ plomb accessible ” par le LHVP, une préconisation des
travaux adaptés et un suivi des travaux.

Pour la réalisation des mesures d'urgence, et afin d'apporter conseil et assistance
aux propriétaires et occupants pour les travaux de réhabilitation dans le parc ancien
à risque, la Ville de Paris et l’Etat ont confié au Pacte de Paris, par convention en
date du 20 janvier 1997, une Maîtrise d'œ uvre urbaine et sociale (MOUS). Cette
MOUS “ saturnisme ” est renouvelée en 1998.
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Depuis juillet 1995, et au 8 avril 1998, 216 dossiers (1 dossier = 1 famille) ont été
signalés pour traitement aux services du logement de la ville, jusqu'à avril 1996,
puis à la commission opérationnelle.

Sur ces 216 dossiers, 94 sont résolus:
• 74 familles ont été relogées (logements interdits à l'habitation ou en voie
d'interdiction ou occupants d'immeubles propriétés publiques) dont 39 en 1997 et
10 depuis le ter janvier 1998;
• 20 logements ont fait l'objet de travaux de réduction du risque. 122 dossiers sont
en cours:
• 32 logements ont fait l'objet de prescriptions de travaux (17 mises en demeure et
15 arrêtés d'insalubrité);
• 55 familles devront être relogées (22 logements interdits à l'habitation et 23
occupants sans titre d'immeubles propriétés publiques);
• 11 dossiers ont été ou seront transmis à la commission des logements insalubres;
• 10 dossiers sont en complément d'enquête;
• 14 dossiers sont en cours d'enquête.

En conclusion, le saturnisme infantile par ingestion de vieilles peintures au plomb
dans un habitat ancien et dégradé a été mis en évidence à Paris, puis dans d'autres
départements de la petite couronne et dans d'autres villes françaises (Lyon,
Marseille...). Toutes les connaissances accumulées depuis le milieu des années
1980 ont permis d'élaborer des stratégies de dépistage médical, une prise en charge
médico-sociale adaptée des enfants atteints de saturnisme et diverses actions de
traitement de l'habitat.

En complément de ces actions médico-sociales, l'identification des immeubles à
risque d'intoxication (état du bâti, diagnostic du plomb accessible), qui a déjà
commencé à Paris dans certains secteurs comme les périmètres d'OPAH ou les
immeubles réquisitionnés, et qui devrait conduire à la fois à l'information des
familles et à des travaux de réduction du risque plomb, assurera au mieux la
prévention primaire de l'intoxication saturnine des jeunes enfants.

Fabien Squinazi
Chef du Laboratoire d'Hygiène de la Ville de Paris
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Childhood lead poisoning prevention, the CDC
experience

This communication reviews the past experience with and the current status of
childhood lead poisoning prevention efforts in the United States, especially as it
relates to the work of the Centers for Disease Control and Prevention (CDC). The
CDC is one of several federal agencies who have a role in controlling lead
exposure in the United States population. CDC's responsibility has mainly
concerned the public health response to childhood lead poisoning and has
emphasized screening, surveillance, and interventions directed at individual
children with elevated blood lead levels.

Other key federal agencies include the Environmental Protection Agency (EPA) for
regulating lead emissions into the environment, the department of Housing and
Urban Development (HUD) for control of lead exposure in federally-subsidized
housing, the Food and Drug Administration (FDA) for limiting lead exposure from
food and food containers, the Consumer Product Safety Commission (CPSC) for
regulating lead exposure from new house paint and other consumer products, the
National Institut of Health (NIH) for research into the health effects of lead and
mechanisms of toxicity, and the Occupational Safety and Health Administration
(OSHA) for regulation of occupational lead exposure.

The main topics which will be covered include recent research findings with an
emphasis on studies in which CDC was involved and their impact on policies and
programs in the following areas:

• health effects of lead;
• surveillance of blood lead levels in the population;
• screening;
• assessment of residential lead exposure;
• abatement of residential lead hazards.

Health effects
Serious lead poisoning prevention efforts in the United States started in the 1950's
and 1960's when severe clinical lead poisoning was epidemic in most large cities.
Hospital admission for frank lead encephalopathy was common and case fatality
rates were high. As a result, prevention efforts were largely developed in the
context of the medical model: symptomatic children were treated with chelating
agents, asymptomatic children were screened and treated if their blood lead levels
were very high, and efforts were made to remove lead paint from dwellings of
poisoned children.
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It had been recognized that symptomatic lead poisoning could leave children with
permanent neurologic impairment. Starting in the 1970's, researchers began to
investigate the relation between blood lead levels and neurodevelopment in
children who did not have symptoms. The culmination of that work came in the
1980's with several large, carefully designed studies that related levels of lead in
blood of asymptomatic children to IQ (Intellectual Quotient), other cognitive
measures, and behavior. The results of several such studies were synthesized in a
meta-analysis by Schwartz (Schwartz, 1994). Schwartz estimated that a blood lead
increase from 100 to 190 µg/1 is associated with an estimated IQ loss of 2.6
points, adjusted for multiple confounding factors. The weight of evidence supports
a subtle effect on intellectual development at blood lead levels that had been
thought safe.

All of the other animal and human research data concerning low-level lead toxicity
will not be reviewed here. Suffice it to say that, based on this and similar
information, in 1991, CDC issued new guidelines for preventing lead poisoning in
young children (CDC, 1991). Among other recommendations was a reduction to
100,µg/l in the blood lead level at which some action should be taken.

Trends in lead exposure

During the same period during which research lowered the threshold for known
health effects of lead, lead exposure in the population was changing and these
changes were identified through surveys and surveillance. The most important
source of data on blood lead levels in the United States population comes from the
National Health and Nutrition Examination Survey, or NHANES. This is an
ongoing series of national examinations, conducted by CDC, of the health and
nutritional status of the noninstitutionalized US population.

There was a dramatic decline in the geometric mean blood lead level among
preschool children between the NHANES II survey, conducted in the late 1970's,
and the NHANES III survey, conducted in two phases spanning the years
1988-1994. The geometric mean level in the early l990's, 27,µg/1 (CDC, 1997a), is
less than one-fifth the level in the 1970's.

This decrease in lead exposure has benefited all demographic subgroups of the
population. However, lead exposure remains quite unevenly distributed in the
population. Using 100,µg/l as the threshold for an elevated blood lead level, the
prevalence varies substantially by race, income, urban status, and the age of the
dwelling in which the child lives. For example, for low income children living in
housing built prior to 1946, the estimated prevalence is more than 30 times higher
than for middle income children living in housing built after 1973 (CDC, 1997a).
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This pattern most likely reflects two major sources of lead exposure in the United
States: deteriorated leaded paint and soil and dust contaminated by paint and by
past leaded gasoline emissions. The three housing age categories, while not
designed for assessing lead exposure, roughly correspond to three important
milestones in the use of lead in paint. Around 1950, the paint industry in the United
States voluntarily began to phase out the use of lead pigment in paint, though they
continued to add lead to paint in smaller amounts for other purposes. Prior to that
time, high levels of lead were found in most residential paints. In 1978, the addition
of lead to housepaint was banned by the CPSC.

Exposure to high levels of lead in deteriorated paint and the house dust it
contaminates probably accounts for much of the income and race gradients in
blood lead levels. The association with urban status likely is due to the past
deposition of lead from gasoline in more densely populated areas with more
vehicles.
The decline in blood lead levels was not unexpected. In the late 1970's, the use of
leaded gasoline began to decline with the introduction of catalytic converters for
controlling auto emissions . The NHANES II survey data showed that the decline
in use of leaded gas was paralleled by a decline in average blood lead levels
(Annest, 1983).

Data from ongoing screening programs also tracked the decline in blood lead levels
during the 1980's. The health department in the city of Chicago has been screening
children with venous lead testing since the early 1970's and keeping records of test
results. These records have proven useful for answering a number of questions
about lead exposure and lead screening. We analyzed these data in conjunction
with data from routine monitoring of air lead levels. Again we found a steady
decline in the median blood lead level in this high-risk population, paralleling the
decrease in airborne lead levels (Hayes et al., 1994). This is one example of how
routinely collected blood lead testing data can be used for answering important
questions about lead exposure in the population. Because of this, CDC provides
funding and technical assistance to state health departments to develop and
maintain systems for laboratory-based reporting of blood lead test results. This
data is taking on increasing importance as states move to develop
recommendations for targeted screening of high-risk populations.

The important role that phasing out leaded gasoline played in reducing lead
exposure has already been mentioned. However, because of the many sources and
pathways of lead exposure, a number of changes have probably contributed to the
downward trend in blood lead levels (Pirkle et al., 1994). The other major factor,
we believe was the virtual elimination of lead soldered food and beverage
containers from the United States. Prior to that, leaching of lead from can solder
was a major contributor to lead exposure in the general population.
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This change was achieved voluntarily by food canneries, with encouragement , but
no t regulation , by the FDA .

Lead exposure from paint is generally due to deteriorated older paint; therefore the
banning of leaded paint in 1978 did not have a major effect on lead exposure in the
short run. However, as older housing has been demolished and newer housing
built, the proportion of children living in housing with leaded paint has decreased
substantially. Between 1980 and 1990, for example, nearly 4 million pre-1950
dwellings went out of existence.

Lead levels in drinking water are falling for two reasons. First, in 1988
lead-containing solder was banned from use in household plumbing; prior to that, it
had commonly been used to join copper pipes. Second, in the early 1990's, new
clean water regulations were implemented, requiring public water systems to test
for lead-contamination at household taps and treat water to reduce corrosiveness
where high levels were found.

Ongoing screening programs and public education have almost certainly
contributed to reducing lead exposure on the upper end of the blood lead
distribution. Higher birthrates in low-income populations, increasing immigration,
changes in government food programs have probably had a minor role changes in
population blood lead levels.

Lead screening

The main function of the lead poisoning prevention program of CDC is to provide
funding and technical assistance to state and local lead poisoning prevention
programs. The CDC currently provides grant support to 30 state and 11 1ocal
health departments. These grantees were responsible for screening 1,6 million
children in Fiscal Year 1997.

The recognition of health effects at low blood lead levels coupled with the
reduction in lead exposure has had major implications for CDCs policies and
programs concerning lead screening. In 1991, CDC issued new guidelines
recommending that all children be screened for lead poisoning unless it could be
demonstrated that a community did not have a childhood lead poisoning problem.
Because health effects were recognized at levels below which chelation would be
given, a multi-tiered approach to intervention was also recommended. Children
with relatively high levels would receive medical evaluation, and possibly chelation,
while lower levels would trigger education and environmental interventions. These
recommendations for the interpretation of lead test results are still current.
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that pediatric clinicians provide so called “ anticipatory guidance ”, that is,
counciling about lead exposure and how to avoid it at routine well-child visits,
even before children reach age 1, when screening is recommended.

Because of the de cline in blood lead levels and their uneven distribution
pediatricians and health departments in some areas with a very low prevalence of
elevated blood lead levels began to question the utility of universal screening in all
areas. Our own analysis indicated that universal lead screening in very low risk
communities would not be cost effective. In 1997 CDC issued revised guidance to
state and local health departments concerning how to define low high risk areas
and populations where universal screening would be most appropriate (CDC,
1997aandb). We are just in the process of working with health departments to help
them implement this guidance and to evaluate its impact.

At the same time, our laboratory has been working with the private sector to
encourage the development of portable, reliable, lead testing devices for use in the
field or physician's office. This effort bore fruit this past year with the introduction
of the LeadCare(device (Zink et al., 1997). This instrument has performance
characteristics that compare quite favorably with laboratory based devices. It is too
soon to know how widely accepted this instrument will be in clinical practice, but it
has the promise to make screening much more efficient by reducing the need for
follow-up visits to confirm elevated blood lead levels.

Assessment of lead exposure in housing

The CDC and others have long called for moving towards primary prevention of
lead exposure, rather than relying on secondary prevention. There has certainly
been success in this area with respect to ongoing sources of lead exposure that can
be reduced or eliminated by regulation. Examples include lead in gasoline and
drinking water. However, it has proven far more difficult to move from secondary
prevention to primary prevention of lead hazards associated with housing.

It is useful to review some of the limitations of the secondary prevention approach.
First, because lead accumulates in bone stores from where it is released slowly over
time, reducing blood lead levels in children who have had long term exposure can
be difficult. Second, it is not clear to what extent effects of lead exposure on
neurodevelopment can be reversed with reduction in exposure or other
interventions. Third, in older, more mobile children, identifying sources of current
lead exposure can be more challenging. Fourth , removing lead hazards from
homes occupied by children can be more difficult and costly than at other times,
such as unit turnover.
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In order to move to primary prevention of lead hazards in housing, we need better
information concerning the assessment of risk in housing and how to most
cost-effectively reduce the risk of residential lead exposure.

It was long thought that lead poisoning required pica for paint chips. However, in a
study of the relation between finding evidence of paint chip ingestion and the
severity of lead poisoning, recent paint chip ingestion was rare among children with
blood lead levels less than 500,µg/l, but much more common for children with
higher levels (Mc Elvaine et al., 1992). Fortunately, such cases represent a small
proportion of children with high blood lead levels today.

It has now been established that lead in housedust, contaminated by deteriorated
paint, tracked in soil, or both, is the most important vehicle for lead exposure in
most young children. Bornschein et al. (1986) at University of Cincinnati used
structural equation modeling to demonstrate the pathway from paint to dust to
hand to blood lead. Many questions have remained, however, concerning the dose
response relation for house dust lead and blood lead and concerning the methods
used to sample housedust. More recently, Lanphear et al. (1996a) at the University
of Rochester addressed some of these questions. (figure 1). The authors selected
children in Rochester (a small city in the northern part of the state of New-York)
who were 12 to 31 months of age and who had lived at the same residence since at
least age 6 months. They found that housedust lead level was the most important
predictor of blood lead, along with paint lead level and condition and soil lead
level. They also established that the loading of lend in dust (weight of lead per unit
area) was a better predictor of blood lead than was mass concentration of lead in
dust and that a simple wipe method performed just about as well as a more
cumbersome vacuum method.

Lanphear et al. (1998) recently completed a combined reanalysis of 12 studies to
examine the dust lead-blood lead relation in children and better define safe levels of
exposure (figure 2). Prior to this work, standards for acceptable levels of lead in
housedust on floors had been set at 200,µg/ft2 and were recently lowered to
100,µg/ft2. The statistical methods accounted for the inevitable bias in regression
slopes due to error in the dust lead measurement. The reanalysis showed a strong
gradient in blood lead level occurs with floor dust lead levels far below these
standards. Lead in exterior dust or soil also has an important effect at any given
level of lead in housedust. Even at an interior dust lead loading of 20,µg/ft2, the
model predicts more than 10 % of children will have blood lead levels above
100,µg/l if the exterior soil lead level is near the residential average for the nation.
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Reduction of lead hazards in housing
With a standard defining a hazardous level of lead in housedust, it Will be possible
to begin testing dwellings before children are lead poisoned by them, perhaps
before such children are even born or move into them
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The next step in primary prevention is to take some measures to reduce the level of
lead exposure in the home. Since we now know that children are exposed to lead
from non-intact paint and from dust and soil that has been contaminated by paint
and other sources, we must consider these pathways in reducing lead hazards. A



listing of the basic approaches that have been proposed to reducing lead exposure
in housing range from stabilization of non-intact painted surfaces containing lead
(basically removing non-intact paint and repainting), removing paint, covering
leaded paint, replacing lead painted components, especially those, like windows,
subject to abrasion of paint, and floor treatments to make floors smooth and
cleanable. There are many variations on each basic approach, but they all
correspond to things that are done routinely during building maintenance and
remodeling. However, special precautions are required before, during, and after
such work, to ensure that lead exposure, especially from dust, is reduced rather
than increased.
Since that time there has been a great deal of debate about the most effective,
cost-effective, and safest approaches to lead paint hazard reduction. A full
discussion of the technical aspects of lead hazard reduction are beyond the scope
of this paper. Instead some recent studies in this area in which CDC has been
involved will be reviewed.
The systematic study of this question did not really begin until the mid 1980's when
investigators Farfel and Chisholm at Johns Hopkins in Baltimore began to examine
why many children's blood lead levels did not come down, or indeed increased
after their homes were deleaded. Based on their work, it was concluded that
extensive on-site paint removal was difficult to perform without increasing lead
exposure.
A retrospective study of lead paint abatement in St. Louis (where limited paint
stabilization was their standard of practice) was undertaken (Staes et al., 1994). It
was observed that, while some reduction in blood lead level was associated with
abatement, blood lead levels were still quite high one year after children were
identified. It was concluded that limitations of their abatement practices (such as
inadequate cleanup of dust) along with the problem of endogenous lead stores it
was been alluded to earlier, accounted for the limited benefit (Lanphear et al.,
1998).
Two recent CDC-supported studies looked at dust control measures as a possible
short term, low cost measure where lead paint hazards could not be fully corrected.
Both were randomized controlled trials. The Childhood Lead Exposure
Assessment and Reduction study (CLEAR) in Jersey City involved education plus
regular visits by cleaning crews and showed a 17 % reduction over a 1 year period
(Rhoads et al., 1996). The Lanphear study involved only education and the
provision of cleaning supplies to occupants, but found no benefit (Lamphear et al.,
1996b). Both studies were “ secondary prevention ” studies and so may
underestimate the benefits that similar interventions could achieve if begun before
children accumulate lead burdens.
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The largest study yet conducted of residential lead hazard reduction is an ongoing
evaluation of a Department of Housing and Urban Development Grant program for
correction of lead hazards in low and moderate income housing (National Center
for Lead Safe Housing, 1998). The CDC helped to design the study and has
collaborated in quality control and the analysis of results. In addition to the large



and diverse sample of dwellings involved (more than 3 000 in 14 cities and states),
the evaluation includes the collection of detailed data on the specific treatments
used on each building component and their costs. While the final results of this
evaluation will not be available until the millenium, some useful data are emerging.
The state and local governments contracting to have the work done were given
flexibility to vary the approach to lead paint hazard reduction depending upon their
budget and other considerations. The common interior approaches can be grouped
into four broad categories: interim controls (spot paint stabilization and cleaning)
only; interim controls plus complete repainting; the addition of window treatments
to reduce friction; the addition of window replacement. Median costs vary form
several hundred dollars for interim controls only to more than $8 000 for
interventions that included window replacement (figure 3).

The ultimate objective of the analysis will be to assess the relation of health
benefits to the costs and durability of various strategies and treatments. Overall,
dust lead loadings are reduced by the interventions, but that the largest effect is
seen in dwellings with high baseline levels. Dust lead levels for floors, window sills
and windows troughs have shown similar patterns, but larger declines for window
sills and troughs. There is also a tendency for some recontamination to occur with
time, but not back to baseline levels.
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Blood lead levels are also declining, on average and there are very few children
showing increases that might suggest some contamination by the abatement
process. Further analyses will involve adjustment for seasonal factors and aging of
the children as well as relating the changes to the types of interventions carried out.



As a result of research carried out over the last several years, our knowledge base
concerning how to prevent lead poisoning in housing is starting to catch up with
our knowledge of the health effects of lead at low level. Looking ahead, we see the
need for continued research to refine our knowledge in a number of areas,
especially: the effectiveness of lead hazard reduction in housing; the effectiveness
of education and other low cost interventions; the effectiveness of lead chelation
on neurodevelopment (an ongoing NIH clinical trial will provide information on
this a few years hence); the sources of lead in outside dust and how to remediate it;
and how to implement lead hazard reduction measures in housing in a primary
prevention mode.

The Centers for Disease Control's work in prevention of childhood lead poisoning
is very important and progressively bear fruit; but a lot of questions and problems
still stay. That is why these efforts will be carried on, in collaboration with the
others agencies concerned.

To conclude, while efforts to reduce lead exposure in the U S population represent
a public health success, additional efforts, especially related to the lead hazards in
housing are required. CDC will continue its work with other federal agencies until
childhood lead poisoning is eliminated as a public health problem.

Thomas Matte
Medical Epidemiologist National Center for Environmental Health

U.S Centers for Disease Control and Prevention
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Prevention of exposure to lead. international aspects

Poisoning by lead is a matter of great concern to countries who recognized it as a
serious public health problem, affecting especially children. Chronic exposure to
lead causes a myriad of effects, including anaemia, impaired learning abilities and
neurobehavioural changes , which may be permanent . Acute effects are dramatic,
leading in children to acute encephalopathy and other systemic effects which may
produce death or permanent sequelae. Yet, the extent and real magnitude of the
problem has not been recognized nor assessed in many developing countries.

Activities of the International programme on chemical safety 1

A number of international conventions have acknowledged the importance of
exposure to lead as an environmental pollutant. The 1989 Convention of the Rights
of the Child (dealing with the environment) and the 1992 Agenda 21 adopted by
the United Nations Conference on Environment and Development (dealing with
children) refer to the protection of children from the effects of pollution and toxic
compounds. The 1997 Declaration of the Environment Leaders of the Eight on
Children's Environmental Health acknowledged lead poisoning as a major
environmental hazard called for further actions for reducing blood lead levels (to
below 100 ,µg/l) and for fulfilling and promoting the Organisation for Economic
Cooperation and Development (OECD) Declaration of Lead Risk Reduction (table
I).

At the national and local level, most industrialised countries have undertaken ac t
ions for the assessment and remediation of the problem , based up on
questionnaires, blood screening, dietary interventions (iron and calcium
supplements), chelation therapy and environmental remediation (in houses, soil and
water). However, the problem of lead exposure remains as a pervasive and serious
health threat, particularly in developing countries.

One of the overall objectives of the International Programme on Chemical Safety
(IPCS) is the prevention of poisoning and promotion of medical response to the
human health and environmental effects of chemicals.

1. The International Programme on Chemical Safety (IPCS) established in 1980, is a joint
venture of the United Nations Environment Programme (UNEP), the International Labour
Organisation (ILO), and the World health Organisation (WHO).
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The IPCS aims to strengthen the capabilities of Member States to implement
effective chemical safety programmes, including the development of human
resources and training. A number of countries, especially developing ones, have
requested the technical advice and financial support of the IPCS to deal with the
clinical, analytical and treatment aspects of lead exposure, identification,
assessment and prevention. This has been done on the basis of the outcome of
IPCS activities and with the advice from selected experts in the area of clinical and
analytical toxicology.

The IPCS has developed activities concerning the evaluation of lead as a pollutant
and poison (table II). These activities have been undertaken in the areas of risk
assessment and management (ARM) and the diagnosis, prevention and
management of toxic exposures (PPT).
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The IPCS has evaluated the environmental aspects of lead and has published three
Environmental Health Criteria documents: Lead (n° 3, 1977), Lead environmental
aspects (n° 85, 1989), and Lead, inorganic (n° 165, 1995). It has also prepared
documents called Health and Safety Guides (HSG) and International Chemical
Safety Cards (ICSC) aimed mainly at the occupational sector. Lead has been
evaluated in WHO's Guidelines for Drinking Water Quality (1997) and Air Quality
Guides (1987, updated in 1995) and evaluated as a food contaminant in the Joint
FAO/WHO Expert Committee on Food Additives (JECFA, 1987 and 1993). All
these evaluations provide the basis upon which national and international
authorities make their risk assessment and subsequent risk management decisions.
They represent a thorough evaluation of risk which may be used by countries to
prepare their own regulations concerning the acceptable or tolerable levels of the
pollutant in different media.

Prevention and treatment of toxic exposures

In order to support national programmes for the prevention and treatment of
poisoning, and also for preparedness and response to chemical incidents, the IPCS
prepared a Poisons Information Package for Developing Countries (INTOX),
training material for the health sector, a programme for the evaluation of antidotes
and guidelines for prevention of toxic exposures. All these activities make
reference to or include the consideration of lead exposure as one of the most
serious health hazards (table III).

In developing regions, there is lack of awareness about the possibility of lead
poisoning and cases of lead poisoning, especially those affecting children are often
undiagnosed. Even when appropriately diagnosed, the treatment methods and
analytical techniques applied are frequently obsolete. For this reason, training
courses, workshops and seminars organised by the INTOX project include the
consideration of lead poisoning so as to raise the awareness of the health sector.

The INTOX Project of IPCS aims at supporting national programmes for
prevention and treatment of poisoning and for response to chemical risks on a
round- the-clock bas is . Evaluated information on the characteristics of chemicals
and on how to diagnose, treat and prevent poisoning by those agents is prepared as
Poison Information Monographs (PIMs: Organic and Inorganic Lead). Clinicians,
toxicologists, and pharmacists from different countries assist in the preparation and
review of these monographs, which are then published, translated into English,
French and Spanish, and distributed to specialised units in the countries. Sections
on the high risk circumstances of poisoning and specific preventive measures to
adopt are included in each monograph.
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Treatment Guides for signs and symptoms (some of which relate to lead poisoning)
have also been prepared to complement to the monographs.

INTOX also provides a standardised format for collecting case data on poisoning
cases registered at the poisons centres and medical units and another for
commercial product composition data. Training and advice on how to use the
formats and analyse the data and results are also provided by INTOX. The
recording of cases of poisoning and requests for information made to a Poisons
centre allows the compilation of a valuable database on the toxicological status of
the country. The epidemiological study of these cases and requests for information
allows the identification of the main toxicological problems such as lead exposure,
circumstances of exposure, population groups affected and severity of toxic
effects. This data provide the evidence basis for planning prevention activities.

The analytical toxicology Working Group of INTOX has prepared guidelines on
sampling, detection and quantification of lead in biological material, and is
currently advising Member States on the most appropriate analytical techniques to
be used according to local needs and available resources. Plans are in hand to test
in a number of countries, a new portable blood lead testing device based on
electrochemical technology. This device is promising for conducting field surveys,
as it uses capillary blood samples collected from finger stick punctures and
provides the result in a few minutes.
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Within the context of the INTOX project, training courses and seminars on clinical
and analytical toxicology take place on a regular basis, in different countries and
these all include presentations and case studies on lead poisoning.
The Guidelines for Poisons Control (WHO 1997) have been prepared by the IPCS
in order to help countries to establish and strengthen their capabilities for
prevention and management of poisoning. They include a section on “
Toxicovigilance and Prevention ” where the key roles and responsibilities of the
poisons centres and their partners are explained and advice is given on how to
assess the need for prevention activities, and on how to plan and implement them.
The recommendations include: establishment of a harmonized mechanism for
collection and evaluation of data on poisoning cases, training and education in the
field of toxicovigilance and prevention, and production and dissemination of
poisoning prevention materials. Specific problems such as lead poisoning may be
addressed following the guidelines but adapting the activities to the local problems,
needs and ressources available.
Within the context of the Antidote Project, the IPCS is evaluating information
about the efficacy of chelating agents in the treatment of metal poisoning, including
dimercaprol (BAL), 2 4 dimercaptosuccinic acid (DMSA) and CaNa2,
ethylenediaminetetraetic acid (EDTA) and penicillamine. The Anti-dote Evaluation
monograph is in its final stages of review and will be published in 1998.
Guidelines on the Prevention of Toxic Exposures are under preparation and a first
draft will be circulated for review in August 1998. Their objective is to provide the
essential information and advice to countries on the planning and implementation
of education and prevention activities. The Guidelines contain examples on
different prevent ion initiatives , addressing especially the susceptible and
vulnerable groups such as children. These examples could be adapted to local
situation and needs concerning lead exposure.
The IPCS provides guidance to Member States on the recognition and
management of their toxicological problems, on the promotion of chemical safety
and prevention of poisoning, including saturnism.

Prevention of lead exposure

Lead poisoning is a problem of great magnitude, but yet preventable through
appropriate interventions and educational and information programmes. Health
authorities, the scientific community and general public, should be made aware of
the benefits that poison prevention activities offer in this area. successful poison
prevention campaigns held in several countries have al ready demonstrated that
education and information are effective as “ active ” prevention strategies. But also
“ passive ” strategies aimed at screening and correcting environmental conditions
and imposing regulations are essential (table IV).

427



Educational campaigns for the public, may be implemented in a relatively easy
manner and are relatively inexpensive (especially if compared to the costs of
poisoning ! ). Information campaigns at the local and national levels educate
parents, grandparents, teachers and tutors in charge of young children. They are
based upon simple recommendations on how to recognise sources of lead (e.g.:
house paint, folk remedies, cosmetics) and reduce the risk of environmental
exposure, on how to keep children safe through good hygiene and nutrition and
how to recognise symptomatology of saturnism. The rehabilitation of hygiene
(personal, public and social) is an effective method of reducing exposure and
mitigating the effects of lead on human health and the environment.

Campaigns aimed at the education of the child are especially effective as they raise
the interest of children in their own health. Educational activities aimed at women
in their reproductive years and during pregnancy with information on toxicological
risks during pre-conception and post-conception inform about the effects that
exposure to lead may have on the mother and the child.

Poison prevention campaigns and educational activities on lead require the
participation of professionals from different sectors, and especially professionals
with toxicological experience and expertise on how to plan and implement the
activities. Training of health professionals on the recognition and prevention of
lead exposure is therefore a pre-requisite to an effective prevention campaign.

National and international organisations dealing with children's, women's and
worker’s welfare may play an important role in this area, as they may support
activities and reach large community groups.

Currently WHO has no specific programme addressing specifically the problem of
lead exposure and its prevention. However, through the activities of the IPCS, it
contributes to promote passive and active prevention strategies in countries.
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This is done through awareness-raising activities, promotion of regulatory
measures, dissemination of advice on clinical and analytical matters and promotion
of prevention and toxicovigilance. Primary, secondary and tertiary prevention may
be addressed on the basis of the material prepared by the IPCS. IPCS has set up
the basis which will enable national and international authorities to make risk
assessment and management and advise the medical sector on the main clinical and
analytical issues of saturnism (table V).

Exposure to lead remains as a pervasive problem in industrialised countries and is a
“ hidden ” problem in developing countries. All efforts should be made to raise
awareness about saturnism, to better identify and assess its incidence and
implement appropriate primary and secondary prevention strategies in all countries.

Jenny Pronczuk de Garbino
Medical Officer/Toxicologist

Poisoning Prevention & Treatment Unit
International Programme on Chemical Safety

World Health Organisation
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Extrait de la loi n° 98-657 du 29 juillet 1998 d'orientation relative à la lutte
contre les exclusions

Mesures d'urgence contre le saturnisme

Article 123

Le chapitre IV du titre Ier du livre Ier du code de la santé publique est ainsi modifié:

1° Il est créé une section 1 intitulée: << Dispositions générales ”, qui comprend les articles L. 26 à L.
32;

2° Il est créé une section 2 ainsi rédigée:

“ Section 2

“ Mesures d'urgence contre le saturnisme
“ Art. L. 32-1. Tout médecin qui dépiste un cas de saturnisme chez une personne mineure doit, après
information de la personne exerçant l'autorité parentale, le porter à la connaissance, sous pli
confidentiel, du médecin du service de l'Etat dans le département compétent en matière sanitaire et
sociale qui en informe le médecin responsable du service départemental de la protection maternelle et
infantile. Par convention entre le représentant de l'Etat dans le département et le président du conseil
général, le médecin responsable du service départemental de la protection maternelle et infantile peut
être en charge de recueillir, en lieu et place des services de l'Etat, la déclaration du médecin dépistant.
Un décret en Conseil d'Etat définit les modalités de transmission des données et en particulier la
manière dont l’anonymat est protégé. Le médecin recevant la déclaration informe le représentant de
l'Etat dans le département de l'existence d'un cas de saturnisme dans l'immeuble ou la partie
d'immeuble habité ou fréquenté régulièrement par ce mineur. Le représentant de l'Etat dans le
département fait immédiatement procéder par ses propres services ou par un opérateur agréé à un
diagnostic sur cet immeuble, ou partie d'immeuble, afin de déterminer s'il existe un risque
d'intoxication au plomb des occupants. Il procède de même lorsqu'un risque d'accessibilité au plomb
pour les occupants d'un immeuble ou partie d'immeuble est porté à sa connaissance.

“ Art. L. 32-2. - 1° Dans le cas où le diagnostic auquel il a été procédé dans les conditions
mentionnées à l'article L. 32-1 se révèle positif, ou dans celui où on dispose d'un diagnostic de même
portée, préalablement établi en une autre circonstance dans les mêmes conditions que précédemment,
le représentant de l'Etat dans le département en informe le médecin du service de

l'Etat dans le département compétent en matière sanitaire et sociale. Celui-ci invite les familles de
l'immeuble ayant des enfants mineurs à adresser ceux-ci en consultation à leur médecin traitant, à un
médecin hospitalier ou à un médecin de prévention. Le représentant de l'Etat dans le département
notifie en outre au propriétaire, ou au syndicat des copropriétaires, son intention de faire exécuter sur
l'immeuble incriminé, à leurs frais, pour supprimer le risque constaté, les travaux nécessaires, dont il
précise la nature, après avis des services ou de l'opérateur mentionné à l'article L. 32-1.

“ 2° Dans un délai de dix jours à compter de la notification de la décision du représentant de l'Etat
dans le département, le propriétaire ou le syndicat des copropriétaires peut soit contester la nature des
travaux envisagés, soit faire connaître au représentant de l'Etat dans le département son engagement de
procéder à ceux-ci dans un délai d'un mois à compter de la notification.

“ 3° Dans le premier cas, le président du tribunal de grande instance ou son délégué statue en la forme
du référé. Sa décision est, de droit, exécutoire à titre provisoire.



“ 4° A défaut soit de contestation, soit d'engagement du propriétaire ou du syndicat des copropriétaires
dans un délai de dix jours à compter de la notification, le représentant de l'Etat dans le département fait
exécuter les travaux nécessaires à leurs frais.

“ Art. L. 32 3. - Si le propriétaire ou le syndicat des copropriétaires s'est engagé à réaliser les travaux,
le représentant de l'Etat dans le département procède, un mois après la notification de sa décision, à un
contrôle des lieux afin de vérifier que l'accessibilité au plomb est supprimée. Si l'accessibilité subsiste,
le représentant de l'Etat dans le département procède comme indiqué au 40 de 1'article L. 32-2.

“ A l'issue des travaux, le représentant de l'Etat dans le département fait procéder à un contrôle des
locaux afin de vérifier que l'accessibilité au plomb est supprimée.

“ Art. L. 32-4. - Si la réalisation des travaux mentionnés aux articles L. 32-2 et L. 32-3 nécessite la
libération temporaire des locaux, le représentant de l'Etat dans le département prend les dispositions
nécessaires pour assurer l'hébergement provisoire des occupants.

“ Le coût de réalisation de travaux et, le cas échéant, le coût de l'hébergement provisoire des occupants
sont mis à la charge du propriétaire. La créance est recouvrée comme en matière de contributions
directes.

“ En cas de refus d'accès aux locaux opposé par le locataire ou le propriétaire aux personnes chargées
de procéder au diagnostic, d'effectuer le contrôle des lieux ou de réaliser les travaux, le représentant de
l'Etat dans le département saisit le président du tribunal de grande instance qui, statuant en la forme du
référé, fixe les modalités d'entrée dans les lieux.

“ Le représentant de l'Etat dans le département peut agréer des opérateurs pour réaliser les diagnostics
et contrôles prévus dans la présente section et pour faire réaliser les travaux.

“ Les conditions d'application de la présente section, en particulier les modalités de détermination du
risque d'intoxication au plomb et celles auxquelles doivent satisfaire les travaux prescrits pour
supprimer le risque d'accessibilité, sont fixées par décret en Conseil d'Etat.

“ Art. L. 32 5. - Un état des risques d'accessibilité au plomb est annexé à toute promesse unilatérale de
vente ou d'achat, à tout contrat réalisant ou constatant la vente d'un immeuble affecté en tout ou partie
à l'habitation, construit avant 1948 et situé dans une zone à risque d'exposition au plomb délimitée par
le représentant de l'Etat dans le département. Cet état doit avoir été établi depuis moins d'un an à la
date de la promesse de vente ou d'achat ou du contrat susvisé.

“ Les fonctions d'expertise ou de diagnostic sont exclusives de toute autre activité d'entretien ou de
réparation de cet immeuble.

“ Aucune clause d'exonération de la garantie des vices cachés ne peut être stipulée à raison des vices
constitués par l'accessibilité au plomb si l'état mentionné au premier alinéa n'est pas annexé aux actes
susvisés.

“ Lorsque l'état annexé à l'acte authentique qui réalise ou constate la vente révèle une accessibilité au
plomb, le vendeur ou son mandataire en informe le représentant de l'Etat dans le département. Celui-ci
met en œ uvre en tant que de besoin les dispositions prévues aux articles L. 32-2, L. 32-3 et L. 32-4.

“ Un décret en Conseil d'Etat détermine les conditions d'application du présent article et notamment
les conditions de publicité du zonage prévu au premier alinéa. ”

Parution au JO n°175 du 31 Juillet 1998



Circulaire DGS/VS3.SP2/93/N°73
Du 1er décembre 1993

Directions régionales et
Interdépartementales de la Santé et de la Solidarité
(Pour exécution)

Objet: Circulaire DGS/VS3.SP2/93/N°73 du 1er DECEMBRE 1993

RESUME: Le dépistage des enfants intoxiqués au plomb doit être étendu à tous les départements
français, selon le protocole élaboré par le Comité Technique Plomb. A titre expérimental, l'Etat
souhaite donc encourager les départements qui s'engagent dans une démarche globale de lutte contre
l'intoxication au plomb. Dépister les enfants intoxiqués pour les traiter et mettre en ouvre des actions
de prévention au niveau collectif et individuel, d'une part, et agir sur les sources d'exposition, d'autre
part, selon les objectifs des plans d'actions qui seront mis en place. Un montant de 2 000 000 F sur la
ligne 47.13.20.20 et de 12 000 000 F sur la ligne 47.14.40.20 sera affecté sur le collectif budgétaire
pour financer l'ensemble des opérations retenues.



MOTS-CLES: intoxication par le plomb chez l'enfant, dépistage, collectif budgétaire.

TEXTE DE REFERENCE: Circulaire DGS/VS3/93/N° 54 relative à la I transmission d'un rapport
sur l'intoxication par le plomb chez l'enfant. |

1. NECESSITE D'UNE ACTION

On sait maintenant que l'intoxication par le plomb de jeunes enfants constitue un problème de santé
publique en France comme dans les autres pays industrialisés, notamment aux Etats-Unis.

Les jeunes enfants représentent la population cible de prédilection vis-à-vis du risque plomb, pour des
raisons physiologiques mais aussi par leur comportement d'exploration orale de leur environnement.

La source d'exposition est, le plus souvent, liée aux habitations et plus précisément au plomb présent
dans le sol et les poussières. Les peintures anciennes au plomb (utilisées dans l'habitat au moins
jusqu'en 1948) qui se dégradent, sont la cause principale de contamination des poussières. La sévérité
de l'intoxication s'accroît si des écailles de peintures sont ingérées.

Cependant, la multiplicité des sources et des voies d'exposition au plomb, la possibilité d'accumulation
dans l'organisme et ce, dès la vie fœ tale, rendent nécessaire une stratégie globale de lutte incluant les
autres sources d'exposition. Il s'agit pour l'essentiel de l'exposition due à l'eau de boisson.

La prise en charge des enfants intoxiqués par le plomb est une urgence du fait de l'action
particulièrement toxique du plomb sur le système nerveux central, puisque, même à de faibles doses,
le plomb entraîne des troubles du développement neuro-comportemental avec altération du quotient
intellectuel.

L'ensemble de ces considérations a conduit le Ministère des Affaires Sociales, de la Santé et de la
Ville à initier avec ses partenaires ministériels (Ministère du Logement, Ministère de l'Environnement
et Ministère de l'Industrie), une politique nationale et concertée de lutte contre l'intoxication en
s'appuyant sur deux instances: la Commission de Toxicovigilance et le Comité Technique Plomb.
Ces instances se sont prononcées pour l'extension du dépistage dans les départements, selon un
protocole élaboré par le Comité Technique Plomb (annexe 1).

L'Etat souhaite donc encourager les départements qui s'engagent dans une démarche globale de lutte
contre l'intoxication au plomb. Dépister les enfants intoxiqués pour les traiter et mettre en ouvre des
actions de prévention au niveau collectif et individuel, d'une part, et agir sur les sources d'exposition,
d'autre part, sont les objectifs des plans d'action qui seront mis en place.
La mobilisation et la sensibilisation de l'ensemble des intervenants seront impulsées par le
financement d'actions de formation, de dépistage et d'enquêtes environnementales au domicile de
l'enfant à la recherche des sources de plomb. Le rôle de l'Etat, indépendamment des crédits qu'il peut
apporter, est d'inciter les partenaires à s'engager dans cette démarche en démontrant l'efficacité des
dispositifs mis en place.
L'action de l'Etat sera appuyée par des crédits exceptionnels qui seront attribués dans le cadre du
collectif budgétaire 1993: 14 MF sont inscrits, à ce titre, dans le projet qui va être soumis au
Parlement. Le relais devra ensuite être pris par les financements habituels.

II. MISE EN PLACE D'UNE PROCEDURE OPERATIONNELLE
DANS LE DOMAINE DE LA SANTE ET DE L'HABITAT

Cette procédure devra comprendre les étapes suivantes:



A) MISE EN PLACE D'UN COMITE DE PILOTAGE DEPARTEMENTAL

Il sera chargé de:

- définir les objectifs à atteindre, les priorités et les actions à mettre en ouvre en assurant la cohérence
entre les domaines sanitaires, social et de l'habitat.

- s'assurer de la mise en place des moyens et coordonner les différentes actions engagées avec le plan
départemental d'action pour le logement des défavorisés (PDLD) et les éventuels contrats de ville.

- prévoir une évaluation régulière du dispositif.

Il regroupera les partenaires sanitaires, les intervenants dans le domaine de l’habitat, les travailleurs
sociaux et les opérateurs locaux:

- des services de l'Etat,
- des collectivités locales,
- des associations.

B) DANS LE DOMAINE SANITAIRE ET SOCIAL

L'Etat financera par le relais des Directions Départementales des Affaires Sanitaires et Sociales
(DDASS) un certain nombre d'actions de la manière suivante:

1) Désignation d'un chef de projet

Il assure la cohérence entre les différents intervenants participant à la mise en place et à la réalisation
des actions dépistage.
Il participe au comité de pilotage.
Il est désigné au sein de la DDASS.

2) Réalisation du programme de dépistage

Ce programme d'actions concrètes de réduction des risques a pour objectif de dépister les enfants
intoxiqués pour les traiter et mettre en ouvre des actions de prévention au niveau individuel et
collectif.
Le service départemental de PMI peut assurer au mieux la mise en ouvre du dépistage du fait de la
composition de son équipe, de sa connaissance de l'environnement de l'enfant et de la possibilité qu'il a
de se rendre au domicile des familles. Ceci entre dans son champ de compétence, au titre des actions
de prévention médico sociales en faveur des enfants de moins de six ans.
La mise en place d'une campagne de dépistage, s'appuyant sur le protocole élaboré par le Comité
Technique Plomb, comporte plusieurs étapes:

a) information et formation

Une information et une formation préalables approfondies des services de l'Etat et des collectivités
locales participant à la mise en ouvre du programme et des intervenants amenés à effectuer
l'information des familles, le dépistage des enfants à risque, la prise en charge médico-sociale et les
travaux de réduction du risque sont indispensables à la mise en place d'un tel programme.

Sur la base d'un cahier des charges, une formation peut être financée par l'Etat. L'ensemble des
catégories professionnelles amenées à intervenir est invité à y participer.

Les thèmes traités seront les suivants:



- aspects cliniques et épidémiologiques de la maladie;
- les sources d'intoxication;
- le dépistage, le suivi et le traitement des enfants;
- l'éducation sanitaire;
- l'accompagnement social des familles;
- le diagnostic des sources de plomb;
- les méthodes d'intervention sur 1'habitat.

Il sera fait appel à des intervenants extérieurs connaissant bien ce problème dont certaines références
peuvent être communiquées par la Direction générale de la Santé.

b) recherche de facteurs de risque

C'est avant tout le repérage des facteurs environnementaux:

- le lieu de vie de l'enfant (domicile, crèche, école...) antérieur à 1948 présentant des peintures
dégradées dans les logements ou parties communes ou ayant subi récemment des travaux;
- un environnement industriel relargant ou ayant relargué du plomb;
- un risque hydrique;
- un cas d'intoxication dans la famille ou l'environnement proche;
- l'occupation professionnelle ou de loisir des parents.

Le personnel intervenant à domicile (puéricultrice et/ou assistante sociale) peut repérer sur place ces
facteurs de risque et orienter les familles vers les centres de PMI du quartier ou bien compléter les
informations apportés par l'interrogatoire des familles.

Pour ce faire, l'Etat financera l'embauche de personnel qualifié pour effectuer les visites à domiciles et
la recherche des facteurs de risque (un équivalent temps-plein pendant un an).

c) dosage biologique

Le montant du ticket modérateur de la plombémie et de la numération globulaire et la totalité du coût
du dosage des PPZ sont susceptibles d'être pris en charge par l'Etat.
Le salaire d'un infirmier formé aux techniques de prélèvement, extrêmement rigoureuses, peuvent être
pris en charge pendant un an par l'Etat.
Les laboratoires effectuant les dosages devront participer à l'intercalibration existant au niveau
international pour le dosage biologique du plomb.

d) enquête environnementale

Une enquête environnementale à domicile est déclenchée lorsque les niveaux de plombémie mesurés
sont supérieurs à la norme. La trame du protocole de cette enquête figure en annexe du rapport cité en
référence.
Quand l'habitat est en cause, le plomb est recherché par dosage chimique dans les poussières et les
peintures ou recherché in situ dans les peintures grâce à un appareil utilisant une source radioactive
(XR3).
Quant au personnel intervenant dans cette enquête, il peut s'agir de techniciens des DDASS ou des
collectivités locales.

Les coûts de cette enquête sont susceptibles de bénéficier de l'aide de l'Etat pendant un an.

C) REDUCTION DU RISQUE



Une circulaire interministérielle faisant le point de la lutte contre l'intoxication par le plomb et traitant
des aspects relatifs à l'habitat et à l'eau d’alimentation est en cours d'élaboration et vous parviendra
début 1994.

III. CALENDRIER DES OPERATIONS

Les contraintes d'engagement budgétaire nécessitent que le choix des départements bénéficiaires des
14 millions de francs inscrits dans le collectif examiné prochainement au Parlement, intervienne avant
le ler janvier 1994.

Pour ce faire, un dossier présentant:

- un diagnostic rapide de la situation dans votre département,
- les actions projetées suivant le cadre défini plus haut,

- les différents intervenants et les modalités du partenariat technique et financier,

l'enveloppe financière souhaitée pour les actions sanitaires et sociales.

devra parvenir à la Direction Générale de la Santé, Sous-Direction de la Veille Sanitaire Bureau VS3,
au plus tard, le 24 décembre 1993.

Un montant de 2 000 000 F sur la ligne 47.13.20.20 pour 1'information et les dosages biologiques et
de 12 000 000 F sur la ligne 47.14.40.20 pour la recherche des facteurs de risque et l'enquête
environnementale sera affecté pour financer l'ensemble des opérations retenues.

La nomenclature d’exécution prévoit que ces crédits peuvent être attribués:

- pour le 47.13.20.20. à des établissements hospitaliers et sociaux, à des collectivités territoriales, à des
administrations privées et à des organismes publics ou privés non lucratifs à financement public
prédominant;

- pour le 47.14.40.20. à des organismes publics ou privés.

Les délégations interviendront dans les premiers jours de janvier et je vous rappelle qu'il vous
appartiendra d'engager les crédits correspondants avant le 20 janvier 1994.

Le Directeur Général de la Santé

Jean-François GIRARD



Directive 98/83/CE relative à la qualité des eaux destinées
à la consommation humaine (extrait)

Note 3: Cette valeur s'applique à un échantillon d'eau destinée à la consommation humaine,
prélevé au robinet par une méthode d'échantillonnage appropriée de manière à être



représentatif d'une valeur moyenne hebdomadaire ingérée par les consommateurs. Le cas
échéant, les méthodes d'échantillonnage et de contrôle sont appliquées selon une formule
harmonisée à élaborer conformément à l'article 7, paragraphe 4. Les Etats membres tiennent
compte de la fréquence de niveaux maximaux susceptibles d'avoir des effets négatifs sur la
santé des personnes.

Note 4: Pour les eaux visées à l'article 6, paragraphe, 1, points a), b) et d), la valeur doit être
respectée au plus tard quinze années civiles à compter de la date d'entrée en vigueur de la
présente directive. La valeur paramétrique applicable au plomb est 25µg/1 au cours de la
période comprise entre cinq et quinze ans à compter de l'entrée en vigueur de la présente
directive.

Les Etats membres veillent à ce que toutes les mesures appropriées soient prises pour réduire
le plus possible la concentration en plomb dans les eaux destinées à la consommation
humaine au cours de la période nécessaire pour se conformer à la valeur paramétrique.

Lors de la mise en ouvre des mesures destinées à atteindre cette valeur, les Etats membres
donnent progressivement la priorité aux cas où les concentrations en plomb dans les eaux
destinées à la consommation humaine sont les plus élevées.

Parution au JO des Communautés européennes L330/32 du 5/12/98



Réglementation de la céruse

•ler octobre 1913: interdiction pour les ouvriers de gratter et de poncer à sec des peintures au blanc de
céruse
•ler janvier 1915: interdiction de l'emploi de la céruse par les ouvriers, les ouvriers peintres en
bâtiments, mais aussi les chefs d'entreprises et les artisans
•8 août 1930: interdiction d'emploi de la peinture à la céruse dans l'industrie par les femmes et les
ouvriers de moins de 18 ans
•ler février 1988: interdiction de la peinture à la céruse pour l'ensemble des professionnels quel que
soit l'usage qui en est fait

Textes réglementaires relatifs à l'usage de la céruse et d'autres produits contenant du plomb

•Loi du 20 juillet 1909
•Décret du 10 juillet l913
•Décret du 1er octobre 1913
•Lois du 31 janvier 1926
•Articles 78, 79, 80 du code du travail (en date du 1er octobre 1938)
•Décrets du 8 août 1930
•Décrets du 26 novembre 1934
•Arrêtés du 4 décembre 1934
•Décret du 11 décembre 1948
•Décret du 30 décembre 1948 et circulaire du 19 avril 1949
•Articles 78, 79, 80 du code du travail (de 1950)
•Décret du 23 juin 1955
•Arrêté du 24 juin 1955
•Décret du 15 mars 1977
•Décret du 1er février 1988
•Arrêté du 11 avril 1988 .
•Annexe II de l'arrêté du 21 février 1990 (étiquetage)

Décret 48.2034 du 30 décembre 1948 relatif à l'interdiction d'emploi des produits
plombifères et céruse

Art.1 - L'emploi de la céruse, du sulfate de plomb, de l'huile de lin plombifère et de tout produit
spécialisé renfermant de la céruse ou du sulfate de plomb est interdit dans tous les travaux de
peinture en bâtiment, de quelque nature qu'ils soient, tant à l'extérieur qu'à l'intérieur des
locaux.

Art. 2 - Le ministre du travail et de la sécurité et le ministre de l'industrie et du commerce sont
chargés, chacun en ce qui le concerne, de l'exécution du présent décret qui sera publié au
journal officiel de la République française.



Méthodes de décontamination des logements



Hygiène et sécurité du travail chez les salariés exposés
1° Dispositions générales

Articles R.232 5 à R.232 5-14 du Code du travail.

Circulaire du 9 mai 1985 concernant 1'aération et 1'assainissement des lieux de travail (non parue au
J.O.).

2° Douches

Arrêté du 23 juillet 1947 modifié pris en application de 1'article R. 232-2 4 du Code du travail.

3° Maladies professionnelles

Article L. 461-4 du Code de la sécurité sociale: déclaration obligatoire d'emploi à la Caisse primaire
d'assurance maladie et à l'inspecteur du travail; tableau n° 1.

4° Maladies de caractère professionnel

Article L. 461-6 du Code la sécurité sociale et décret du 3 août 1963 (J.O. du 23 août 1963):
déclaration médicale de ces affections.

5° Surveillance médicale spéciale

Arrêté du 11 juillet 1977 (J.O. du 24 juillet 1977) fixant la liste des travaux nécessitant une
surveillance médicale spéciale (travaux comportant la préparation, l'emploi, la manipulation ou
l'exposition au plomb et à ses composés) et circulaire du 29 avril 1980 (non parue au J.O.).

6° Surveillance du personnel

Décret du 11 décembre 1948 portant règlement d'administration publique en ce qui concerne les
mesures particulières d'hygiène applicables dans les établissements dont le personnel est exposé à
l'intoxication saturnine, modifié par les décrets du 23 juin 1955 et du 15 mars 1977 (J.O. des 16
décembre 1948, 29 juin 1955 et 25 mars 1977).

Arrêté du 12 décembre 1948 (J.O. du 16 décembre 1948) relatif à la liste des travaux industriels
soumis au décret du 11 décembre 1948.

Arrêté du 12 décembre 1948 (J.O. du 16 décembre 1948) relatif à 1'avis indiquant les dangers du
saturnisme ainsi que les précautions à prendre pour les éviter.
Arrêté du 4 novembre 1977 (J.O. du 19 novembre 1977 et rectificatif J.O. du 17 décembre 1977)
fixant les instructions techniques que doivent respecter les médecins du travail assurant la surveillance
médicale des salariés exposés à l'intoxication saturnine.
Circulaires Tr. 11 du 7 avril 1949 et Tr. 12 du 26 septembre 1955 (non parues au J.O.) relatives aux
modalités d'application des décrets du 11 décembre 1948 et du 23 juin 1955.
Circulaire du ministère du Travail du 2 mai 1985 relative aux missions du médecin du travail à l'égard
des salariées en état de grossesse (non parue au JO.).

7° Etiquetage



Des composés minéraux du plomb purs:

Arrêté du 10 octobre 1983 modifié (J.O. du 21 janvier 1984) et circulaire du 29 janvier 1986 (non
parue au J.O.).

Cet arrêté prévoit des étiquettes comportant notamment:

•le symbole Nocif pour les composés minéraux du plomb à l'exception de l'azoture;
•les symboles Explosif et Nocif pour l'azoture du plomb;
•l'énumération des risques particuliers et des conseils de prudence.

Des produits destinés à l'émaillage et renfermant du plomb:

Arrêté du 5 juillet (J.O. du 13 juillet 1985) et circulaire du 29 janvier 1986 (non parue au J.O.).

Des préparations destinées à être utilisées sous forme de peintures, vernis encres d'imprimerie,
colles et produits connexes et contenant des composés minéraux du plomb:

Arrêté du 12 octobre 1983 modifié (J.O. du 21 janvier 1984) et circulaire du 29 janvier 1986 (non
parue au J.O.).

Des autres préparations contenant certains composés du plomb:

Réglementation dite des “ substances vénéneuses ”. Code de la santé publique, 2e partie (art. R.5150 à
R.5167) tableau C.

8° Travaux interdits et restrictions d'emploi

Article R.234 20 du Code du travail concernant certains travaux interdits aux jeunes travailleurs âgés
de moins de dix-huit ans.

Décret du 30 décembre 1948 (J.O. du 4 janvier 1949) et circulaire Tr. 12-49 du 19 avril 1949 (non
parue au J.O.) relatifs à l'interdiction d'emploi de produits plombifères et céruse.

Protection du voisinage

Installations classées pour la protection de l'environnement, Paris, Imprimerie des Journaux officiels,
brochures n° 1001: n° 284, 286, 289, 294,348, 349 et 350.

Protection de la population

1° Réglementation dite des “ substances vénéneuses ”. Code de la santé publique, 2e partie (art. R.
5150 et R.~5167), tableau C

•détention dans des conditions déterminées;

•étiquetage des préparations contenant certains composés du plomb (voir ci dessus 7° d).

2° Arrêté du 28 juin 1982 (J.O. du 27 juillet 1982) interdisant d'emploi des sels de plomb pour la
fabrication des revêtements de perles d'imitation ainsi que la commercialisation et l'importance
desdites perles ou articles les comportant.



Utilisation en agriculture
1° Loi du 2 novembre 1943 modifiée.
2° Arrêté du 26 avril 1976 (J.O. du 3 juin 1976): obligation d'ajouter au moins 1 % de pyridine dans
les composés du plomb.
3° Réglementation dite des “ substances vénéneuses ”. Code de la santé publique, 2ème partie, article
R. 5160.
4° Douches: arrêté du 3 octobre 1985 (J.O. du 15 octobre 1985).
5° Maladies professionnelles: article 1170 du Code rural et tableau n° 18.
6° Surveillance médicale spéciale: arrêté du 11 mai 1982 (J.O. du 13 mai 1982).

Transport
Pour le transport de ces produits, se reporter éventuellement aux règlements
suivants:

1° Transport intérieur

•Règlement pour le transport par chemins de fer, par voies de terre et par voies de navigation
intérieure des matières dangereuses. Approuvé par arrêté du 15 avril 1945 modifié. Paris,
Imprimerie nationale. Règlement pour le transport et la manutention dans les ports maritimes
des matières dangereuses. Approuvé par arrêté du 27 juin 1951 modifié. Paris, Imprimerie
nationale.

•Transport par air des matières dangereuses. Arrêté du 14 janvier 1983.

•Règlement pour le transport par mer des marchandises dangereuses. Paris, Imprimerie
nationale. Ce règlement s'inspire très largement du Code OMCI.

2° Transport international par voie ferrée

•Prescriptions de la Convention de Berne (RID édité par le BVDT de la SNCF, Paris).

3° Transport international par route

•Prescriptions des annexes A et B de l'ADR, ONU, Genève.



Liste des abréviations

AFBF AFlow Blood
6PG 6-Phosphogloconolactone
ACGIH American Conference of Governmental Industrial Hygienist
ADN Acide Désoxyribonucléique
AES Atomic Emission Spectrometry
AFNOR Agence Française de Normalisation
ALA Acide delta Aminolévulinique
ALA U ALA Urinaire
ALAD Acide delta Aminolévulinique Déhydratase
ALARA As Low As Reasonably Achievable
ALAS ALA Synthétase
AMM Autorisation de Mise sur le Marché
ANAH Agence Nationale pour l'Amélioration de l'Habitat
APPA Association pour la Prévention de la Pollution Atmosphérique
ARN Acide Ribonucléique
ASPCC Association Sucre, Produits Sucrés, Communication, Consommation
ATP Adénosine Triphosphate
ATSDR Agency for Toxic Substances and Disease Registry
BAL British Anti Lewisite
BMI Body Mass Index
CDC Centers for Discase Control and Prevention
CEE Communauté Economique Européenne
CMA Concentration Maximale Admissible
CNEVA Centre National d'Etudes Vétérinaires et Alimentaires
CPU Coproporphyrines Urinaires
CPDP Comité Professionnel du Pétrole
CREDOC Centre de Recherche pour l'Etude et l'Observation des Conditions

de Vie
CSHPF Conseil Supérieur d'Hygiène Publique de France
CV Coefficient de Variation
CYP Cytochrome P450
DAO Dérivés Actifs de l'Oxygène
DASES Direction de l'Action Sociale et de l'Enfance et de la Santé
DDASS Direction Départementale de l'Action Sanitaire et Sociale
DE Directive Européenne
DGS Direction Générale de la Santé
DHT Dose hebdomadaire Tolérable
DHTP Dose hebdomadaire Théorique Provisoire
DJT Dose Journalière Tolérable
DMSA Di Mercapto Succinic Acid
DOM-TOM Départements d'Outremer-Territoires d'Outremer



DRASS Direction Régionale de l'Action Sanitaire et Sociale
DTT Dithiothréitol
EDTA Ethylene Diamine Tetraacetic Acid
EPA Environment Protection Agency
ET-SAA Electro Thermique Spectrométrie d'Absorption Atomique
FAO Food and Agriculture Organisation
FDA Food and Drug Administration
FSH Follicle Stimulating Hormone
G6P Glucose 6 Phosphate
G6PD Glucose 6-Phosphate Déshydrogénase
G6PD Glucose 6-Phosphate Déshydrogénase
GABA Gamma Amino Butyric Acid
GFAP Protéine Gliale Fibrillaire
GnRH Gonadotrophin Releasing Hormone
GSH Glutathion réduit
GSSG Glutathion oxydé
GSSG-R Glutathion Réductase
Hb Hémoglobine
HCG Human Chorionic Gonadotrophin
HGB Hématies à Granulations Basophiles
HOME Home Observation for Measurement of the Environment
HT Hydroxy Tryptamine
IARC International Agency for Research on Cancer
IC Intervalle de Confiance
ICP Inductively Coupled Plasma
ICP-MS Inductively Coupled Plasma-Mass spectrometry
IFREMER Institut Français de Recherche pour l'Exploitation de la Mer
IgA Immunoglobuline A
IGF Insulin like Growth Factor
ILO Intemational Labour Organization
INQA Inventaire National de la Qualité des Aliments
INRS Institut National de Recherche et de Sécurité
INSEE Institut National des Statistiques et Enquêtes Economiques
INSERM Institut National de la Santé et de la Recherche Médicale
IPCS Intemational Program on Chemical Safety
ITL Index de Testostérone Libre
JECFA Joint Expert Committee on Food Additives
K-ABC Kaufman Assessment Battery for Children
keV kilo-electron Volt
kHz kilo Hertz
LCPP Laboratoire Central de la Préfecture de Police
LH Luteinizing Hormone
LHVP Laboratoire d'Hygiène de la Ville de Paris
LNR Laboratoire National de Référence
LTP Potentialisation à Long Terme



LVD Laboratoire Vétérinaire Départemental
µg/l microgramme par litre
µM µmole par litre
MDA Malonyl Dialdéhyde
MDI Mental Development Index
nAChR Récepteur de l'Acétylcholine
NADP Nicotinamide Adénine Nucléotide Phosphate oxydé
NADPH Nicotinamide Adénine Nucléotide Phosphate réduit
NAG N-Acétyl Glucosaminidase
NAS National Academy of Sciences
NCAM Neural Cell Adhesion Molecule
NHANES National Health and Nutrition Examination Surveys
NMDA Méthyl-D-Aspartate
NS Non Significatif
NTB Nitroblue Tetrazolium
OMS Organisation Mondiale de la Santé
OPAH Opérations Programmées d'Amélioration de l'Habitat
OR Odds Ratio
Pb P Plomb Plasmatique
Pb U Plomb Urinaire
PbB Plomb Sanguin
PBG Porphobilinogène
PBGD Porphobilinogène Désaminase
PbS Plomb Sanguin
PDGF Platelets Derivated Growth Factor
PKR Protéine Kinase R
PLP Parc Locatif Privé
PMI Protection Maternelle et Infantile
PPE Protoporphyrine Erythrocytaire
ppm partie par million
PPZ Protoporphyrine Zinc
QI Quotient Intellectuel
RBP Retinol Binding Protein
RIS Relation Inverse Significative
RNSP Réseau National de Santé Publique
ROS Reactive Oxygen Species
RP Résidence Principale
RR Risque Relatif
SAA Spectrométrie d'Absorption Atomique
SAM S-Adénosyl Méthionine
SFR Standardized Fertility Ratio
SIR Standardized Incidence Ratio
SMR Standardized Mortality Ratio
SNSSI Système National de Surveillance du Satumisme Infantile
SOD Superoxyde Dismutase



PHSD 30-Hydroxystéroïde Déshydrogénase
SSIF Surveillance du Satumisme en lle-de-France
STEP Station d'Epuration
T3 Triiodothyronine
T4 Thyroxine
TAC Titre Alcalimétrique Complet
TBX Thromboxane
TGF Transforming Growth Factor
TIMS Thermal lonisation Mass Spectrometry
TSH Thyreo Stimulating Hormone
UIOM Usine d'lncinération d'Ordures Ménagères
UNEP United Nations Environmental Program
VMR Valeur Maximale Recommandée
VPN Valeur Prédictive Négative
WISC Wechsler Intelligence Scale for Children
XRF X Ray Fluorescence
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