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Avant-Propos 

 
 
 
 

Le présent rapport final se divise en deux tomes, dont le premier correspond à la partie 
économique et le second aux trois autres disciplines (caractérisation de la pollution 
atmosphérique intérieure et extérieure, épidémiologie, et socio-anthropologie).  

 
Dans le premier tome, la première partie constitue une introduction générale au 

problème de la monétarisation de la pollution atmosphérique. Les résultats issus de l’analyse 
des fiches sont présentés dans les parties 2 et 3. La partie 4 constitue une analyse des diverses 
incertitudes affectant l’évaluation économique et un ensemble de recommandations et pistes 
de recherche susceptibles d’améliorer son intégration dans les décisions publiques. La grille 
de lecture retenue pour les études économiques est présentée dans la partie 5, ainsi que les 
taux de change et taux d’inflation utilisés. Les fiches elles-mêmes, classées par ordre 
alphabétique, sont communiquées en Annexe1. Une bibliographie générale regroupant de 
façon différenciée les articles ayant fait l’objet d’une fiche des autres se trouve à la fin de ce 
tome. Au sein de ce tome 1, tout article cité et ayant fait l’objet d’une fiche est mentionné en 
lettres majuscules : KRUPNICK et al. (1999) par exemple. Les autres sont cités en lettres 
minuscules, et se trouvent référencés à la fin de chaque partie. 

 
Le second tome correspond aux contributions des quatre collaborateurs (air extérieur, 

air intérieur, épidémiologie et socio-anthropologie), et se présente sous la forme de quatre 
parties comportant chacune leur bibliographie propre.  

 

Remarques 

 

La recherche ne peut bien évidemment pas être considérée comme exhaustive, car les 
moyens utilisés (base de données Econlit et de l’INIST, actes de colloque ou de séminaires, 
contacts personnels,…) ne couvrent qu’une partie du champ. De plus, la littérature évoluant 
rapidement, certains articles ont paru depuis la fin de la recherche bibliographique (juillet 
2000). 

 

Les valeurs monétaires citées dans ce rapport, sauf spécification contraire, résultent d’une 
conversion en dollar US de 1996 (voir tome 1 chapitre 5 pour les taux de change et d’inflation 
utilisés). 
 

 

                                                           
1 L’Annexe ne figure que dans les rapports finals originaux. Si nécessaire, il convient de la demander auprès de 
la DRAST, Mission de la Recherche et de l’Innovation dans les Transports, en mentionnant la référence de la 
présente recherche (99MT81). 
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SYNTHESE DES RESULTATS 
 

 
 
 
11 Introduction 

 
L’état de l’art mené dans cette recherche, concerne la monétarisation des effets de la 

pollution atmosphérique dans le cadre d’une approche pluridisciplinaire.  
 
Notons que la pollution atmosphérique est considérée, dans l’ensemble de ce rapport, 

sous un aspect général, et que la part associée aux transports n’en constitue donc pas l’unique 
objet. Toutefois, il est évident que cette part peut s’avérer majoritaire en milieu urbain et pour 
certains indicateurs de pollution (comme les NOx), et donc que les connaissances en matière 
de monétarisation en général peuvent être utilisées dans le cadre particulier des émissions 
liées aux transports. Soulignons de plus que les effets associés aux gaz à effet de serre n’ont 
pas été pris en compte spécifiquement, et notamment les cas sanitaires (indirects) résultant du 
changement climatique. 

 
Le caractère pluridisciplinaire, ensuite, nous semble essentiel, dans la mesure où la 

monétarisation proprement dite peut intervenir selon deux approches que nous détaillons ci-
dessous.  

 
La première (dite construite ou scientifique) consiste à mettre en relation des effets 

(sanitaires ou non) avec des expositions à des substances nocives, et mobilise les disciplines 
relatives à la caractérisation de la pollution et à l’épidémiologie dans une approche du type 
« impact pathway ». L’économie intervient pour la valorisation par cas, qu’elle soit purement 
marchande (issue de marchés) ou non-marchande (issue de consentements à payer 
individuels). Il convient d’insister ici sur le fait que la valorisation peut se fonder sur des 
données subjectives individuelles, mais que le cheminement en amont se fait sur la base de 
données scientifiques issues des différentes disciplines.  

 
La seconde (dite directe) consiste à observer (ou tenter de faire révéler) les valeurs 

économiques attribuées par les individus à une modification des niveaux de pollution, et fait 
intervenir la perception subjective que les individus possèdent de la pollution, faisant appel à 
une approche plus axée sur la sociologie et l’anthropologie. En effet, en l’absence 
d’information objective, les individus vont valoriser globalement la représentation qu’ils se 
font de l’impact de la variation de niveau de pollution proposée. Les sciences sociales 
interviennent de surcroît dans l’analyse de l’acceptabilité de toute politique visant à réduire 
les émissions des sources mobiles, qu’elle soit fondée sur un ensemble de réglementations, 
mais plus encore lorsqu’elle vise à modifier des comportements.  

 
Toute activité génère un bénéfice à celui qui l’entreprend, et implique des coûts. Un des 

problème fondamentaux vient de ce que ces coûts et ces bénéfices ne concernent pas 
uniquement les acteurs, puisque certains coûts sont supportés par des tierces personnes ou par 
la société dans son ensemble. Il est courant de distinguer ainsi les coûts "internes" ou privés, 
supportés par la personne qui effectue l'activité, et les coûts "externes", supportés par autrui 
directement ou indirectement. La somme de ces deux types de coûts est appelée "coûts 
sociaux". 
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On parlera alors d'externalités lorsque le bien-être d'un individu est influencé par les 
activités d'autres individus qui ne prennent pas en compte ces retombées lors de leur 
processus de prise de décision. Elles peuvent éventuellement être positives, mais dans le cas 
de la pollution atmosphérique, elles sont négatives et très importantes. L’idée fondamentale 
consiste à pouvoir chiffrer ces externalités en termes monétaires, de façon à disposer de 
guides visant à internaliser ces externalités : les incorporer – partiellement ou totalement – 
dans les coûts associés aux activités qui les génèrent. 

 

Ainsi, les évaluations économiques des effets de la pollution atmosphérique, que ce soit 
à des fins d’internalisation ou de comparaison en matière de décision publique, se 
développent de concert avec l’amélioration des connaissances scientifiques sous-jacentes. 
Elles restent toutefois exposées à de nombreuses incertitudes, en premier lieu celles des 
disciplines scientifiques qui les sous-tendent : la caractérisation de la pollution et 
l’épidémiologie.  

 

12 Eléments d’évaluation économique2 

 
Après avoir présenté rapidement les méthodes de valorisation économique et les 

difficultés méthodologiques liées à leur utilisation dans le cadre particulier de la pollution 
atmosphérique, nous étudierons comment elles ont été utilisées dans les études traitant d’une 
valorisation individuelle de la mortalité et de divers épisodes morbides. 

 

Lors de la revue de la littérature, 50 études font explicitement référence à une valeur 
monétaire concernant la mortalité. Parmi celles-ci, 34 études ne font que citer une valeur 
utilisée, elle-même issue d’une évaluation antérieure. 16 calculent explicitement une Valeur 
d’Evitement d’un décès (VED). 

Si les méthodes fondées sur les préférences observées (méthodes hédonistiques et 
dépenses de protection) et la méthode fondée sur les pertes de production ont été beaucoup 
employées jusque dans les années 80, il semblerait que ce soit maintenant la méthode des 
préférences révélées (Méthode d’Evaluation Contingente, MEC) qui soit la mieux adaptée.  

 

Quelle que soit la méthode utilisée, la VED dans les pays développés est - à de rares 
exceptions près - comprise entre 0,8 et 8 millions de dollars pour les pays développés. 
Lorsque les auteurs cherchent à corriger de l’âge, du motif ou du contexte du décès, la VED 
qu’ils proposent est comprise entre 0,04 et 1,17 M$. Enfin, un raisonnement en terme 
d’années de vie perdues, lorsqu’il est privilégié dans les études, conduit à des valeurs 
comprises entre 0,012 et 0,17 M$. 

 

Il apparaît que l’ordre de grandeur d’une VED devrait être fondée sur la MEC, utilisant 
un scénario contextuel, afin de prendre en compte explicitement le motif de décès. Deux 
études seulement ont opéré de cette façon, et conduisent à des résultats beaucoup plus faibles 
que précédemment : entre 0,36-0,49 M$ pour un taux d’actualisation de 4%. Ils fournissent un 
premier ordre de grandeur associé à une réduction de l’espérance de vie de 10 ans liée à une 
exposition de long terme à la pollution atmosphérique.  

 

                                                           
2 Toutes les valeurs monétaires sont exprimés en dollar US 1996. 
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Une trentaine d’études portent sur la monétarisation des épisodes morbides. On peut 
constater que les valeurs des Consentements A Payer (CAP) pour éviter un épisode sont 
généralement supérieures à celles de Pertes Médicales (PM). Le rapport entre les valeurs de 
CAP et de PM se situe en général entre 1 et 3 pour la morbidité de court terme, sauf pour les 
symptômes mal définis (fatigue, nausée) pour lesquels il peut être supérieur à 10. Pour la 
morbidité de long terme (bronchite chronique et cancer), les CAP sont supérieurs aux PM 
d’un facteur 10. 

 
Quelle que soit la méthode, il est préférable d’utiliser les valeurs monétaires spécifiques 

au pays, compte tenu des fortes disparités pouvant exister entre les systèmes de soins et le 
niveau de vie. Ainsi, en France, 75% des coûts marchands de la maladie reposent sur le 
système de santé collectif, et les 25% restant sont généralement couverts par une assurance 
santé complémentaire. Le coût privé marchand d’un épisode morbide est alors faible, voire 
nulle, l’essentiel du coût marchand se répartissant sur un coût social collectif. Le coût privé 
individuel est alors essentiellement composé de coûts intangibles reflétant la douleur, la peine, 
l’appréhension de la maladie, les coûts de déplacement induits, l’impossibilité de pratiquer 
des activités de loisir, etc. 

 
13 Evaluation économique des effets de la pollution atmosphérique 

 
Pour ce qui concerne l’évaluation monétaire des effets de la pollution atmosphérique, la 

revue de la littérature effectuée nous a permis de collecter environ 80 études, que nous avons 
séparées en deux catégories. 

 
La première concerne environ 70 études portant sur l’évaluation en référence aux 

expositions (de l’évaluation d’un type d’effet associé à un polluant jusqu’à l’ensemble de la 
pollution et l’ensemble des effets). Nous retrouverons la distinction effectuée précédemment 
entre les approches directe et construite. L’extrême diversité des études (portant sur les 
indicateurs de pollution étudiés, les variations associées, les types d’effet, les méthodes, les 
pays étudiés, les choix méthodologiques) ne permet que très rarement une expression en 
unités monétaires autorisant des comparaisons. Il convient donc plutôt de rechercher dans la 
littérature, pour un objectif de réduction et un effet (ou groupe d’effets) déterminés, les 
diverses études similaires effectuées dans la passé, en s’attachant ensuite aux critères qui les 
distinguent (méthode utilisée, pays, année de l’étude, etc.). 

 
La seconde ne concerne que quelques études, et porte sur le coût marginal d’un trajet 

supplémentaire, exprimé en coût par kg émis ou par km/véhicule parcouru. Elle concerne 
principalement les émissions de particules, utilise exclusivement une approche construite et 
s’avère la plus opérationnelle en terme de décision publique. Les coûts en référence aux 
émissions dépendent d’un nombre important de paramètres (émissions du véhicule, conditions 
de conduite et de circulation, conditions météorologiques et topographiques, densité de la 
population située à proximité de la source,…). Les quelques études sur le sujet indiquent que 
les coûts des véhicules diesels excèdent de manière importante les coûts des véhicules 
essence, essentiellement du fait des effets des particules. Pour ces dernières, le coût estimé au 
km/parcouru pour un véhicule diesel (aux normes non récentes) se situe entre 0,1 et 0,4 US$ 
1996 en zone très urbanisée.  
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14 Incertitudes et recommandations 
 
Les connaissances en matière de pollution atmosphérique restent sous le coup de 

nombreuses incertitudes. Nous proposons une analyse de celles qui nous semblent 
primordiales du point de vue l’évaluation économique et de la décision publique. Connaître 
ces incertitudes est important d’une part parce qu’elles jouent sur la signification et la validité 
des résultats d’évaluation économique et d’autre part parce qu’elles constituent en soit un 
élément dont il faut tenir compte dans la prise de décision.  

 
La contrainte principale qui limite fortement les possibilités d’évaluation des effets de la 

pollution atmosphérique sur la santé est le manque de données épidémiologiques disponibles, 
surtout en matière d’effets de long terme. Ainsi, il faut s’attendre pour quelques années 
encore, à ne pouvoir utiliser pour les effets de long terme des particules, que les résultats issus 
de trois études américaines. Ceci pose un premier problème d’incertitude, celui de la 
transférabilité de ces fonctions Exposition/Réponse. On peut ainsi se demander d’une part si 
l’hétérogénéité entre les expositions individuelles et les mesures des concentrations par les 
réseaux est comparable entre 2 populations, et d’autre part si la composition des particules 
fines est restée la même dans l’espace et dans le temps.  

 
Le second problème est celui des données manquantes. Il concerne le cas d’effets 

présumés existant mais non mesurés, mais aussi le fait que l’état de la pollution 
atmosphérique change en permanence (sous l’effet des évolutions technologiques et des 
normes de pollution) et que c’est un enjeu en soit de trouver des indicateurs dont la mesure 
soit représentative de la pollution. Avec les filtres à particules pour les moteurs diesel, ce sont 
peut être les concentrations des PM10 et PM2,5 qui vont être réduites considérablement. Cela 
signifie-t-il que les effets sanitaires des particules vont diminuer en proportion ? Qu’en est-il 
des particules ultra-fines, dont les concentrations ne sont pas mesurées et dont les effets ne 
sont pas estimés ? 

 
Les économistes souhaitent utiliser les données épidémiologiques pour déterminer des 

coûts marginaux qui pourraient servir de base à une politique d’internalisation de ces effets 
externes, mais cela implique que les fonctions Exposition/Réponse sont la mesure d’une 
causalité. Sous ce terme de «causalité», nous recensons 4 questions : celle de la validité des 
résultats épidémiologiques, celle de la causalité, celle du «harversting» (degré d'anticipation 
de la survenue des décès) et celle des corrections à apporter quand on évalue les effets de long 
terme, dont les effets bénéfiques ne sont pas immédiats. Sur ce dernier point, et sous des 
hypothèses plausibles, nous montrons qu’une analyse coût-bénéfice qui ne tient pas compte 
des délais surestimera les bénéfices approximativement de 10 à 300%.  

 
Les mesures des concentrations résultant des réseaux de capteurs sont des 

approximations des expositions réelles des individus. Il paraît essentiel de mieux connaître 
les expositions réelles et des recherches sont en cours sur ce point.  

 
L’arrivée progressive de connaissances laisse espérer que beaucoup de ces incertitudes 

se réduiront dans le futur. En attendant, la théorie économique nous enseigne que l’attente 
d’arrivée d’information ne doit pas nous conduire à différer les mesures de limitation des 
risques. Au contraire, en présence d’irréversibilités, l’arrivée d’information doit nous 
conduire à prendre des mesures plus drastiques  
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Par ailleurs, les sources de la pollution atmosphérique sont souvent des sources de 
multiples externalités négatives, c’est le cas des transports routiers par exemple. En pareil cas, 
lorsque l’on aborde une problématique d’internalisation, une analyse globale des externalités 
est nécessaire : on ne peut traiter chaque problème de manière séparée. 

 
21 Etat de l’art sur la caractérisation de la pollution atmosphérique extérieure 

 
La caractérisation de la pollution extérieure doit utiliser toutes les méthodes 

d’investigation et toutes les informations qui permettent de définir de façon objective et avec 
une précision quantifiable cette qualité de l’air vis à vis des effets nuisibles. Deux axes ont été 
développés : les méthodes d’observation et les méthodes de description simulée de niveaux 
de pollution virtuels ou réels. 

 
L’observation consiste en la détermination de concentrations d’espèces chimiques 

polluantes, afin de fournir des éléments permettant de caractériser les expositions des 
personnes ou des éléments sensibles de l’environnement. Le calcul de l’exposition d’un 
individu peut être effectué soit par méthode directe soit par méthode indirecte. En méthode 
directe, on réalise la mesure de certains polluants en suivant la personne dans ses activités. 
Elle requiert l’usage de capteurs portatifs de faible encombrement. La méthode indirecte relie 
les lieux et temps de séjour aux concentrations rencontrées dans différents environnements, et 
ce pour des catégories types de personnes. 

 
Les méthodes de simulation permettent de disposer d’informations de précision 

variable là où l’observation n’a pas été mise en œuvre. Elles consistent en la mise en œuvre 
d’outils mathématiques de traitement de données qui s’appuient sur la connaissance des 
émissions et sur la description de la dispersion et de la chimie atmosphérique à différentes 
échelles de temps et d’espace. 

 
22 Etat de l’art sur la caractérisation de la pollution atmosphérique intérieure 

 
Ce travail bibliographique a porté sur l’exposition à la pollution atmosphérique à 

l’intérieur des locaux en se limitant aux polluants dont l’origine est extérieure (dioxyde de 
soufre - SO2, ozone - O3) ou pour lesquels la contribution extérieure est souvent importante 
comme c’est le cas pour les particules en suspension (PS), le dioxyde d’azote (NO2), le 
monoxyde de carbone (CO) et le benzène (C6H6). Pour ces aéro-contaminants, c’est donc 
l'approche "exposition atmosphérique totale" prenant en compte à la fois les pollutions 
intérieures et extérieures qui est pertinente pour évaluer les risques sur la santé. Les polluants 
atmosphériques extérieurs pénètrent dans les locaux par infiltration et par le système de 
ventilation ; les variations temporelles des teneurs sont reproduites à l'intérieur avec un retard 
et un amortissement qui sont fonction du taux de renouvellement d'air et de la nature du 
polluant qui est susceptible de réagir avec d’autres aérocontaminants ou de s'adsorber sur les 
surfaces. La relation entre teneurs intérieures et teneurs extérieures est discutée pour chacun 
de ces polluants. 
 
23 Etat de l’art sur les connaissances épidémiologique santé-pollution atmosphérique  

 
Entre 1995 et 2000, 154 références bibliographiques ont été répertoriées sur Medline, à 

partir des mots clefs «air pollution», «adverse effects», «human», «epidemiological studies», 
en excluant «radioactive», «indoor», «smoke» et «occupational». 
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Ces études ont été réalisées sur les cinq continents, et portent pour la plupart sur les 
effets à court terme de la Pollution Atmosphérique (PA). Sur le court terme, nous constatons 
que les études temporelles continuent d’être les plus nombreuses, mais le nombre d’études de 
panel augmente. À long terme, les études transversales et de cohorte sont les plus utilisées. 
Cette revue de la littérature montre que les effets sur la santé d’une exposition à court terme 
(quelques jours à quelques semaines) et à long terme (plusieurs années) peuvent être 
quantifiés. Ces effets étant peu spécifiques, il est recommandé d’examiner des indicateurs de 
mortalité et de morbidité pouvant se différencier clairement les uns des autres afin d’éviter les 
doubles comptes. 

 
24 Etat de l’art socio-anthropologique 

 
Au cours de cet état de l'art sur les représentations de la pollution de l'air, une première 
constatation s'impose : leur rareté. Ce constat a conduit à élargir le champ d’investigation 
dans deux directions : les représentations sociales de l’environnement en général et la 
question des transports et de la mobilité. En effet, la pollution de l’air, en milieu urbain est 
essentiellement due à l’utilisation de transports motorisés et notamment à l’augmentation du 
nombre de voitures particulières. Il semblait donc utile et pertinent de s’interroger sur ce 
phénomène et sur l’échec des politiques de report modal de l’automobile vers les transports 
collectifs. 
 
Les questions d’environnement et de mobilités constituent des enjeux et des problèmes 
sociaux, économiques, politiques et écologiques majeurs dans les sociétés occidentales 
contemporaines. Appréhendés principalement au travers de grands sondages d’opinions et 
d’enquêtes quantitatives, la complexité des logiques sociales en jeu demeure encore mal 
connue.  
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PARTIE 1 
 

PARTIE INTRODUCTIVE 
 
 
 
 
11 INTRODUCTION 
 
L’état de l’art mené dans cette recherche, concerne la monétarisation des effets de la 
pollution atmosphérique dans le cadre d’une approche pluridisciplinaire.  
 
Notons que la pollution atmosphérique est considérée, dans l’ensemble de ce rapport, sous 
un aspect général, et que la part associée aux transports n’en constitue donc pas l’unique 
objet. Toutefois, il est évident que cette part peut s’avérer majoritaire en milieu urbain et pour 
certains indicateurs de pollution (NOx en particulier), et donc que les connaissances en 
matière de monétarisation en général peuvent être utilisées dans le cadre spécifique des 
émissions liées aux transports. Soulignons de plus que les effets associés aux gaz à effet de 
serre n’ont pas été pris en compte, et notamment les cas sanitaires (indirects) résultant du 
changement climatique. 
 
Le caractère pluridisciplinaire, ensuite, nous semble essentiel, dans la mesure où la 
monétarisation proprement dite peut intervenir selon deux approches que nous détaillons ci-
dessous. La première consiste à mettre en relation des effets (sanitaires ou non) avec des 
expositions à des substances nocives, et mobilise les disciplines relatives à la caractérisation 
de la pollution et à l’épidémiologie. La seconde consiste à demander directement aux 
individus leur disponibilité à payer pour une diminution de la pollution, et fait intervenir la 
perception subjective que les individus possèdent de la pollution, faisant appel à une approche 
plus axée sur la sociologie et l’anthropologie. Ces disciplines interviennent de surcroît dans 
l’analyse de l’acceptabilité de toute politique visant à réduire les émissions des sources 
mobiles, qu’elle soit fondée sur un ensemble de réglementations, mais plus encore lorsqu’elle 
vise à modifier des comportements.  
 
Toute activité génère un bénéfice à celui qui l’entreprend, et implique des coûts. Un des 
problème fondamentaux vient de ce que ces coûts et ces bénéfices ne concernent pas 
uniquement les acteurs, puisque certains coûts sont supportés par des tierces personnes ou par 
la société dans son ensemble. Il est courant de distinguer ainsi les coûts "internes" ou privés, 
supportés par la personne qui effectue l'activité, et les coûts "externes", supportés par autrui 
directement ou indirectement. La somme de ces deux types de coûts est appelée "coûts 
sociaux". 
 
En général, on parlera d'externalités lorsque le bien-être d'un individu est influencé par les 
activités d'autres individus qui ne prennent pas en compte ces retombées lors de leur 
processus de prise de décision. Elles peuvent éventuellement être positives, mais dans le cas 
de la pollution atmosphérique, elles sont négatives et très importantes. L’idée fondamentale 
consiste à pouvoir chiffrer ces externalités en termes monétaires, de façon à disposer de 
guides visant à internaliser ces externalités : les incorporer – partiellement ou totalement – 
dans les coûts associés aux activités qui les génèrent. 
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Prenons le transport par exemple. Si l’on ne peut nier l'importance fondamentale de moyens 
de transport adéquats pour le développement des sociétés et des économies, tant passées que 
modernes, on ne peut non plus négliger les préoccupations croissantes des populations en 
matière de congestion, de pollution atmosphérique associée ou d’accidents induits. Cette 
constatation plaide en faveur de la révision des politiques actuelles et passées en matière de 
transport, et en particulier, de l’instauration de mécanismes favorisant une concurrence plus 
équitable entre les différents modes de transport : rail / route, privés / publics. 
 
Avant de nous focaliser sur une des externalités liées aux transports – la pollution de l’air, par 
ailleurs émise par des sources fixes – il est utile de garder à l’esprit qu’elle ne constitue 
qu’une faible partie des externalités. Ainsi, l'Union européenne dans le livre vert «Vers une 
tarification équitable et efficace dans les transports» (UE, 1995) évalue la congestion à 
environ 2% du PIB, les accidents à 1,5%, la pollution de l'air à 0,4 % (hors effet de serre) et le 
bruit à environ 0,2%. Des données plus récentes tendraient à ajouter les effets de coupure 
associés aux infrastructures routières à hauteur de 0,1 % environ (Héran, 2000) et une 
augmentation de la part de la pollution de l’air du fait de la prise en compte d’effets sanitaires 
de long terme (SOMMER et al. 1999 ou Infras-IWW, 2000), soit environ 1,5%.  
 
Le montant total est estimé à environ 250 milliards d'euros par an, dont 90% imputables aux 
seuls transports routiers. Diverses études de l'OCDE, confirment que les coûts externes des 
transports terrestres pourraient atteindre 5% du PIB. Il est intéressant de remarquer que le 
champ environnement-santé fait partie des priorités de recherche de l’Union européenne, et en 
particulier les effets des particules sur la santé et l’effet de serre. Preuve en sont les dotations 
récentes dont ce champ bénéficie dans le cadre du 6ième PCRDT, que ce soit au titre de la 
sûreté alimentaire et des risques pour la santé (600 millions d’euros) ou du développement 
durable et changement planétaire (1,7 milliard d’euros). Notons que particules et gaz à effet 
de serre se trouvent liés dans le cas du transport, source commune d’émission, et 
demanderaient une analyse globale des externalités afin d’obtenir une internalisation correcte, 
point sur lequel nous reviendrons dans la partie 4. 
 
Voyons plus en détail les deux approches d’évaluation monétaire conceptuellement opposées, 
évoquées précédemment dans le cadre de la pollution atmosphérique. 
 
12 DEUX APPROCHES CONCEPTUELLEMENT DIFFERENTES 
 
Nous reviendrons en détail sur les méthodes de valorisation monétaire dans la seconde partie, 
mais il est important de distinguer ici les différences fondamentales qui existent entre deux 
types d’approches que nous appelons l’évaluation directe et l’évaluation construite. 
 
121 Evaluation directe 
 
Elle consiste à observer (ou tenter de faire révéler) les valeurs économiques attribuées par les 
individus à une modification des niveaux de pollution. Cette approche repose sur la 
représentation que se font les individus de deux éléments fondamentaux de l’évaluation. En 
pratique, lorsque l’on souhaite obtenir une évaluation directe d’une variation du niveau de 
pollution par exemple, on ne demande pas aux personnes la valeur qu’elles accordent à ce 
changement reposant par exemple sur une variation objective de la concentration d’un 
indicateur, mais d’évaluer une réduction qui leur est présentée de manière globale (variation 
de x%, y jours de pollution en moins, respect d’une norme journalière,...). Les personnes 
interrogées sont en effet incapables de se représenter correctement ce que signifie une 
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variation objective de la pollution (une baisse de 10 µg/m3 de PM10 par exemple) et il semble 
alors judicieux de leur présenter le changement étudié de façon plus générale afin de le leur 
rendre plus familier, et donc et donc de faciliter une révélation réfléchie et réaliste du 
consentement à payer. 
 
Dans une telle approche, les individus vont devoir estimer eux-mêmes l’impact sur leur bien-
être de la modification du niveau de pollution, via les variables sanitaires et non sanitaires. Il 
est vraisemblable que les individus ne disposent pas des connaissances médicales, 
biologiques, techniques susceptibles d’identifier clairement et correctement tous les impacts3. 
En l’absence d’information objective, les individus vont donc valoriser globalement la 
représentation qu’ils se font de l’impact de la variation de niveau de pollution proposée. 
 
122 Evaluation construite 
 
À l’inverse de l’approche précédente, la méthode dite «impact pathway», ou cheminement 
d’impact, est la plus utilisée dans les études de valorisation, comme par exemple dans le cadre 
du programme ExternE de l’Union européenne. 
 
La démarche la plus complète consiste généralement en quatre étapes principales. 
La première consiste à quantifier les différentes sources d’émission exprimées en unités de 
mesure (kg, tonne) par unité de temps (jour, année). 
La seconde utilise des modèles de dispersion qui permettent d’obtenir une concentration 
moyenne (exprimée en µg/m3 par exemple) sur les récepteurs cibles retenus dans l’analyse 
(population, bâtiments, cultures, faune,…). 
La troisième applique des fonctions Exposition/Réponse (E/R) pour évaluer l’impact d’un 
niveau d’exposition donné ou d’une variation du niveau d’exposition sur les récepteurs. Il 
peut s’agir d’un nombre de cas sanitaires, de rendements à l’hectare ou d’une mesure de la 
dégradation d’une surface. 
Enfin, la dernière étape consiste à appliquer une valorisation économique par cas, qu’elle soit 
purement marchande (issue de marchés) ou non-marchande (issue de consentements à payer 
individuels). Il convient d’insister ici sur le fait que la valorisation peut se fonder sur des 
données subjectives individuelles, mais que le cheminement en amont se fait sur la base de 
données scientifiques issues des différentes disciplines. 
 
Notons qu’une version légèrement simplifiée consiste à partir de la seconde étape pour 
évaluer les effets associés à la modification d’une concentration, sans la relier spécifiquement 
à une modification des émissions d’une source particulière. 
 
 
Ayant introduit ces deux types d’approche, il nous semble intéressant d’étudier l’écart entre 
une perception subjective, reposant sur une perception individuelle non seulement des 
niveaux de pollution, mais de leurs effets potentiels, et une perception objective de la 
pollution, reposant sur une approche scientifique. 
 

                                                           
3 D’une certaine façon, c’est un peu comme si on avait demandé aux fumeurs d’estimer les dangers du tabagisme 
dans les années 50.  
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13 LES INDICATEURS OU SIGNES SUBJECTIFS DE LA POLLUTION DE L'AIR 4 
 
Le sociologue ou l'anthropologue qui s'intéresse aux représentations que les "gens ordinaires" 
ont de la pollution de l'air rencontre une difficulté méthodologique majeure. Qui décrète ou 
qui affirme que l'air est pollué? Ce sont des experts, des scientifiques qui possèdent des 
connaissances physico-chimiques et qui utilisent des instruments de mesure de la qualité de 
l'air. En fonction des résultats de leurs mesures et de l'avancée de leurs découvertes 
scientifiques, ils vont dire qu'à tel moment et à tel endroit, l'air était pollué par tels et tels 
éléments. Ils donnent donc une définition scientifique de la pollution atmosphérique. Les 
entretiens effectués dans le cadre du programme PRIMEQUAL/PREDIT5 montrent que les 
individus possèdent une toute autre appréciation de la pollution de l'air. Ils ne disposent pas de 
capteurs techniques, mais ont par contre leurs propres capteurs sensoriels au travers desquels 
ils jaugent et estiment si l'air est pollué ou ne l'est pas. C'est précisément ce sens commun sur 
la pollution de l'air qui nous intéresse et qui diffère notablement du savoir scientifique. 
 
Les personnes que nous avons interrogées perçoivent la pollution atmosphérique 
principalement par l'odorat et la vue. Deux expressions caractérisent bien leur perception : 
"c'est sale" et "ça sent mauvais". Pour la quasi totalité des personnes interrogées, l'air est 
pollué lorsqu'ils voient une bande brumeuse un peu grise, marron, orangé ou jaunâtre. Pour 
certains, notamment ceux qui sont asthmatiques, allergiques, ou plus sensibles, la perception 
de la pollution passe également par des symptômes physiques désagréables : la gorge qui 
gratte, des difficultés à respirer, les yeux qui pleurent, le nez qui coule, etc.  
 
Dans l'extrait d'entretien suivant, deux jeunes femmes habitant Marseille évoque ce qui leur 
fait parfois dire ou penser que l'air est pollué. Jeunes étudiantes, âgées de 19 et 20 ans, elles 
sont toutes deux asthmatiques et allergiques. 
 

Extrait d'un entretien avec deux étudiantes 
Marseille, juillet 20006 

 
k : si de mon balcon je ne vois plus la mer c'est que ça ne va pas. Quand y'a le soleil, 
quand il fait beau et que je vois pas la mer de chez moi c'est qu'il y a un problème, c'est 
que ça va pas 
c : moi c'est ma gorge quand je me lève le matin, pas toi ? 
k : non ça me le fait pas à moi 
c : quand tu te lèves le matin tu as de l'asthme tu te dis pas ouais c'est la pollution 
k : ah si non mais moi je me dis pas c'est la pollution !! Moi je me dis y'a trop de 
poussière faut que je passe l'aspirateur ça n'a rien à, moi je fais aucun rapport avec la 
pollution de l'air. Quand je vois pas la mer ça fait des brouillards comme si y'avait un 
brouillard alors que il fait beau y'a rien de spécial y'a pas de nuages 
c : moi quand je passe dans la rue quand ça sent mauvais ça arrive souvent à Marseille les 
pots d'échappement et le soleil en été à la plage 
e : le soleil en été à la plage 
c : oui 
e : c'est à dire ? 

                                                           
4 Cette section est extraite de la partie « Pollution de l'air et transport Un état de l'art en sociologie et 
anthropologie », rédigée par Elsa Faugère, et qui se trouve dans le second tome du rapport. 
5 « Approche économique et socio-anthropologique de la pollution atmosphérique : application au département 
des Bouches-du-Rhône », convention Primequal n° 36/98. 
6 Tous les extraits d'entretien de ce rapport ont été faits dans le cadre du programme de recherche PRIMEQUAL 
mentionné précédemment. e = enquêteur. 
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c : ben je sais pas je sais pas il est bizarre le soleil déjà cette année par rapport aux autres 
années. Le temps qui change aussi par exemple là le mois de juillet il a pas fait beau tout 
ça moi je dis c'est l'effet de serre 
e : et le soleil quand tu dis il est bizarre il est comment ? 
c : bé je sais pas quand je bronze il brûle ou quoi il est fort en ce moment 
k : t'es la seule personne qui m'a dit jusqu'à maintenant qu'elle sentait la pollution par le 
soleil parce qu'il tapait et qu'il brûlait plus fort et que c'était dû à la pollution. Il en faut 
qu'une pour dire ça, c'est toi ! 
e : et le brouillard que tu vois il est comment ? 
k : comme si tu avais du brouillard pour de bon mais sauf que c'est comme une brume qui 
nous cache la mer je vois pas bien la mer de là haut c'est vrai ! je te montrerai un jour je te 
promets quand y'a beaucoup de pollution tu le vois après quand t'as le vent le mistral et 
tout c'est tout clair, normal ça se dégage non ? 

 
Pour la majorité des personnes interrogées, un air pollué est perceptible par leurs sens (vue, 
odorat, respiration, etc.). Seules les personnes qui ont quelques connaissances scientifiques de 
la pollution atmosphérique tiennent un autre discours. Pour elles, la pollution n'est pas 
forcément perceptible par les sens dont il faut même se méfier. 
 

Extrait d'un entretien avec un météorologue, âgé de 40 ans 
Marseille, juillet 2000 

 
t : Des fois ça sent très mauvais mais c’est pas du tout dangereux et des fois c’est très 
dangereux et ça sent rien du tout. Par exemple un endroit où ça sent très mauvais c’est 
l’usine de cellulose là vers Arles et c’est pas du tout dangereux. Pourtant dès qu’on sent 
une odeur très forte là comme ça très agressive on a l’impression que ça fait pas du bien à 
la santé hein non non non. C’est un piège, la pollution radioactive est invisible incolore 
inodore sans saveur et elle est cancérogène. C’est absolument évident ! Donc c’est pour 
ça que moi j’ai un compteur Geiger maintenant y’a quelques fois des moments où autour 
de l’étang de Berre on a l’impression qu’il y a de la pollution parce que y’a de la crasse 
c’est gris et tout et puis ça peut ne pas être de la pollution ça peut être seulement des 
nuages. Parce que y’a des nuages qui sont sombres et qui portent pas de pollution. Donc 
en fait c’est compliqué. Là encore on est dans la complexité. Y’a des faux-semblant, faut 
faire attention faut faire attention.  
C’est pour ça que c’est bien d’avoir des instruments et des mesures. Y’a les mesures qui 
sont faites à Marseille. Y’a donc un réseau à Marseille qui mesure la pollution mais de 
pas assez de paramètres mais de quelques paramètres. E y’a effectivement certains jours 
on observe ça, il faut  voir si ça se corrobore sinon ça peut être de la brume ça peut être je 
sais pas mais ça l’est peut-être. Moi je sais pas je crois qu’il faut voir les données quoi. 
Ce que je sais c’est que des fois je vois des choses qui me font penser à de la pollution et 
après le soir à la télé on me dit que l’indice pollution était bon. Voilà je sais ça. Après y’a 
des phénomènes météorologiques comme la brume le brouillard qui n’ont rien à voir avec 
la pollution hein qui ont à voir avec la situation, brouillard de rayonnement enfin y’a 
toutes sortes de brouillards qui sont liés à des conditions météorologiques particulières  
 
e : quand vous dîtes parfois vous voyez des choses qui vous font penser à la pollution, 
c’est quoi qui vous fait penser que là précisément ça doit être pollué 
 
t : ça peut être une fumée qui s’étale c’est de la fumée des usines du pôle chimique ou 
sidérurgique de l’étang de Berre ça s’étale ça fait un nuage gris c’est de la fumée ça peut 
être de la brume ça peut être je sais pas ça peut être plein de choses. Je sais pas. Mais faut 
faire attention. Je crois je crois qu’il faut relire Platon et savoir qu’avec nos sens on 
n’appréhende pas toujours avec précision la réalité de la science et ça demande quand 



Monétarisation des effets de la pollution atmosphérique : un « état de l’art » pluridisciplinaire, EUREQua-GREQAM (2001) 

16

même, la pollution une expertise et aujourd’hui je crois que ce truc de pollution c’est un 
peu à la mode mais quand même il faut savoir aussi ce qui existe au niveau au niveau 
appréhension scientifique du phénomène. Je crois que c’est important de regarder tout ça 
avec les yeux de la raison comme on va appréhender la météo avec les yeux de la raison 
et ne plus se fier aux proverbes plus ou moins justes plus ou moins pertinents que disaient 
les paysans en français ou en occitan y’a deux cent ans… 

 
Il convient donc de distinguer deux définitions de la pollution de l’air :  
 
- une définition savante. Pour les scientifiques, l’air est pollué s’il est nocif pour la santé 

humaine, pour l’environnement naturel, les bâtiments ou les cultures. Un air pollué 
dégrade quelque chose. 

- une définition populaire. Pour le sens commun, l’air est pollué si, d’une manière ou d’une 
autre, il gêne les sens (la vue, l’odorat, la respiration…). La pollution de l’air et, plus 
globalement, la pollution, est une gêne sensorielle avant tout.  

 
Les discours des scientifiques sur la pollution de l’air et ceux de «l’homme de la rue» ne 
coïncident pas nécessairement. Pour ces derniers, la pollution de l’air se vit, parfois, au 
quotidien, au travers d’expériences sensibles. Ils appellent pollution de l’air ce qui les gêne. 
 
L'INED (Institut National des Etudes Démographiques) a mené dans les années 1990 une 
vaste enquête sur les représentations de l'environnement auprès d'un échantillon représentatif 
de la population française. Il est alors apparu que les personnes interrogées avaient conscience 
des dégradations de l'environnement et que c'était, pour elles, une source d'inquiétude réelle. 
Il convient cependant de garder à l’esprit les critiques émises par P. Champagne à propos de 
ce type d’enquête qui, prétendant découvrir les opinions des gens, bien souvent les fabrique 
par la construction du questionnaire. 
 
Les principaux résultats sont les suivants : "97,9% des personnes interrogées pensent 
notamment que les pollutions de l'air (gaz ou poussières) peuvent provoquer des dégradations 
de la santé tout à fait graves ou graves. La forte inquiétude dont témoigne ce chiffre fléchit 
légèrement chez les gens dont les revenus mensuels déclarés sont inférieurs à 4000 FF ou 
supérieurs à 20000 FF. Ceux qui votent écologistes sont légèrement plus nombreux à dire oui 
que les autres. Cette inquiétude devant les nuisances de la pollution de l'air repose au moins 
partiellement sur une expérience vécue : 17,5% affirment avoir souffert de troubles dus aux 
pollutions de l'air. Ces chiffres semblent mettre en évidence l'acuité du problème de la qualité 
de l'air, en ville et ailleurs, et la sensibilité de la population à son sujet.  
 
Les revenus ne discriminent pas clairement les réponses. Les diplômes introduisent des écarts 
plus sensibles : seulement 14% des non diplômés affirment avoir souffert dans leur métier de 
troubles dus aux pollutions atmosphériques et 20% des sondés ayant un diplôme de 
l'enseignement supérieur sont dans ce cas. Ce résultat surprenant amène à s'interroger sur le 
décalage entre l'exposition effective aux risques et leur perception. Les individus les plus 
sensibles sont apparemment les plus favorisés socialement, sans doute aussi les mieux 
informés des dangers encourus" (Barron-Yellès et Brun 1998). 
 
L’enquête «Conditions de vie et aspiration des Français» menée par le CREDOC et 
l’ADEME, confirme ces résultats, puisque 94,5 % des 2002 personnes interrogées pensent 
que la pollution peut avoir un effet sur la santé, et qu’une sur deux déclare avoir eu une 
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expérience (personnellement, ou chez un proche) d’un trouble associé à la pollution 
atmosphérique. 
Le problème qui se pose est que, bien que la quasi-totalité des individus interrogés ait 
conscience que l’exposition à la pollution atmosphérique peut induire une dégradation de 
l’état de santé, ils s’avèrent la plupart du temps incapables de quantifier ces effets. Dès lors, la 
valorisation monétaire qui peut résulter d’une telle approche va très probablement différer 
fortement de celle à laquelle conduit une approche scientifique «d’experts» fondée sur les 
effets objectifs de la pollution atmosphérique. 
 
14 LES DONNEES OBJECTIVES ASSOCIEES A LA POLLUTION 
ATMOSPHERIQUE ET SES EFFETS. 
 
141 Evolution récente de la pollution atmosphérique urbaine française 
 
Les réglementations européennes en ce qui concerne les teneurs en plomb et soufre dans 
l’essence et le gazole ont largement contribué à la diminution des concentrations 
correspondantes. 
 
Les réseaux de mesure des particules sont passés de l’indicateur "fumées noires" (FN) à la 
mesure des particules fines (PM10 et PM2.5, particules de diamètre aérodynamique inférieur 
à 10 et 2,5 micromètres). La pollution particulaire a été divisée par 6 environ en quarante ans, 
comme le montre le graphique 1-1. Toutefois, la taille et la composition chimique des 
particules ont changé, si bien qu’il est plus qu’improbable que les effets sanitaires associés 
puissent être comparés stricto sensu dans le temps. Il convient d’attendre que l’épidémiologie 
se prononce sur la nocivité des particules fines et ultrafines résultant des diverses sources de 
combustion actuelles (moteurs, industries, chauffage urbain,…) 
 

Graphique 1-1 

 
Source : LHVP 
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Les concentrations de dioxyde de soufre (SO2) ont été divisées par 10 en quarante ans, et 
continuent de baisser d’environ 10 % par an depuis cinq ans (voir graphique 1-2). Ce 
phénomène est dû à une réglementation stricte sur la qualité des carburants et sur les seuils 
d’émission. Les agglomérations les plus fortement industrialisées (Le Havre, Fos-Berre, 
Rouen...) restent toutefois soumises à des niveaux élevés. 
 
Les concentrations de dioxyde d’azote baissent légèrement dans la plupart des 
agglomérations au cours des dix dernières années. Le principal émetteur étant le transport 
routier, il n’est pas surprenant que les niveaux soient régulièrement au dessus des valeurs 
limites européennes (200 µg/m3 en moyenne horaire à ne pas dépasser plus de 2% de l’année) 
pour les stations de mesure sises proches du trafic automobile.  
 
L’ozone, polluant secondaire, dépend fortement des conditions météorologiques estivales 
(températures, vent et ensoleillement), et les concentrations annuelles fluctuent donc assez 
largement. Toutefois, aucune décroissance nette ne semble s’amorcer depuis que les réseaux 
de mesure existent.  
 
La concentration ambiante de plomb a encore chuté, suite à la suppression totale de 
l’utilisation de plomb dans les essences depuis le 01/01/00. En 15 ans, la moyenne annuelle 
des concentrations de plomb est passé de 1 µg/m3 d’air à environ 0,05 µg/m3, soit une 
division par vingt environ. Le plomb atmosphérique ne reste un problème sanitaire qu’aux 
abords des fonderies, des usines de batterie automobile et de tout autre émetteur industriel. 
 

Graphique 1-2 

Source : LHVP 
 
Les principaux effets associés à la pollution atmosphérique concernent les effets sanitaires, 
qui représentent généralement la très grande majorité des effets, et les effets sur les bâtiments, 
les cultures et la visibilité moins fréquemment quantifiés. 
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142 Différents effets attribués à différents indicateurs de pollution 
 
Le tableau 1-1 présente les sources principales de quelques indicateurs de pollution, et leurs 
effets associés. 
 
Tableau 1-1 Sources principales et effets des principaux indicateurs de pollution. 
 
 Principales sources d’après Citepa, 1999a 

Données Citepa 1999b en italiques 
Effets principaux 

Particules En dehors des sources naturelles : 
15 % combustion (résidentiel & tertiaire) 
43 % dans l’industrie,  
42% transports (39%) 

Mortalité aiguë et chronique 
Morbidité aiguë et chronique 
Dégradation des bâtiments 
Visibilité 

SO2 71% combustion dans l’industrie,  
14% transports (13,5%) 
13% résidentiel & tertiaire 
2% autres 
 

Mortalité aiguë 
Morbidité aiguë 
Culture (effets positifs à 
faible concentration) 
Visibilité 

NO2 Oxydes d’azote: 
18% combustion dans l’industrie 
75% transports (62.7% pour Nox) 
6% résidentiel & tertiaire 
1% autres 

Mortalité aiguë 
Morbidité aiguë 
Culture (effets positifs) 

O3 Polluant secondaire. Morbidité, cultures 
CO2, 
CH4, 
N2O 

33% combustion dans l’industrie  
31% résidentiel et tertiaire 
36% transports (23% , et 28,4% pour CO2) 

Effets globaux : Climat, 
santé 

CO 59,4% pour les transports Mortalité 
Morbidité 

Plomb Essentiellement automobiles, en forte 
diminution 

Mortalité 
Morbidité 

 
143 Effets sanitaires 7 
 
Entre 1995 et 2000, 154 références bibliographiques ont été répertoriées sur Medline, à partir 
des mots-clefs «air pollution», «adverse effects», «human», «epidemiological studies», en 
excluant «radioactive», «indoor», «smoke» et «occupational». 

 
Ces études ont été réalisées sur les cinq continents, et portent pour la plupart sur les effets à 
court terme de la Pollution Atmosphérique (PA). Sur le court terme, nous constatons que les 
études temporelles continuent d’être les plus nombreuses, mais le nombre d’études de panel 
augmente. À long terme, les études transversales et de cohorte sont les plus utilisées. 

 
1431 Cadre général 
 
Les indicateurs de pollution les plus couramment pris en compte sont ceux mesurés en routine 
par les réseaux de surveillance de la qualité de l’air (indicateurs particulaires, SO2, NO2, O3). 
                                                           
7 Cette section résume les principaux résultats, détaillés dans la contribution de Sylvia Médina « Etat de l’art des 
connaissances épidémiologiques sur les liens entre pollution atmosphérique et santé », qui se trouve dans le 
second tome du rapport. 
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Le CO et les PM2,5 sont de plus en plus souvent étudiés, les méthodes de mesure sont mieux 
rapportées, mais le nombre de stations de mesure demeure très variable d’une étude à l’autre.  
 
Evaluation de l'état de santé  

 
La mortalité, toutes causes ou spécifique (respiratoire et cardio-vasculaire), est l’indicateur 
sanitaire le plus étudié.  
En termes de morbidité, les hospitalisations pour causes respiratoires et, de plus en plus, pour 
causes cardio-vasculaires constituent l’indicateur le plus fréquemment utilisé. L’étude des 
consultations aux urgences et en médecine ambulatoire fait son apparition. 
L’analyse par groupe d’âge concerne surtout les personnes âgées. Les enfants sont également 
étudiés, mais la mortalité et la morbidité périnatale prennent une plus grande importance que 
par le passé.  

 
Méthodes d'analyse statistique 
 
Dans les études temporelles, la méthode d’analyse statistique la plus employée demeure la 
régression de Poisson, et l’utilisation des modèles additifs généralisés se répand. D’autres 
méthodes d’analyse font leur apparition, dont les études cas-témoins croisées bi-
directionnelles où la probabilité de décès un jour donné est comparée à la probabilité de décès 
deux autres jours, avant et après, dans un laps de temps court. De ce fait, il ne faut contrôler 
que l’effet de la météorologie ; il n’est plus nécessaire de contrôler les effets à moyen et à 
long termes, notamment l’effet saison. D’autres approfondissements méthodologiques sont 
également effectués ; en particulier, des alternatives aux méthodes utilisées dans les méta-
analyses ou analyses combinées réalisées dans le cadre d’APHEA sont proposées par le 
programme NMMAPS et font appel à des méthodes bayésiennes. Enfin, pour étudier 
l’effet «harvesting» décrit dans la discussion des incertitudes (voir partie 4), de nouvelles 
approches se développent également.  

 
1432 Résultats 
 
Effets à court terme  
 
Les études réalisées confirment une augmentation du risque de mortalité compris entre 0,5 et 
1,5% en relation avec un accroissement de 10 µg/m3 des niveaux de PM10, sans que les 
différences socio-économiques entre villes ou le changement de saison ne modifient de façon 
substantielle ces relations. Les effets à court terme de la PA sur la mortalité respiratoire sont 
plus importants que sur la mortalité cardio-vasculaire. Aux Etats-Unis, ces effets sont estimés 
à 25% pour une augmentation des niveaux de particules PM2.5 de 50 µg/m3, et à 11% pour la 
mortalité cardio-vasculaire. En Europe, ces chiffres sont respectivement de l’ordre de 4 et 2% 
pour l’indicateur Fumées Noires.  
 
Il y a une augmentation du nombre d’hospitalisations pour causes respiratoires aussi bien 
que cardio-vasculaires attribuées à la PA. Une augmentation des hospitalisations pour causes 
respiratoires comprise entre 0,8 et 3,4% est signalée aux Etats-Unis en relation avec un 
accroissement de 10 µg/m3 des niveaux de PM10 ; en Europe, cette augmentation est de 
l’ordre de 3%. Pour ce même accroissement, sur 14 villes américaines, l’augmentation du 
nombre d’hospitalisations pour causes cardio-vasculaires est de 1,2%. Pour le CO, un 
accroissement de 1,3 à 2,5 mg/m3 est associé à une augmentation des hospitalisations pour 
causes cardio-vasculaires de 4%. Pour une augmentation de 1,2 à 3,5 mg/m3, l’augmentation 
des hospitalisations pour insuffisance cardiaque chez les personnes âgées est estimée à 6,5%. 
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En général, les risques sont plus élevés dans des sous-groupes de population, en particulier 
chez les personnes âgées et les enfants, ainsi qu’en présence d’un état morbide sous-jacent.  

 
Les consultations aux urgences et en médecine ambulatoire portent essentiellement sur les 
affections respiratoires. Les risques signalés varient entre 3 et 43% selon l’indicateur de 
pollution et les niveaux de pollution considérés. 

 
Les études de panels sont conduites le plus souvent chez des asthmatiques ou des patients 
présentant des symptômes ou autres affections chroniques. Pour une augmentation de 5 µg/m3 
de PM2,5, le pourcentage d’augmentation du risque est de l’ordre de 3% pour les crises 
d’asthme ; il est de l’ordre de 1,5% pour la toux, et inférieur à 1% pour le volume expiratoire 
maximal par seconde (VEMS) et le débit expiratoire de pointe (DEP). Des études chez des 
sujets non asthmatiques confirment les effets respiratoires des expositions à court terme, mais 
la sensibilité de ces sujets est inférieure à celle des patients symptomatiques. 

 
Effets à long terme  

 
Les deux études américaines validées récemment par le Health Effects Institute (HEI) 
indiquent des risques de mortalité toutes causes compris entre 17 et 26% pour un différentiel 
de PM2,5 entre villes plus et moins polluées de 18,6 µg/m3 dans la première étude et de 24,5 
µg/m3 dans la deuxième. Contrairement au court terme, les risques plus importants observés 
pour la mortalité cardio-respiratoire sont surtout dus à la mortalité cardio-vasculaire. 

 
Aux Pays-Bas, dans la première étude de cohorte sur la mortalité à long terme réalisée en 
Europe, le risque de décéder pour une cause cardio-respiratoire est plus élevé que pour la 
mortalité toutes causes. Les risques relatifs liés au fait d’habiter près d’une grande voie de 
circulation sont respectivement pour ces deux catégories de 9,5% et de 4,1%. 

 
Dans les études de cohorte, le risque de mortalité infantile augmente d’environ 1% lorsqu’on 
compare les zones de forte et de faible pollution ; chez les enfants avec un poids normal à la 
naissance, le risque de mortalité pour causes respiratoires est de 4% et celui de mort subite du 
nourrisson de 2,6%. En Europe, une étude cas-témoins en République Tchèque montre pour 
une augmentation de 50 µg/m3 des particules, de SO2 et de NOx, une augmentation du risque 
de mortalité respiratoire post-néonatale de 9,5, de 7,4, et de 6,6%, respectivement, pour les 
différents indicateurs de pollution. 

 
Les effets à long terme de la morbidité chez les adultes montrent une association entre PA et 
maladies, symptômes et fonction respiratoires. Pour un différentiel de 5 µg/m3 de PM2,5 entre 
zones plus et moins polluées, une faible diminution de la fonction pulmonaire est observée 
chez les adultes, variant entre 1,5 et 3,5%. En Suisse, pour une différence de 10 µg/m3 de 
PM10 entre les zones plus et moins polluées, une augmentation de 41% de la fréquence de 
dyspnée chez les adultes, et de 31% (10-55%) de celle de la bronchite chronique, est signalée. 
Le VEMS et la CVF (capacité vitale forcée) diminuent dans les régions plus polluées de 1,1% 
et 3,1% respectivement.  
 
Toujours chez les adultes, l’incidence de l’asthme chez l’homme et l’incidence de cancer du 
poumon en zones urbaines augmentent en relation avec une exposition à long terme à la PA. 
Une sensibilisation aux pollens chez les personnes habitant au moins 10 ans près d’une voie 
de circulation est également indiquée.  
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Concernant les enfants, une relation entre la PA et la fréquence de symptômes respiratoires 
est trouvée en Suisse lorsqu’on compare 10 zones différentes. Le risque le plus important est 
observé en relation avec les PM10. De même, d’après les études réalisées dans le Sud de la 
Californie et au Mexique, le développement des poumons des enfants vivant dans les zones 
les plus polluées est inférieur à celui des enfants vivant dans des zones moins polluées. 
 
Enfin, au cours de ces 5 dernières années, une série de cohortes sur les enfants aborde la 
question de la prématurité, du faible poids à la naissance ou de la croissance fœtale en 
relation avec la PA, notamment en Asie et en Europe de l’Est. Les expositions aux différents 
indicateurs de pollution au cours de la grossesse (premier ou dernier trimestre) entraînent des 
augmentations du risque de faible poids à la naissance entre 4 et 10%. 
 
Tableau 1-2 Synthèse issue de l’analyse des 154 références parues entre 1995 et 2000 
Indicateur sanitaire Lieu Variation de 

l’indicateur 
Indicateur de pollution 

Effets de court terme 
Mortalité toutes causes Tous 

continents 
0,5-1,5% ∆ 10 µg/m3  PM10 

                Respiratoire  USA 25% ∆ 50 µg/m3 PM2.5 
                Respiratoire Europe de 

l’Ouest 
4%, 5%, 2% ∆ 50 µg/m3 FN, SO2, O3 

               Cardio-vasculaire USA 11% ∆ 50 µg/m3 PM2.5 
                Cardio-vasculaire  Europe de 

l’Ouest 
2%, 4%, 2% ∆ 50 µg/m3 FN, SO2, O3 

Hospi. Respiratoires  USA 0,8-3,4% ∆ 10 µg/m3  PM10 
            Respiratoires  Europe 3% ∆ 10 µg/m3  PM10 
            Cardio-vasculaires  USA 1,2% ∆ 10 µg/m3  PM10 
            Cardio-vasculaires  Los Angeles 4% ∆ de 1,3 à 2,5 mg/ m3 CO 
             Pour insuffisance  
              Cardiaque 

Am. Du Nord 6,5% chez personnes 
âgées 

∆ de 1,2 à 3,5 mg/ m3 CO 

Urgences et consultations de 
motif respiratoire 

Ts pays 3% - 43% Selon indicateur et niveau 

Asthme, toux et VEMS  3%, 1,5% et 1% ∆ 5 µg/m3  PM2.5 
Effets de long terme 
Mortalité toutes causes USA 4% ∆ 10µg/m3  PM2.5 
Mortalité (cardio-respiratoire / 
toutes causes) 

Pays-Bas 9,5% / 4,1% Habiter proche d’une 
grande voie de circulation 

Mortalité infantile toutes causes, 
respiratoire et mort subite 

USA 1%, 4% et 2,6% Zone de forte/zone de 
faible pollution 

Mortalité respiratoire post-
néonatale 

Tchéquie 9,5%, 7,4%, 6,6% ∆ de 50 µg/m3  particules, 
SO2, Nox 

Dégradation de la fonction 
pulmonaire 

Plusieurs 
études 

1,5% - 3,5% ∆ de 5 µg/m3 PM2.5 

Dyspnée et Bronchite chronique Suisse 41% et 31 % ∆ de 10 µg/m3 PM10 
Faible poids à la naissance Asie, Europe 

de l’Est 
4% - 10% Exposition en cours de 

grossesse 
 
1433 Effets sur les bâtiments. 
 
La pollution atmosphérique induit des dommages sur les bâtiments (à caractère historique ou 
non), du fait de leur durée de vie élevée (de plusieurs dizaines à plusieurs centaines d’années). 
La dégradation associée à la pollution atmosphérique est très complexe à modéliser, du fait 
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que de nombreux facteurs extérieurs interviennent (ensoleillement, fréquence des pluies, 
direction et force du vent, variations de température, proximité de la mer,…). Les principaux 
effets sont associés à deux types d’indicateurs de pollution. La détérioration par corrosion, est 
associée principalement au SO2 (et plus généralement, à la pollution acide) et les salissures 
sont associées aux particules.  
 
Les dommages peuvent être classés en trois catégories : une augmentation de la fréquence de 
ravalement afin de restaurer les conditions initiales du bâtiment, des dépenses de protection en 
terme d’utilisation de substances protégeant les bâtiments (enduits ou peintures protectrices), 
et les aspects non monétaires associés à la dégradation (aspects psychologiques et visuels). 
Alors que les deux premières reposent sur des coûts marchands quantifiables, le troisième fait 
appel à des méthodes d’évaluation non marchandes. 
 
1434 Effets sur les cultures 
 
Les effets de la pollution atmosphérique sur les cultures n’ont été que très rarement évalués, et 
les effets sont assez variables selon les polluants. Ainsi, les effets sont positifs en terme de 
rendement à l’hectare en ce qui concerne les NOx, ils sont négatifs mais non linéaires en ce 
qui concerne une exposition à l’ozone (seuil de toxicité théorique établi à 65 µg/m3/jour) et la 
sensibilité est très variable selon les espèces végétales, et ils sont globalement négatifs pour ce 
qui concerne l’exposition au SO2, sauf à des concentrations faibles. D’un point de vue 
économique, ce type d’effet s’avère le plus facile à prendre en compte dans la mesure où il 
existe des prix de marché pour chaque produit agricole. 
 
1435 Effets sensoriels : odeurs, visibilité 
 
Il s’agit d’effets dont les mesures ne sont généralement pas objectivées, bien qu’il soit 
possible de disposer d’un indicateur de visibilité par exemple. Ces effets sont généralement 
pris en compte par une évaluation non marchande, reposant sur les consentements à payer des 
individus. 
 
15 QUELLE UTILISATION DE L’EVALUATION ECONOMIQUE ? 
 
151 Approche générale 
 
Si le décideur public cherche à mener une politique «d’internalisation des externalités» dans 
un souci d’efficacité économique, il désire transmettre aux agents pollueurs un signal tarifaire 
correspondant à leurs émissions polluantes (et accessoirement seulement, accroître ses 
recettes…). Ce signal sera internalisé dans les coûts de production, donc les prix de vente des 
outputs, et si le marché présente les qualités usuelles de libre concurrence, on devrait alors 
observer une réduction des émissions jusqu’à ce que le coût marginal d’une réduction 
supplémentaire égale le bénéfice marginal attendu.  
 
Il est alors évident que l’évaluation économique sous-jacente devrait se fonder sur une 
approche construite de type impact pathway. C’est en effet celle qui permet une 
comptabilisation objective des effets, leur traduction en termes économiques, et autorise un 
degré de finesse dans la discrimination permettant d’aboutir, dans le cas des transports par 
exemple, à un coût marginal fonction du type de véhicule et du lieu d’émission. Un exemple 
est donné par la Suède où l’introduction en 1991 d’un avantage fiscal de 0,06 euro par litre en 
faveur d’un diesel très peu soufré (0,001% contre 0,2%) a suffi à évincer totalement le diesel 
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plus soufré. De même, une taxation différentielle de 0,006 euro par litre d’essence a suffi à 
remplacer l’essence sans plomb usuelle par une formulation moins nocive pour la santé (UE, 
1995)  
 
Dans le cas d’émissions résultant de sources fixes, on peut de manière presque similaire 
obtenir un coût pas tonne émise, sur lequel peuvent se fonder des taxes. Là encore, deux 
exemples sont donnés par la taxe sur le soufre de 8 Euro/kg en Suède et la Taxe Parafiscale 
sur la Pollution de l’Air (TPPA), de 27,5 Euros/tonne en France (Bureau et Hourcade, 1998). 
 
Toutefois, il convient de noter que dans la majorité des cas, le processus de fixation des 
montants des taxes résulte plus de la négociation avec les parties concernées, du concept 
d’économiquement acceptable et de la prise en compte des intérêts nationaux en termes de 
compétitivité que de l’application directe des résultats obtenus par l’évaluation économique 
sous-jacente. 
 
152 Positionnement dans le cadre de la modification d’un PDU  
 
Si l’on s’intéresse en particulier à l’intérêt que peuvent présenter les évaluations monétaires 
dans l’analyse d’une modification d’un plan de circulation suite à un PDU, on se heurte à une 
difficulté essentielle qui réside dans le degré de finesse de l’analyse requise.  
 
En effet, s’il s’agit d’une réduction globale de la circulation automobile individuelle au profit 
d’un autre mode de transport, il est possible d’utiliser deux approches. Soit on ne dispose pas 
des moyens techniques ou des connaissances nécessaires pour évaluer comment la 
modification des émissions va se traduire en termes de concentration, et on calcule un coût en 
référence aux émissions. Soit on dispose de cette information et l’on peut raisonner sur un 
coût en référence aux concentrations, tels qu’il est calculé usuellement. 
 
Par contre, s’il s’agit du déplacement de flux de circulation, les effets en termes sanitaires et 
de dégradation des bâtiments vont nécessiter une analyse extrêmement fine, prenant 
principalement en compte la densité, l’âge des populations affectées, et les surfaces des 
bâtiments qui vont être touchées par cette modification. Et sur ce point, l’état de l’art que nous 
avons effectué ne paraît pas offrir les moyens et les outils requis par une telle entreprise. Tout 
au plus devra-t-on se reposer sur des modèles théoriques successifs (émissions, dispersion, 
modification des flux, exposition de la population) dont la crédibilité globale sera mesurée par 
la faible sensibilité des résultats à des changements dans les hypothèses sous-jacentes 
 
153 Acceptabilité des mesures8 : 
 
Quelle peut-être l’acceptabilité par la population de la mise en place de mesures 
réglementaires, de taxes ou de modification de l’offre de transport qui, de toutes façons, se 
retrouveront dans le prix de vente et seront donc supportées, in fine, par le consommateur ?  
 
Selon P. Collomb (1998), les Français sont très partagés sur la compatibilité entre le progrès 
scientifique ou technique et l'environnement. D'un côté ils sont très attentifs aux risques de 
dégradation de leur bien-être sous l'effet de nuisances qui affectent l'environnement de leur 
vie courante et de leur activité professionnelle. Mais de l'autre, ils manifestent des réserves 
devant l'éventualité de devoir modifier leurs comportements ou de restreindre leur niveau de 
consommation et, en dernier ressort, de devoir limiter le progrès en le sacrifiant à la 
                                                           
8 Voir également la quatrième partie du second tome, consacrée aux aspects socio-anthropologiques. 
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protection de l'environnement (N. Baron-Yellès et J. Brun 1998). S'ils sont d'accord pour 
préserver l'environnement, ce n'est cependant pas à n'importe quel prix. Par exemple, si la 
population est très sensibilisée et consciente de la pollution atmosphérique et autres nuisances 
occasionnées par l'usage de la voiture en ville, ils ne sont cependant pas prêts à renoncer à son 
utilisation, comme tend à le montrer l'échec des politiques de report modal. Selon plusieurs 
auteurs (P. Collomb 1998, B. Maresca 1993, A. Dufour et J-P. Loisel 1996, A. Dufour 1995), 
la population ne vit pas les questions d'environnement comme elle vit les problèmes 
économiques, de revenu et d'emploi. S'ils devaient arbitrer entre protection de 
l'environnement et préservation des emplois, ces auteurs nous disent que les Français 
choisiraient, sans hésiter, l'emploi. 
 
D'une certaine manière, pour nombre d'individus, la pollution de l'air est en quelque sorte l'un 
des prix à payer au progrès technique et au développement économique. L'ensemble de la 
population est favorable à la recherche scientifique et lui accorde sa confiance (N. Baron-
Yellès et J. Brun 1998). Les chômeurs et les jeunes sont les plus sceptiques face à la capacité 
du progrès technique à rétablir l'environnement, alors que les plus âgés sont les plus confiants. 
Ainsi, dans une certaine mesure, le risque de pollution de l'air qui est lié à l'utilisation de 
certaines technologies, est accepté par la population.  
 
On voit donc que le développement des éco-taxes, c’est à dire d’une fiscalité incitative visant 
à rétablir l’efficience, demandera au préalable un important travail pédagogique. Les citoyens 
ont déjà le sentiment général que la pression fiscale est déjà trop importante et considèrent 
d’un mauvais œil l’introduction de nouvelles taxes, malheureusement parfois à juste titre. Ils 
refusent l’introduction de nouvelles taxes sur les carburants alors que déjà la TIPP est très 
élevée et n’a jamais été justifiée en tant qu’éco–taxe. Il est donc d’une certaine façon 
compréhensible qu’ils expriment une méfiance qui se traduit notamment dans le fait qu’ils 
souhaitent que les recettes d’une taxe écologique soient affectées à la réparation des dégâts. 
On est loin d’une logique incitative. Or c’est pourtant celle-ci qui a le plus de sens pour la 
pollution de l’air et pour les autres externalités des transports : une fois commis, les dégâts ne 
sont guère réparables, il faut donc les prévenir. 
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PARTIE 2  

ELEMENTS D’EVALUATION ECONOMIQUE 

 

 

 

 

Les effets de la pollution atmosphérique et leurs répercussions sur les différents secteurs 
économiques justifient qu’une expression commune en termes monétaires soit utilisée, que ce 
soit à des fins d’internalisation ou de comparaison en matière de décision publique. Ainsi, les 
évaluations économiques se développent de concert avec l’amélioration des connaissances 
scientifiques sous-jacentes, mais restent toutefois exposées à de nombreuses incertitudes, en 
premier lieu celles des disciplines scientifiques qui les sous-tendent : la caractérisation de la 
pollution et l’épidémiologie. Les résultats qui seront présentés dans cette partie concernent de 
façon détaillée les effets directs sanitaires, les deux autres catégories d’effet étant présentées 
dans la seconde partie, lors de l’évaluation des différents effets. 

 

Après avoir présenté rapidement les méthodes de valorisation économique et les difficultés 
méthodologiques liées à leur utilisation dans le cadre particulier de la pollution atmosphérique 
(Chapitre 1), nous étudierons comment elles ont été utilisées dans les études portant sur la 
mortalité (Chapitre 2), et sur la morbidité (Chapitre 3). 

 
21 INTRODUCTION SUR LES METHODES 

 

211 Détermination des effets de la pollution atmosphérique sur le bien-être  

 

On peut regrouper les effets qu’exerce la pollution atmosphérique sur le bien-être d’une 
population en trois catégories (voir la figure 1): les effets directs non sanitaires liés à la 
dégradation des perceptions sensorielles (parmi lesquels la visibilité tient une place 
privilégiée), les effets directs sanitaires liés à la dégradation des variables sanitaires, et les 
effets indirects non sanitaires, qui agissent sur le bien-être via l’altération de la flore, de la 
faune, des cultures ou des bâtiments.  

Les effets directs sanitaires peuvent eux-mêmes se subdiviser en une composante 
directe - associée à la morbidité et à la mortalité - et une composante indirecte: pertes 
productives (arrêts de travail, jours d’activité réduite), journées avec douleur ou désagréments 
(toux, gêne respiratoire), aspects psychologiques associés à un événement morbide ainsi que 
ses conséquences (temps perdu en visite par les proches, déplacements occasionnés, 
impossibilité de poursuivre des activités récréatives ou domestiques). 

 

Un consensus existe généralement sur les effets à comptabiliser suite à une modification de 
l’état sanitaire – la composante directe et les pertes productives associées, soit la partie en gris 
de la figure 2-1. Le caractère non-marchand des autres effets, sans marché physique donc sans 
prix, explique que leur valorisation soit moins fréquente, en fonction de choix 
méthodologiques ou idéologiques.  
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Figure 2-1 Impacts d’une variation du niveau de pollution atmosphérique 
 

Modification du bien-être 
 
 
 

  Effets indirects          Effets directs  
         non sanitaires 

* Dégradation de la flore, de la faune   * Nuisances psychologiques 
* Dégradation des bâtiments     * Nuisances olfactives 
* Dégradation des cultures     * Nuisances esthétiques (visibilité) 
 

Effets directs sanitaires (mortalité, morbidité) 
 
 
 

Coûts directs     Coûts indirects 
 
* Coûts d’hospitalisation   * Pertes productives associées 
* Coûts d’une consultation   * Aspects psychologiques 
* Coûts de traitement    * Douleur, désagrément, gêne 
* Valorisation d’un décès   * Effets induits : visites des proches, temps passé 
      * Coûts induits par un décès 
      * Impossibilité de pratiquer des activités de loisir 

 
 

 

Parmi les effets sanitaires de la pollution atmosphérique, il conviendra de distinguer 
clairement ceux de court terme et ceux de long terme, puisque leur différence de statut 
épidémiologique implique des conséquences majeures dans leur valorisation économique. 

 

Nous présentons les méthodes utilisées pour valoriser les effets sanitaires directs 
(mortalité, morbidité) associés à une variation du niveau de pollution atmosphérique, et 
n’évoquerons que brièvement les effets non sanitaires qui utilisent des méthodes comparables. 

 

212 Méthodes de valorisation monétaire des effets de la pollution atmosphérique 

 

Il existe principalement trois méthodes permettant d’évaluer en termes monétaires les 
bénéfices d’une réduction du risque de morbidité ou mortalité consécutive à une réduction de 
la pollution. Deux de ces méthodes trouvent leurs racines dans la théorie microéconomique de 
l’utilité et se fondent sur les préférences des individus. Elles le font de façon directe par 
l’interrogation des individus sur leurs consentements à payer pour une variation du risque 
(méthode d’évaluation contingente, MEC) ou de façon indirecte par l’observation des 
comportements des individus sur des marchés où risques et montants monétaires sont 
impliqués (marchés des biens de protection, du logement, du travail,…). Enfin, la troisième 
méthode tient plus de l’analyse comptable et repose sur l’observation des coûts marchands 
directs (MCM) associés à des épisodes morbides (coût de la maladie) ou des pertes de 
production induites par un décès (Méthodes des Pertes de Production). 
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a) Préférences révélées : Méthode d’évaluation contingente (MEC) 

 

Elle permet de mesurer ex-ante la variation individuelle du bien-être associée à une 
variation de la situation d’individus exposés à la pollution atmosphérique. Elle consiste à 
interroger par entretien direct, téléphonique ou par courrier, au moyen de questionnaire 
hypothétique, à partir de jeux d’enchères ou de référendums, des individus sur l’équivalent 
monétaire qui compense une variation de leur bien-être. Il peut s’agir d’un consentement à 
payer (CAP) pour bénéficier d’une amélioration (ou pour éviter une dégradation) de la qualité 
de l’air par exemple, ou d’un consentement à recevoir (CAR) pour accepter une dégradation 
(ou pour refuser une amélioration). Ces informations permettent par la suite de construire des 
indicateurs monétaires sur la valeur que les agents attribuent à différentes composantes de leur 
santé, ou à tout bien ne possédant pas de prix per se (visibilité, peine, souffrance, temps…).  

 

Cette méthode suppose que les agents agissent de façon économiquement rationnelle et 
comprennent correctement l’ensemble des composantes du scénario proposé. Ses résultats 
sont donc sensibles à la perception subjective du risque et à la capacité de traitement de 
l’information communiquée. De plus, dans le cas particulier où le scénario repose sur une 
variation de niveau de pollution (approche que nous avons qualifiée de directe) et non sur une 
variation d’un nombre de cas (approche que nous appelons construite), cette approche 
suppose que les individus sont capables d’estimer leurs propres fonctions de dommages. 
Enfin, elle est exposée à un nombre élevé de biais potentiels - liés essentiellement à 
l’utilisation de techniques de révélation des préférences – tels les biais hypothétique, de 
contexte, d’inclusion ou stratégique. 

 

Brièvement, le premier résulte du fait que les individus ne sont pas confrontés à une 
situation réelle, ce qui explique que le consentement à payer puisse être faussé et que les 
individus puissent éprouver des difficultés à exprimer leurs préférences. 

 

Le second souligne que toute évaluation est conditionnée par le contexte dans lequel 
elle est effectuée. Une réduction du risque de décès liée à l’amélioration de la sécurité routière 
et celle associée à une réduction de la pollution atmosphérique, même équivalentes, font appel 
à des schémas de représentation différents et entraîne des consentements à payer différents. 

 

Le biais d’inclusion considère que l’individu doit répartir son revenu entre diverses 
dépenses et risque d’attribuer à l’objet qu’on lui propose de valoriser, l’ensemble du budget 
consacré à l’environnement en général. Ainsi, bien qu’il soit prêt à contribuer financièrement 
à un nombre important d’amélioration de l’environnement, le scénario proposé en attirant son 
attention sur le bien considéré, peut le conduire à le surévaluer. 

 

Les biais stratégiques font appel à des comportements individuels volontaires lors de la 
révélation des valeurs monétaires, qui peuvent entraîner une sous-évaluation (comportement 
dit du passager clandestin), ou au contraire, de surévaluation (recherche de l’approbation 
sociale ou de l’enquêteur). 

 

La construction du scénario et le traitement statistique tentent de minimiser, voire 
d’éliminer complètement ces biais. Le lecteur intéressé peut se reporter aux directives 
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données par le NOAA Panel pour la réalisation d’une enquête d’évaluation contingente 
(Arrow et ali, 1993), à l’ouvrage très complet de Mitchell et Carson (1989) sur l’évaluation 
contingente ou à celui édité par Hausman (1993) qui constitue un plaidoyer (contestable) 
contre son utilisation en insistant sur sa fragilité.  

Le coût de revient élevé des procédures, lorsqu’on désire les appliquer de manière 
correcte à un échantillon assez large pour justifier une généralisation à l’ensemble de la 
population, constitue un frein à une utilisation plus répandue. Elles représentent toutefois la 
meilleure méthode pour approcher le coût (ou bénéfice) externe d’une mesure, car elle prend 
en compte une part très importante des aspects non monétaires des options à évaluer. 

 

b) Préférences observées : Méthodes indirectes 

 
Les méthodes indirectes utilisent l’information disponible sur divers marchés - marché 

du travail, du logement ou des biens de protection – et conduisent à une valorisation ex post : 
on estime la contrepartie monétaire nécessaire pour accepter une variation du niveau de risque 
(professionnel, lié à l’habitat ou aux biens de protection).  

 
Ce sont généralement des méthodes de prix hédonistiques (MPH) qui sont utilisées, 

dont l’idée sous-jacente est que les biens sont caractérisés par un ensemble d'attributs, et que 
l’utilité découle du montant de chacun de ces attributs. Les décisions des consommateurs sont 
alors prises en fonction de la différence entre le bénéfice marginal et le coût marginal de 
chaque attribut. Ainsi, lorsque les risques de décès ou de morbidité entrent parmi les attributs 
d’un bien, il devient possible d’attribuer une valeur monétaire à ce risque. C’est le cas du 
marché du travail - lorsque l’on s’attache à des professions plus ou moins risquées et que l’on 
recherche les différentiels de salaire observés au regard des différences de risque de décès 
accidentel - ou du marché du logement - lorsque l’on considère que le lieu de résidence 
implique des modifications d’exposition à un facteur (pollution, bruit, risque d’inondation ou 
industriel) susceptibles d’être valorisées. 

 
Les deux principales critiques d’ordre méthodologique reposent sur la perception des 

risques, qui doit être la même entre l'observateur et les enquêtés, et la caractérisation des biens 
effectuée par l'observateur, qui doit permettre de recouvrir l'ensemble des considérations qui 
influencent les décisions d'achat. De façon plus théorique, l’hypothèse de concurrence pure et 
parfaite est requise sur les marchés concernés, bien qu’elle ne soit que rarement vérifiée dans 
la pratique. 

 
Les approches par l'étude des compensations de salaires et des prix des logements 

possèdent également deux inconvénients spécifiques. Elle repose sur l'analyse de risques 
choisis, alors que lorsque l'on s'attache aux effets de la pollution atmosphérique, il s'agit plutôt 
de risques subis. De plus, ces deux méthodes ne permettent pas toujours de séparer clairement 
les bénéfices imputables à une réduction de la morbidité, de ceux uniquement imputables au 
risque de décès. 

 

L’approche par les dépenses de protection (MDP) se fonde sur le fait que certains 
achats ou comportements préviennent certaines conséquences liées à la dégradation de l’état 
de santé. Cette méthode permet de valoriser indirectement la valeur associée à un épisode 
morbide ou à un décès en comptabilisant les dépenses engagées pour l’éviter, sa fréquence, et 
la variation correspondante de la probabilité de survenue de l’affection (ou du décès). La 
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collecte des données nécessaires est toutefois très difficile, et cette méthode n’est que 
rarement utilisée à l’heure actuelle. 

 

Enfin, la méthode du coût de déplacement (travel cost method) repose sur les coûts de 
déplacement (en termes monétaires et en temps) résultant du choix d’une alternative aux 
caractéristiques spécifiques parmi plusieurs possibilités. Le différentiel de coût est ensuite 
attribué au niveau des caractéristiques discriminantes. 

 

c) Méthode des coûts marchands (MCM) 

 

Cette méthode de quantification classique (aussi appelée coût des dommages) n’impose 
aucune hypothèse sur le comportement des individus, mais suppose que la variation du niveau 
de pollution entraîne une modification observable et incontestée de la variable considérée. Le 
prix que le marché attribue, à l’équilibre, au bien considéré représente alors la valeur 
individuelle associée à la pollution. Les bénéfices autres que ceux mesurés sur le marché des 
soins et du travail (jours d’arrêts de travail) ne sont pas pris en compte, et les variations de 
bien-être social sont donc sous-estimées. Toutefois, reposant sur des coûts réels quantifiables, 
elle peut servir d’évaluation minimum des coûts sociaux attribuables à une variation de la 
pollution atmosphérique. Elle demeure toutefois spécifique au pays, voire parfois à la région, 
dans lequel l’enquête a été effectuée puisqu’elle repose sur la structure du marché sous-jacent. 

 

213 Evaluation des composantes non sanitaires 

 

Lorsqu’il s’agit de biens marchands (dégradations des cultures ou des bâtiments), 
l’approche par les coûts marchands est possible : on peut évaluer les pertes monétaires 
résultant d’une mauvaise récolte, ou les coûts de maintenance et de restauration occasionnés 
aux bâtiments atteints par la pollution par les prix prévalant sur les marchés correspondants. 

 

Dans le cas où les biens sont non-marchands (détérioration d’un écosystème ou 
nuisances sensorielles, essentiellement visuelles dans le cas de la pollution atmosphérique), 
l’évaluation peut se fonder sur des valeurs issues des cours de justice (avec les difficultés 
associées, dont la forte variabilité des valeurs obtenues) ou les méthodes fondées sur les 
préférences (révélées ou observées). 

 

214 Distinction effets sanitaires de court / long terme et actualisation 

 

Les effets sanitaires de court terme (ou aigus) sont observés suite à une augmentation du 
niveau de la pollution atmosphérique, ou dans les jours suivants pour tenir compte de 
l’éventuel délai entre exposition et apparition des symptômes. Il s'agit d'affections propres à 
un organe ou de décès survenant dans un laps de temps très court après l'exposition, que 
l’épidémiologie met aisément en relation avec des variations de la pollution atmosphérique en 
exploitant des séries temporelles journalières. 

 

Les effets de long terme (ou chroniques, comme le cancer du poumon, la bronchite 
chronique, une hypersensibilisation se transformant en asthme, les affections cardio-
vasculaires, etc.) résultent d’une altération de type cumulatif de certains organes suite à une 
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exposition prolongée, et sont mis en évidence par des études de cohorte, généralement 
longues, coûteuses et encore peu nombreuses. Ils se traduisent par une morbidité et une 
mortalité dans un délai variant de quelques années à quelques dizaines d’années après 
l’exposition.  

 

En dehors des aspects purement sanitaires et épidémiologiques (qui sont étudiés en 
détail dans la partie épidémiologique, voir le tome 2 de ce rapport), les conséquences 
économiques sont essentielles : une variation durable du niveau de pollution se traduira 
immédiatement par une variation des niveaux des variables sanitaires de court terme 
associées, mais l’intégralité des effets de long terme ne se fera sentir que dans le futur. Tout 
comme l’altération a été progressive, l’amélioration de l’état de santé liée à une réduction de 
l’exposition nécessite un délai. Ce point fera l’objet d’un développement spécifique dans la 
partie consacrée aux incertitudes d’ordre économique. 

 

L’existence de ce délai implique le recours à l’actualisation, qui permet d’exprimer en 
valeur présente l'ensemble des flux futurs. Le taux d’actualisation comprend généralement un 
terme correspondant à la préférence pure pour le présent, et un terme correspondant à la 
croissance économique attendue dans le futur (généralement la tendance de long terme du 
Produit National Brut). Le choix du taux d'actualisation est important puisqu’il conditionne 
les arbitrages entre générations : un taux proche de 0 % conduit à donner un poids très 
important au futur, alors qu’un taux élevé (10 % par exemple) privilégie le présent9. Il 
n’existe pas de valeur unique et incontestée pour le taux d’actualisation, et une étude 
européenne (Cost313, 1994, page 32) relève ainsi que les taux utilisés dans le cas des 
accidents de la route, varie de 0% pour l’Allemagne, l’Autriche et la Suisse à 10 % pour 
l’Espagne et la France. 

 

Toutefois, les développements récents d’une littérature abondante proposent 
actuellement un taux proche de 4%, voire l’utilisation de deux valeurs: entre 3% et 8% pour la 
génération actuelle, soit environ 30 ans, puis entre 1 et 2% pour les horizons plus lointain 
(Gollier et Rochet, 1998 ou Rabl, 1996). Des études menées dans les années 80, en période de 
forte inflation, ont pu utiliser des taux supérieurs à 10% par an. 

                                                           
9 La somme des flux annuels K actualisés au taux i sur une durée infinie vaut (1/i)×K. 
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22 MONÉTARISATION DE LA MORTALITÉ 

 

Attribuer une valeur économique à un décès est toujours délicat voire choquant, puisque 
apparemment froidement rationnel. Pour preuve, les précautions oratoires qui substituent à 
l’expression «valeur de la vie» les expressions «consentement à payer collectivement pour 
réduire le risque d’une mort prématurée» (Rabl, 1999) ou «Value of Preventing a statistical 
Fatality» (VPF, CHILTON et al., 1998) que nous traduirons par la suite par «Valeur 
d’Evitement d’un Décès (VED)». La valorisation de la mortalité s'avère pourtant nécessaire 
dès qu’une décision publique est susceptible de modifier la probabilité de décès, et elle 
s’effectue généralement en recourant à une des méthodes ci-dessous. 

 

221 L’évaluation économique d’une variation du risque de mortalité 

 

Les méthodes les plus courantes reposent sur les consentements à payer (CAP) 
individuels - observés (méthodes indirectes) ou révélés (méthodes directes) - pour une 
réduction de la probabilité de décès.  

 

Les méthodes indirectes utilisent l’information disponible sur divers marchés - marché 
du travail, du logement ou des biens de protection – et conduisent à une valorisation ex post 
généralement par des méthodes de prix hédonistiques. On estime la contrepartie monétaire 
nécessaire pour accepter une variation du niveau de risque (professionnel, lié à l’habitat ou 
aux biens de protection).  

 

Les méthodes directes analysent les réponses d’individus confrontés à des situations 
hypothétiques impliquant une variation de la probabilité de décès : ce sont les méthodes 
d’évaluation contingente.  

 

La Méthode des Pertes de Production (MPP) adopte une vision strictement 
productiviste de l'individu en fondant la valeur sur son activité productive, évaluée comme la 
somme actualisée des revenus futurs pour chaque âge. Cette approche, appelée parfois 
méthode du capital humain, est largement critiquée, parce qu’elle suppose que la valeur de 
l'individu est représentée uniquement par ce qu'il produit, et que cette productivité est 
correctement et uniquement mesurée par les revenus du travail. La production non marchande 
est ainsi totalement négligée, et certains auteurs vont même jusqu’à ne pas prendre en compte 
les personnes non-actives, ou à leur attribuer une fraction seulement de la valeur associé aux 
actifs. De plus, l'actualisation est une variable clé dans cette approche, puisque le passage d'un 
taux annuel de 2,5% à un taux de 10% conduit à diviser par 5 le poids relatif d'un enfant par 
rapport à un adulte actif (voir Landefeld et Seskin, 1982). Enfin, une critique plus 
conceptuelle réside dans le fait que cette approche ne tient pas compte des préférences des 
agents dont toute valeur économique est pourtant issue.  

 

Une dernière méthode est présentée à titre purement indicatif dans la mesure où lors de 
notre travail de recherche bibliographique, aucune méthode de ce type n’a été utilisée pour 
obtenir une VED. Elle consiste à étudier les décisions (généralement juridiques) ayant 
impliqué une variation de la probabilité de décès pour inférer la valeur d’évitement sous-
jacente. Les résultats obtenus manquent toutefois de cohérence: Jones-Lee (1994) relève ainsi 
que la décision britannique de ne pas imposer un mécanisme rendant les armoires à pharmacie 
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inaccessibles aux enfants équivaut à leur attribuer une valeur unitaire inférieure à 1.000 £, 
alors que Morrall (1986) établit que la décision américaine réglementant l’usage du diethyl 
stilbestrol dans l’alimentation du bétail conduit à une valorisation implicite de l’évitement 
d’un décès de 132 millions $. 

 

222 Validité de ces valeurs dans le cas de la pollution atmosphérique 

 

Quelles que soient la méthode et le montant de référence retenus pour mesurer la valeur 
d’évitement d’un décès, apparaissent trois difficultés, liées au motif de décès, au degré de 
prématurité et à l’âge du décès. 

 

2221 Le motif.  

 

Dans le cas des méthodes des CAP observés ou des pertes productives, l’adaptation 
au cadre de la pollution atmosphérique doit se faire ex-post. Or plusieurs études en 
psychologie et sociologie (voir par exemple Fischhoff, 1989, SAVAGE, 1993 ou Pidgeon et 
Beattie, 1997) ont montré combien les attitudes individuelles pouvaient varier selon les 
caractéristiques du risque sous-jacent : son caractère volontaire, le fait que l’individu croie 
(avec ou sans raison) le contrôler, qu’il relève de la responsabilité de l’individu ou que 
l’individu puisse lui associer un bénéfice personnel direct. Autant de facteurs qui opposent par 
exemple un risque associé à un déplacement en véhicule personnel ou un risque professionnel 
à un risque lié à l’exposition à un facteur environnemental, et peuvent expliquer des 
différences de CAP pour leur réduction. SAVAGE (1993), sur la base de travaux empiriques, 
conseille d’ailleurs aux chercheurs de ne pas utiliser une valeur unique pour l’évitement d’un 
décès, mais de différencier plutôt en fonction des risques considérés. 

 

Dans le cas de l’évaluation contingente, le contexte dans lequel est établie la valeur 
fait partie de la construction du scénario. Toutefois, jusqu'à présent, une seule enquête 
spécifique à la valorisation d’un décès associé à une exposition à la pollution atmosphérique 
est disponible (KRUPNICK, ALBERINI et al., 1997, 1999) et deux sont, à notre 
connaissance, en cours10. Lorsque l’évaluation repose sur un contexte différent, on cherche à 
corriger (arbitrairement) son influence ex post : UK HEALTH (1999) ou SOMMER et al., 
(1999) proposent par exemple de doubler ou tripler la valeur obtenue pour le motif de décès 
«accident de la route».  

 

2222 Le degré de prématurité du décès.  

 

D'un point de vue purement méthodologique, la valeur d’évitement d’un décès doit 
dépendre de la perte d'espérance de vie des individus considérés, qui est de l’ordre d’une 
quarantaine d’années pour les décès accidentels. Utiliser cette valeur revient à considérer que 
l'espérance de vie de l’individu avant son décès est indépendante de la cause du décès. Ce 
n’est pas le cas pour la mortalité associée à la pollution atmosphérique, qu’elle soit de court 
ou de long terme. 

                                                           
10 Deux études sur ce sujet sont actuellement en cours en France : l’une menée conjointement par Paris I et le 
BETA, et la seconde menée à Marseille par le GREQAM et le SHADYC, dans le cadre du programme 
Primequal. 
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Pour la mortalité de court terme, plusieurs études montrent que des niveaux élevés font 
d’abord sentir leurs effets sur une population fragilisée (malades, personnes âgées, 
asthmatiques ou allergiques), dont la probabilité de mortalité est plus élevée que celle de la 
population en général. L’estimation moyenne de la perte d’espérance de vie se situerait entre 
quelques jours et un peu plus d’une année, et entre quelques jours et quelques semaines chez 
les personnes de plus de soixante-cinq ans. 

La mortalité de long terme touche par contre une population qui possédait avant 
l’affection - associée à la pollution - ayant conduit au décès, une espérance de vie de 
beaucoup supérieure à celle d’une personne âgée ou fragilisée décédant lors d’un épisode de 
pollution élevée. L’exploitation des études de cohorte conduit à une perte d’espérance de vie 
par décès lié à la pollution de l’ordre d’une dizaine d’années (cf. Künzli et al., 1999, 2000). 

 

Ainsi, l’utilisation d’une valeur d’évitement d’un décès indépendante de la réduction 
d’espérance de vie est de plus en plus critiquée au sein des économistes, et l’on s’oriente vers 
une prise en compte de la réduction associée au motif de décès, généralement exprimée en 
terme d’années de vie perdues (JOHANNESSON et JOHANSSON, 1996, 1997, HOLLAND 
et KING 1998, LEKSELL, 2000, RABL et SPADARO 1996, 1998). La littérature anglo-
saxonne sur le sujet parle alors de VOLY (Value Of a Life Year), que nous traduirons par la 
suite par Valeur d’une Année de Vie (VAV). 

 

2223 L’âge 

 

À réduction d’espérance de vie donnée, l’âge au moment du décès importe également. 
CROPPER et al. (1994), à partir d’une enquête, déterminent que sauver la vie d’une personne 
âgée de 30 ans (espérance de vie à cet âge : 49 ans) est équivalent à sauver la vie de 11 
personnes âgées de 60 ans (espérance de vie à cet âge : 22 ans), soit une valorisation de 
l’année de vie perdue 5 fois supérieure. KRUPNICK et al. (1999) ont récemment étudié 
l’influence sur le CAP de la réduction de la probabilité individuelle de décéder en fonction de 
l’âge à laquelle elle survient. Ils montrent qu’une réduction survenant dans les 10 prochaines 
années de vie est valorisée environ quatre fois plus que la même réduction survenant entre 
l’âge de 70 et 80 ans. De même, JOHANNESSON et JOHANSSON (1997) estiment que le 
CAP pour un allongement de la vie d’une année à l’âge de 75 ans se situe autour de 1.500 $ 
seulement, soit moins de 10.000 F. 

 

Il convient donc d’adapter du mieux possible une valeur d’évitement d’un décès établie 
pour un motif différent, pour une réduction différente de l’espérance de vie, à des âges 
éventuellement différents, exercice auquel l’évaluation contingente semble présenter le plus 
d’aptitudes. L’étude la plus aboutie prenant en compte ces trois facteurs est celle de 
KRUPNICK, ALBERINI et al. (1997, 1999), ainsi que celles en cours de Desaigues et al. et 
les résultats très préliminaires de CHANEL et al. (2001) menées en France.  

 

2224 L’état de santé 

 

La qualité de vie au moment du décès est également un élément qu’il convient de 
prendre en considération. En effet, si l’on peut considérer que la qualité de vie d’une personne 
avant un décès de cause accidentelle est comparable à celle de la population générale, il est 
également évident qu’un décès associé à une exposition de court terme concerne des individus 
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dont l’état de santé est inférieur à la moyenne. Ceci est toutefois beaucoup moins clair dans le 
cas des décès liés à une exposition de long terme, car la cause de décès, qui détermine en 
partie l’état de santé, est alors liée à l’exposition prolongée à la pollution. Sans cette 
exposition, la personne aurait bénéficié de la qualité de vie de la moyenne de la population, 
alors que suite à cette exposition, elle ne bénéficie que de la qualité de vie spécifique à la 
population touchée par la même affection. 

 

223 Valeurs issues de la revue de la littérature. 

 

Lors de la revue de la littérature, 50 études font explicitement référence à une valeur 
monétaire concernant la mortalité. Parmi celles-ci, 34 études ne font que citer une valeur 
utilisée, elle-même issue d’une évaluation antérieure. 16 calculent explicitement une VED par 
une des trois méthodes évoquées précédemment. Parmi elles enfin, deux seulement effectuent 
une valorisation spécifique au cadre de la pollution atmosphérique.  

 

2231) Articles élaborant une VED11 

 

Trois valeurs possèdent un statut particulier dans la mesure où elles résultent d’une méta 
analyse de valeurs existantes. Il s’agit de celle de l’étude de FISHER et al. (1989), qui 
représente un récapitulatif des études ayant été réalisées jusqu'à 1989 pour évaluer la VED. 
Les auteurs recensent trois grandes méthodes d'évaluation : les études "risques-salaires", les 
études d'évaluation contingente et les études sur les biens de consommation. La fourchette 
obtenue est de 2,29 à 12,16 millions de dollars. La seconde est trouvée dans le programme 
Externe (1995) de l’Union Européenne, qui résulte de la moyenne arithmétique de 13 études 
européennes fondées sur les préférences individuelles. La valeur retenue est de 2,6 Millions 
d’euros (environ 3,25 M$), réactualisée ensuite à 3,1 millions d’euros (soit environ 3,88 M$). 
VISCUSI (1993), à partir d’une revue de la littérature des méthodes MPH, propose un 
intervalle de 3,6 M$ à 8,5 M$, non sans être assez critique sur ce type de méthodes. 

 

Deux études utilisent la méthode des pertes de production. Il s’agit de ECOPLAN 
(1996), qui propose pour la Suisse 0,442 M$ et ajoute 0,177 M$ pour tenir compte des frais 
intangibles (chocs affectifs, douleur, angoisse occasionnés aux proches), et WILLINGER et 
MASSON (1996), qui propose pour la France 0,233 M$, y compris coûts directs pour « frais 
d’obsèques et frais généraux » (0,006 M$). 

 

Trois études utilisent la méthode des prix hédonistiques appliquée aux salaires.  
MOORE et VISCUSI (1988a) visent à montrer que les nouvelles données statistiques du 
NIOSH (National Institute for Occupational Safety and Health) sont meilleures que celles 
plus anciennes du BLS (Bureau of Labor Statistics), et qu’un nouveau calcul entraîne au 
moins le doublement de la valeur de la vie obtenue avec les données du BLS. Ils trouvent 
ainsi une valeur de 2,65 M$ avec les données du BLS, et entre 7,9 et 8,6 M$ avec les données 
du NIOSH. Dans un autre article, toujours sur les données du NIOSH, MOORE et VISCUSI 
(1988b) établissent une QAVL (Quantity-Adjusted Value of Life) à partir d’arbitrages entre 
les salaires et risques de mortalité évalués au nombre escompté d'années de vie potentielle 
perdues plutôt qu’entre salaires et probabilités de risque de mortalité. La Valeur d’une Année 

                                                           
11 Tout comme pour l’ensemble des valeurs monétaires, l’année et la monnaie de référence sont le dollar US de 
1996. 



Monétarisation des effets de la pollution atmosphérique : un « état de l’art » pluridisciplinaire, EUREQua-GREQAM (2001) 

37

de Vie (VAV) correspondante est de 0,175 M$ sur la base de la valeur de 8,6 M$, et d’un taux 
d’actualisation implicite empirique établi au cours de l’enquête à 10-12% par an. 

LANOIE et al. (1995) compare les résultats de deux approches : MEC et MPH. Pour 
cette dernière, ils obtiennent des résultats compris entre 12,6 et 14 M$, inférieurs de 25% 
environ aux valeurs obtenues par la MEC. 

 

Onze études enfin proposent une valeur obtenue sur la base d’une enquête d’évaluation 
contingente. 

VISCUSI et MAGAT (1993) obtiennent une valeur de 3,15 M$ fondée sur un décès lors 
d’un accident de la route, LANOIE et al. (1995) entre 16 et 19,7 M$. JOHANNESSON et al. 
(1996) étudient la VED implicite associée à la réduction du risque de décès lors d’un accident 
en transport privé et public. Les fourchettes auxquelles ils aboutissent sont respectivement 
4,5-8,8 M$ (transport privé) et 2,6-7,3 M$ (transport public). JOHANNESSON et al (1997) 
calculent la VED associée à une diminution momentanée de la probabilité de décès, et à une 
diminution permanente. Ils obtiennent respectivement 3,5-5,5 M$ et 6-7 M$ et trouvent une 
valeur qui dépend de l’âge selon une fonction en U renversé, avec un pic à l’âge de 40 ans. 

 

BEATTIE et al. (1998), se fondant sur la réduction du nombre de décès et la réduction 
du risque de mortalité associés aux accidents de la route, trouvent respectivement 7-15 M$ et 
6-13,6 M$. La même équipe, tentant de pallier les incohérences rencontrées dans l’étude 
précédente, proposent dans CARTHY et al. (1998) une approche dite chaînée, qui conduit à 
une valeur comprise entre 1,56 et 2,5 M$. DESAIGUES et RABL (1994) suggèrent la valeur 
de 1,1 M$, sur la base d’une analyse économétrique du CAP pour réduire le nombre de vies 
perdues dans les accidents de la route en France. 

 

Les quatre dernières études s’avèrent mieux adaptées à la monétarisation des effets de la 
pollution atmosphérique, puisqu’elles prennent en compte l’âge de décès (les deux premières) 
ou le contexte et l’âge (les deux secondes).  

 

JOHANNESSON et JOHANSSON (1996, 1997) calculent la valeur de la vie associée à 
l’allongement de l’espérance de vie d’une année à l’âge de 75 ans. Les résultats 
s’échelonnent, selon les choix méthodologiques, entre 0,03 et 0,27 M$, avec une valeur 
centrale raisonnable de 0,13 M$. Les auteurs expliquent la faiblesse de ces valeurs par le fait 
que les Suédois interrogés sont plutôt pessimistes concernant leur qualité de vie anticipée à 75 
ans. Ils sont donc prêts à payer moins pour accroître leur espérance de vie quand ils seront 
âgés, ce qui se répercute dans le calcul de la valeur de la vie associée. Toutefois, cette valeur 
est sans doute plus proche d’une VAV que d’une VED, compte tenu du scénario proposé. 
 

KRUPNICK et al. (1997, 1999) sont les seuls actuellement, à avoir calculé une VED 
spécifique au contexte de la pollution atmosphérique. Des études ayant montré que les vies 
sauvées par une réduction de la pollution de l'air concernent des personnes d'au moins 65 ans, 
les auteurs ciblent les personnes interrogées dans des âges compris entre 45 et 75 ans. 
Beaucoup d'efforts sont également faits pour que les gens comprennent correctement les 
enjeux de la réduction du risque en terme de santé (supports visuels, raisonnement dans des 
intervalles de temps de 10 ans au lieu de 1 an généralement, et par conséquent probabilité en 
"pour 1000" et non en "pour 10000 ou 100000" comme dans d'autres études). Selon les 
scénarii, la variation de risque est de 1/1000 ou 5/1000 dans les 10 prochaines années ou entre 
70 et 80 ans. Les VED correspondant varient entre 0,04 et 0,4 M$, avec 0,288 M$ pour une 
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variation de 5/1000 entre l'âge de 70 ans et celui de 80 ans (actualisation au taux annuel de 
4%). 

 

Mentionnons les résultats très préliminaires obtenus par CHANEL et al. (2001) dans le 
cadre d’une enquête d’évaluation menée dans les Bouches-du-Rhône au sein du programme 
Primequal-Predit, dont une partie cherche le CAP pour réduire le risque de décès associé à 
l’exposition à la pollution atmosphérique. La variation moyenne de risque proposée est de 
1/100 avant d’avoir atteint l’âge de 80 ans, pour une perte d’espérance de vie de 10 ans. Les 
premiers résultats, établis sur la base de la médiane, conduisent à une VED comprise entre 
0,25 M$ (actualisation à 8%) et 0,7 M$ (actualisation à 1%), avec une valeur de 0,4 M$ 
environ pour un taux annuel d’actualisation de 4%. 

 

2232 Articles utilisant une VED 
 

Les études suivantes utilisent, au sein de leur analyse, une VED existante, que ce soit 
lors d’une évaluation totale ou pour calculer une valorisation par année de vie. La plupart ne 
prend pas en compte le contexte de la pollution atmosphérique, et celles qui le font corrigent 
ex-post une valeur hors contexte au moyen de coefficients, par essence, subjectifs. 
 
a) Articles ne prenant pas en considération le contexte de la pollution atmosphérique 
 
SMALL (1995) se fonde ainsi sur la moyenne géométrique des études citées dans la méta 
analyse de FISHER et al. (1989), et propose 5,46 M$.  
 
Six études (GYNTHER, 1995, AEA, 1998, HOLLAND et KING, 1998, 1999, OLSTHOORN 
et al., 1999 et SPADARO et al., 1998) se fondent sur la valeur issue du projet européen 
ExternE pour valoriser la mortalité. Les valeurs utilisées s’échelonnent entre 1,348 et 5,47 
M$, selon les hypothèses effectuées sur le type de mortalité (aiguë ou chronique) et l’année de 
l’étude.  
 
KRUPNICK et PORTNEY (1991) utilisent la valeur de 1264,5 $ pour une variation du risque 
de mortalité de 1/10000, soit une VED de 1,26 M$, un rapport de l’EPA (1996) évaluant les 
effets du Clean Air Act entre 1970 et 1990 aux Etats-Unis, propose 5,76 M$ et CROCKER et 
SCHULZE (1984) utilisent comme borne inférieure l'estimation de THALER et ROSEN 
(1975) de 0,816 M$ et pour borne supérieure l'estimation de SMITH (1974) : 2,4M$. 
HARRISON et RUBINFELD (1978) reprennent la valeur de THALER et ROSEN (1976), et 
après correction du niveau de revenu et de l’élasticité revenu du CAP, utilisent 0,256 M$. 
 
 
Un certain nombre d’études se fondent sur le résultat d’évaluations contingentes. BONIVER 
et THIRY (1994) utilisent la valeur de 1 M$ (étude coordonnée par JONES–LEE, 1990, sur 
les accidents de la route), MADDISON (1999) une version plus récente (JONES-LEE 1998) 
de 1,235 M$, DUBOURG (1991) utilise la valeur de 3,49 M$ (PEARCE et al, 1992) et 
DOBSON-MOUAWAD et al. (1998) utilisent une valeur proposée par PEARCE et al. (1996) 
pour les transports de 3,12 M$. CHANEL et al. (1996) utilisent la valeur de 1,1 M$, issue 
d’une enquête d’évaluation contingente menée par Le Net en 1994 sur les accidents de la 
route (cf DESAIGUES et RABL, 1994). 
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Deux études utilisent des valeurs issues da la méthode des pertes de production : 
LANDRIEU (1995), en France, propose 0,7 M$ sur la base des travaux de Le Net (1992), et 
PEARCE (1996), dans une étude appliqué au Mexique, propose 0,087 M$. 
 
Les résultats de la méthode des prix hédonistiques est utilisée par PORTNEY (1981) sur la 
base du prix des logements. Il distingue une VED pour l’individu lui-même (0,044 à 0,363 
M$) et une pour les membres de sa famille (0,341 M$). RANSON (1995) utilise les valeurs 
proposées par VISCUSI (1992) sur le marché du travail : de 2,3 à 8 M$. HALL (1996) utilise 
la valeur centrale (4,8 M$) d’une fourchette issue de MPH (3,6-10,9 M$), et PEARCE (1996), 
pour la Thaïlande, utilise 0,448 M$. 
 
 
Trois études sont consacrées aux Pays en Voie de Développement (PVD) ou aux pays de 
l’Est, et cherchent à transposer les valeurs de pays industrialisés à ces pays. L’ajustement se 
fait alors sur la base des niveaux respectifs de salaire (ou d’élasticité-revenu de la demande) 
dans KRUPNICK et al. (1996) pour quatre pays de l’Est, ou de PNB dans PEARCE (1996) 
pour la Chine (0,057M$) et l’Egypte (0,075 M$). Une autre possibilité consiste à effectuer 
une méta analyse cherchant à déterminer les facteurs explicatifs de la VED dans des études 
effectuées dans les pays industrialisés (revenu, âge, éducation) afin de les appliquer aux 
données d’un PVD (le Chili pour BOWLAND et BEGHIN, 1998, avec une fourchette de 0,58 
à 0,75 M$). 
 
 
b) Articles corrigeant ex post pour l’âge ou le motif de décès  

 

Des études récentes, prennent en considération le fait que l’âge moyen de décès diffère entre 
une cause accidentelle et celui résultant d’une exposition à la pollution atmosphérique. 
OSTRO et CHESTNUT (1998), considérant que le ratio des âges de décès « + de 65 ans / - de 
65 ans » associés à la pollution s’établit à 0,85/0,15, pondère en conséquence la VED initiale 
de 4,7 M$ et propose 3,7 M$ comme valeur centrale. SOMMER et al. (1999), partant de la 
valeur de 1,6 M$, borne inférieure d’une MEC effectuée par CARTHY et al. (1998), applique 
un ajustement pour l’âge moyen de décès de 0,61, et utilise 1,03 M$ dans une étude 
européenne. PEARCE et CROWARDS (1996) applique pour sa part un coefficient de 0,7 à 
partir de la valeur proposée par PEARCE et al. (1992), et utilise 2,48 M$. 
 
Certains auteurs vont plus loin encore, et appliquent une correction pour l’âge, pour la qualité 
de vie au moment du décès et parfois même une correction liée aux aspects psychologiques 
associés au motif de décès.  
 
Ainsi, LEKSELL (2000) appliquant un facteur de correction pour l’âge et la qualité de vie à 
une VED issue d’une MEC sur les accidents de la route, retient la valeur de 1,7 M$. Il en 
déduit également une VAV en utilisant un taux d’actualisation de 4%, de 0,11 M$. Le 
Ministère de la santé britannique, dans une étude récente sur les effets sanitaires de la 
pollution atmosphérique (UK HEALTH, 1999), part de la valeur de 1,235 M$ utilisée par le 
Ministère des Transports britannique, et applique un coefficient de 2,5 pour prendre en 
compte la différence de risque entre accidents de la route et exposition à la pollution 
atmosphérique. Sur la base de cette valeur de 3 M$, il applique un coefficient de 0,7 pour 
tenir compte de l’âge des individus concernés, soit 2,19 M$, plusieurs corrections concernant 
la réduction de l’espérance de vie (de 12 ans à 1 mois) et la qualité de vie (ajustement de 0.2 à 
1), et propose donc une VED variant de 0,004 M$ à 2.19 M$. Notons toutefois que s’il est 



Monétarisation des effets de la pollution atmosphérique : un « état de l’art » pluridisciplinaire, EUREQua-GREQAM (2001) 

40

intéressant d’étudier la sensibilité des résultats au choix d’une valeur monétaire, une telle 
variation d’un facteur supérieur à 500 ne présente que peu d’intérêt, d’autant que les auteurs 
ne proposent pas de valeur centrale. 
 
c) Articles calculant une valeur monétaire par année de vie perdue 
 

Plus récemment, des études se sont fondées sur une évaluation de la VAV établie à 
partir d’une VED, justifiant ce choix par la considération que l’indicateur pertinent d’un décès 
prématuré est la perte d’années de vie. L’idée est de considérer que la VED est constituée 

d’une somme actualisée de valeurs d’année de vie perdue (VAV) : VED = ( VAV
i=1

N

1+ iδ )−∑ , 

où N représente le nombre d’années de vie perdues et δ représente le taux annuel 
d’actualisation.12 
 
C’est notamment le cas des travaux réalisés dans le cadre du programme ExternE, qui après 
avoir utilisé uniquement une VED, puis une VED et une VAV simultanément dans les 
rapports, semble se diriger maintenant vers une approche uniquement en terme de VAV, 
distinguant les effets de court terme (perte de moins d’une année) et les effets de long terme 
(avec un délai de 15 ans, et une perte de plusieurs années de vie). 
 
Ainsi, RABL (1996) à partir de la valeur de 1,1 MF issue d’une étude française d’évaluation 
contingente sur les accidents de la route, utilise une VAV de 0,0548 M$ pour un décès associé 
à la mortalité de court terme, et 0,029 M$ pour un décès associé à la mortalité de long terme. 
Sur la base de la même VED, RABL et SPADARO (1998) utilisent une VAV de 0,012 M$, 
qui correspond à une perte d’espérance de vie de 2,7 mois. 
 
HOLLAND et KING (1998) déduisent une VAV à partir d’une VED issue du programme 
ExternE, et proposent 0,165 M$ pour une année de vie perdue associé à la mortalité dite de 
court terme, et 0,147 pour la mortalité de long terme. LEKSELL (2000), partant d’une VED 
de 2,4 M$ utilisée en Suède pour les accidents de la route, propose une VAV de 0,12 M$ pour 
un taux d’actualisation de 3% par an (0,079 M$ pour un taux d’actualisation nul, et 0,224 M$ 
pour un taux de 10%). 
 

 

224 Conclusion 

 

Cette revue de la littérature des études utilisant (ou produisant) une valorisation de la 
mortalité, montre que la façon de la prendre en compte a évolué au cours du temps. Si les 
méthodes fondées sur les préférences observées (méthodes hédonistiques et dépenses de 
protection) et la méthode fondée sur les pertes de production ont été beaucoup employées 
jusque dans les années 80, il semblerait que ce soit maintenant la méthode des préférences 
révélées (MEC) qui soit la mieux adaptée.  

 

Quelle que soit la méthode utilisée, et exception faite des PVD, la VED est - à de rares 
exceptions près - comprise entre 0,8 et 8 millions de dollars pour les pays développés. 

                                                           
12 Les valeurs obtenues sont cohérentes avec les résultats qui tendent à valoriser plus faiblement les années de 
vie perdues à un âge avancé. Elles supposent toutefois que la valorisation unitaire d’une année de vie perdue est 
calculée à l’âge moyen (sur ce sujet, voir Krupnick et al., 2000) 
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Lorsque les auteurs cherchent à corriger de l’âge, du motif ou du contexte du décès, la VED 
qu’ils proposent est comprise entre 0,04 et 1,17 M$. Enfin, un raisonnement en terme 
d’années de vie perdues, lorsqu’il est privilégié dans les études, conduit à des valeurs 
comprises entre 0,012 et 0,17 M$. 

 

Il apparaît que l’ordre de grandeur d’une valeur économique associée à un décès devrait 
être fondée sur la MEC, utilisant un scénario contextuel, afin de prendre en compte 
explicitement le motif de décès.  

Sur cette base, la valeur centrale des études de KRUPNICK et al. (1997, 1999) 
d’environ 0,288 M$ et les résultats très préliminaires de CHANEL et al. (2001) (0,36-0,49 
M$ pour un taux d’actualisation de 4% selon les échantillons) peuvent fournir un premier 
ordre de grandeur associé à une réduction de l’espérance de vie de 10 ans.  

 

Si l’on préfère une approche en termes d’années de vie perdues, qui peut plus 
facilement s’adapter à une réduction variable de l’espérance de vie mais qui ne permet pas 
pour l’instant la prise en compte du contexte de la pollution atmosphérique, les quelques 
études existantes proposent une valeur comprise entre 0,03 à 0,13 M$ par année de vie 
perdue. 

 
23 MONETARISATION DE LA MORBIDITE 
 

231 L’évaluation économique d’une variation du risque de morbidité 
 

Les bénéfices liés à une réduction de la morbidité sont complexes à établir, de par leur 
caractère multidimensionnel et leur dimension temporelle. Une variation du risque de 
morbidité consécutive à une réduction du niveau de pollution atmosphérique va se traduire par 
une variation des dépenses et des valeurs monétaires associées. La figure 2-2 distingue trois 
principales composantes : les coûts marchands associés directement à l’épisode morbide, les 
dépenses de protection (essentiellement marchandes) effectuées pour tenter d’éviter un 
épisode morbide, et les coûts indirects (généralement non marchands) associés à la morbidité, 
tels que définis dans la figure 2-1.  

 

Les coûts privés d'une maladie comprennent la somme de tous les coûts supportés 
individuellement. Toutefois, l’ensemble des coûts induits par un épisode morbide ne sont pas 
considérés. Selon les systèmes de protection sociale et de santé, une partie des coûts est 
couverte par la société entière et n'est pas supportée individuellement. Ainsi, la valorisation 
économique totale associée à un épisode morbide doit établir les coûts sociaux, qui 
comprennent aussi bien ceux supportés individuellement que ceux supportés collectivement. 
À partir de cette décomposition, trois méthodes d'évaluation sont envisageables. 
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Figure 2-2 Différentes composantes d’une variation de la morbidité 

 
    Coût Marchand de la Maladie  Dépenses de protection   
          C.A.P. SOCIAL 
Coûts de traitement et pertes de revenus      Dépenses de protection    

supportés collectivement    supportées collectivement 
 
Coûts de traitement et pertes de revenus   Dépenses de protection  C.A.P. PRIVE 

supportés individuellement   supportées individuellement  

        Désutilité liée à la morbidité 
       supportée individuellement  
 

BIENS MARCHANDS     BIENS NON-MARCHANDS 

 

La méthode des dépenses de protection (MDP), peu utilisée jusqu’à présent, se fonde 
sur le fait que certains achats ou comportements préviennent certaines conséquences liées à la 
dégradation de l’environnement. Cette méthode permet de valoriser indirectement la valeur 
associée à un épisode morbide en comptabilisant les dépenses engagées pour l’éviter, sa 
fréquence, et la variation correspondante de la probabilité de survenue de l’affection. La 
collecte des données nécessaires est toutefois très difficile. 

 

La méthode du coût économique d’un épisode morbide (MCM) consiste à 
comptabiliser les diverses dépenses engendrées par l’apparition d'un ensemble de symptômes, 
et n'impose aucune hypothèse sur le comportement des individus. Dans son acception la plus 
large, cette méthode doit prendre en considération l'ensemble des coûts sanitaires directs, mais 
dans la pratique, seules les composantes en gris de la Figure 2-1 sont prises en compte. Les 
coûts liés aux hospitalisations se fondent généralement sur un coût moyen de la journée et une 
durée moyenne de séjour par motif, alors que la morbidité ambulatoire se fonde sur des coûts 
moyens de consultation et de traitement.  

 

L'évaluation contingente (MEC) mesure pour sa part le CAP pour une amélioration 
du bien-être imputable à une variation du niveau des variables environnementales, 
généralement par le jeu de questionnaires hypothétiques. Il convient de distinguer le CAP 
privé pour une diminution de la morbidité associée à un facteur environnemental qui doit 
comprendre l’ensemble des coûts marchands et non marchands individuels, et le CAP social 
qui y adjoint les coûts collectifs (voir figure 2-2). Les mécanismes de report des coûts 
sanitaires individuels vers le reste de la collectivité (protection obligatoire et complémentaire, 
revenu de remplacement, généralement 84% du salaire, versé par la Sécurité Sociale en cas 
d’arrêt de travail), constituent une difficulté lorsqu’on cherche à évaluer le coût social, 
puisque les comportements de consommation et les CAP individuels vont différer selon que 
les soins sont perçus comme gratuits, presque gratuits, ou payants par les individus. Ainsi, la 
protection sociale individuelle à l’intérieur d’un même pays, mais plus généralement, le 
système de protection sociale ayant cours dans un pays sont susceptibles de modifier 
fortement le CAP individuel. Ceci se traduit sur la figure 2-2 par les parties en gris, dont 
l’importance est variable. Tout comme dans le cas de la mortalité, les biais inhérents à ce type 
de méthode doivent faire l'objet d'une attention particulière. 
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L'avantage de l’approche par le consentement à payer est qu’elle permet l'intégration 
des coûts intangibles qui ne peuvent être évalués directement avec la MCM. Ces coûts 
intangibles s’avèrent en général plus élevés que les seuls coûts marchands d'une maladie, 
comme nous le verrons dans l’analyse de la littérature. L'inconvénient principal de cette 
approche vient de sa limitation aux coûts supportés individuellement. Les coûts sociaux de 
morbidité sont en particulier sous-estimés par l’approche du consentement à payer individuel, 
puisqu'une part considérable du coût de la maladie, selon le système de santé, est couverte par 
la société collectivement. L'ampleur exacte est déterminée par la structure institutionnelle et 
diffère pour chaque pays.  

 
Un aspect novateur est à mentionner dans l’évaluation de la morbidité. En effet, il est 

fréquent de compter parmi les méthodes employées l’analyse conjointe, méthode alternative 
appartenant à la classe de la méthode d’évaluation contingente. Elle permet d’obtenir des 
consentements à payer, mais les effets morbides proposés à la valorisation présentent un 
aspect multi-attributs : différentes indications sur les symptômes, sur la durée de l’épisode, 
sur le degré de restriction des activités, etc. On demande aux personnes interrogées d’évaluer 
un tout et non un symptôme uniquement. L’analyse conjointe regroupe plusieurs techniques 
d’évaluation de ce type : les plus courantes sont la comparaison par paire, le rangement 
contingent et le classement contingent.  

 
MAGAT et al. (1988) emploient l’approche de la comparaison par paire pour obtenir les 

valeurs que les consommateurs placent sur des réductions de risques de morbidité associées à 
l’utilisation de produits chimiques ménagers plus sûrs. Dans ce cas précis, on peut constater 
que les valeurs obtenues par la comparaison par paire sont largement supérieures à celles 
obtenues par la méthode d’évaluation contingente, le rapport pouvant aller de 1,2 à 10,3. 
VISCUSI et al. (1991) utilisent également la méthode de comparaison par paire pour mesurer 
les valeurs individuelles pour des réductions du risque de contracter une bronchite chronique. 
Leur approche est doublement novatrice puisqu’ils estiment des taux d’arbitrage entre une 
réduction du risque de bronchite chronique en termes de risque d’accident de la route mortel 
d’un côté, et en termes monétaires de l’autre. Enfin, DESVOUSGES et al. (1997) emploient 
le rangement par paire (variante du rangement contingent et de la comparaison par paire) pour 
évaluer les consentements à payer pour une amélioration sanitaire associée à une réduction 
d’exposition à la pollution de l’air. Ils obtiennent ainsi des valeurs pour plusieurs 
conséquences sanitaires. 
 

232 Validité de ces valeurs dans le cas de la pollution atmosphérique 
 

Les méthodes d’évaluation qui reposent sur des coûts marchands (méthode des coûts de 
protection et méthode du coût économique d’un épisode morbide) ne méritent pas de 
correction particulière dès que l’on considère que la durée et la gravité d’un épisode morbide 
ne dépendent pas de sa cause (ici, une exposition à la pollution atmosphérique). Toutefois, si 
une méthode d’évaluation contingente est utilisée afin d’estimer le CAP privé pour éviter un 
événement morbide, il est préférable d’employer des valorisations spécifiques au contexte de 
la pollution atmosphérique, pour des raisons similaires à celles évoquées pour la mortalité et 
relatives aux caractéristiques du risque. Dans les deux cas, l’utilisation de valeurs 
européennes, voire nationales lorsqu’elles existent, est préférable dans la mesure où les 
préférences individuelles, les systèmes de soins et les niveaux de vie sont susceptibles 
d’entraîner d’importantes variations des valeurs monétaires entre les pays. 

 
Cependant, il n’existe que quelques études européennes sur le CAP pour les impacts 
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sanitaires liés à la pollution de l’air, la plupart ayant été réalisées aux Etats-Unis. Le transfert 
de ces valeurs en Europe pose nécessairement un problème, mais il est difficile d’estimer 
l’importance des différences entre CAP américains et CAP européens. Les résultats d’une 
étude norvégienne (NAVRUD, 1998) indiquent que le CAP pour une réduction du risque 
d’épisodes de morbidité est plus faible en Norvège qu’aux Etats-Unis. Puisque le CAP 
individuel dépend de ce qui reste à la charge des victimes (traitements médicaux, pertes de 
salaire…) et que les systèmes de couverture sociale diffèrent d’un pays à l’autre, il faudrait en 
toute logique déterminer des valeurs de CAP propres à chaque pays. 

 
Une difficulté supplémentaire relative au transfert de valeurs provient de ce que la 

définition des épisodes de morbidité peut différer en termes de gravité, problème qui ne se 
pose pas, bien évidemment pour la mortalité. MADDISON (1997) a apporté une solution à ce 
problème en combinant différentes études produisant des CAP pour la Norvège et les USA en 
tenant compte d’une “ mesure de qualité de vie” et de la durée des symptômes, au sein d’une 
estimation économétrique. Dans la littérature, la qualité de vie est mesurée sur une échelle (de 
0 à 10, de 0 à 100 ou autre) fondée sur les symptômes ressentis et sur les effets objectifs en 
matière d’activités sociales, physiques et de mobilité. Les CAP peuvent être estimés comme 
une fonction de la qualité de vie et de la durée de la maladie. Cette relation statistique a été 
utilisée pour estimer les CAP pour les impacts sanitaires liés à la pollution atmosphérique, et 
constitue une piste de recherche intéressante. 
 
Cas de la France 
 

Compte tenu du système de santé prévalant en France, et de la mise en place récente de 
la Couverture Maladie Universelle (CMU), on peut considérer que 100% de la population 
française est couverte par l’assurance maladie (dont 80% directement par le régime général de 
la Sécurité Sociale), et que cette dernière couvre environ 75 % des dépenses de consommation 
médicale (cf. Duriez et al., 1999). Pour ce qui concerne les pathologies associées à la 
pollution atmosphérique, le quart restant est pris en charge par une couverture 
complémentaire pour 84 % environ de la population. Ainsi, il est réaliste de considérer que la 
population française, lorsque interrogée sur son CAP pour éviter un événement morbide, ne 
tient pas compte de l’intégralité du coût marchand associé, voire n’en tient pas du tout 
compte. Tout au plus, 16 % d’entre eux devrait-il prendre en compte le ticket modérateur 
restant à leur charge, soit environ 25% des dépenses. 

 
Ceci implique deux conséquences : le coût privé d’un épisode morbide repose 

essentiellement sur des composantes intangibles et donc non-monétaires, alors que le coût 
social repose sur des dépenses de santé supportées collectivement. De plus, le recouvrement 
entre les deux est faible (partie grisée de la figure 2-2), composé vraisemblablement en grande 
partie par les pertes de revenus non couvertes par l’employeur. Notons d’ailleurs que certaines 
conventions collectives prévoient le versement par l’employeur du complément entre le 
salaire initial et les remboursements pour arrêt maladie de la Sécurité Sociale, soit environ 
16% du salaire, pendant une période déterminée et sous réserve d’une certaine ancienneté de 
l’employé. 
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233 Valeurs issues de la revue de la littérature 
 
2331 Effets aigus 
 

Plusieurs études fournissent des valeurs pour un éventail d’effets mais aucune d’entre 
elles ne donne de valeurs pour tous les effets. Aussi faut-il combiner les résultats obtenus dans 
plusieurs études pour couvrir le plus grand nombre de symptômes morbides possibles.  
 

L’estimation des coûts de la morbidité par une approche de type CAP ou "prix 
marchands" (PM) doit être fondée sur des CAP (ou des PM) spécifiques aux impacts 
sanitaires considérés. La revue de la littérature nous a permis d’obtenir des valeurs pour 
l’ensemble des épisodes (ou symptômes) morbides suivants : 
- Toux (symptôme), 
- sinusite, nez qui coule (symptôme), rhume, 
- gorge irritée ou encombrée (symptôme), 
- irritation oculaire, conjonctivite, 
- fatigue, somnolence (symptôme), 
- nausée (symptôme), 
- gêne à la poitrine (symptôme), 
- migraine, mal de tête, 
- visite aux urgences, 
- bronchite aiguë, 
- admission hospitalière pour cause respiratoire, 
- admission hospitalière pour cause cardio-vasculaire, 
- crise d’asthme (symptôme) ou consultation pour asthme. 
 

Pour le calcul des coûts de la maladie, nous nous limitons aux coûts de traitement 
médical, de consultation et aux éventuelles pertes de production. Les valeurs de CAP 
obtenues pour les impacts sanitaires cités représentent des valeurs par jour de symptôme, que 
les individus seraient prêts à payer pour un épisode de toux, de sinusite, etc.  

 
Les deux tableaux suivants récapitulent les valeurs retenues (par cas unitaire) pour les 

effets aigus selon les méthodes. Le premier concerne les valeurs de CAP, et le second de PM. 
Ils présentent les valeurs obtenues et les références des études correspondantes, et la dernière 
colonne propose une valeur centrale pour chaque effet. 

 
Une précision est nécessaire pour ce qui concerne la lecture des résultats de l’étude de 

DESVOUSGES et al. (1997) qui se présente sur deux colonnes. La première colonne présente 
les valeurs de CAP pour une limitation légère de l’activité liée à la variable sanitaire, la 
deuxième colonne présente quant à elle les valeurs de CAP pour une limitation importante. 
L’approche particulière utilisée (rangement par paire) et le caractère pilote de cette étude 
plaident pour une extrême prudence dans l’interprétation des valeurs auxquelles elle conduit. 

 
Certaines études fournissent à la fois des valeurs de CAP et de PM pour les mêmes 

symptômes - comme c’est le cas pour BERGER et al. (1987) pour les effets aigus ou 
HOLLAND et KING (1998) pour les effets chroniques - et présentent un intérêt particulier. 
En effet, lorsque l’on compare des études différentes qui évaluent des symptômes similaires, 
on ne peut être totalement sûr que la variable sanitaire est définie de la même façon. Pour ces 
deux études, on peut supposer que les auteurs ont cherché à définir le symptôme de la façon la 
plus proche possible, afin d'attribuer uniquement aux méthodes les éventuelles différences.  
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Tableau 2-1- Valeurs de CAP unitaire pour la morbidité aiguë (en dollars américains 1996). 
 

Etudes 

Variables 
sanitaires 

Desvousges et al. 
(1997)  

(léger-important) 

Krupnick 
(1996) 

Navrud 
(1998) 

Ostro et 
Chestnu
t (1998) 

Johnson et al. 
(1997)  

(léger-sévère) 

Berger 
et al. 13 
(1987)  

Brucato et 
al. (1996) 

Holland et 
King 

(1999) 

Spadaro 
et al. 

(1998) 

Sommer 
et al. 

(1999) 

Diverses 
études 

Rabl et al 
(1998)  

Valeurs 
centrales

14 

Pays Canada Pays de 
l’Estd 

Norvège USA Estimation à 
partir de 

diverses études

USA USA Union 
européenne

France Autriche, 
France, 
Suisse 

 France  

Toux 158 1202 6,3 15 12 26-47 76 6-13 9.5 5  3,5-16 c  15 
Sinusite 105 501  30   27 8-32    8-23 a  25 

Gorge irritée 105 501  15 12  45 8-32 9.5   3,5-16 c  15 
Irritation 
oculaire 

76 585  20  21 49 8-32 9.5     25 

Fatigue 96 642   12  142 8-32      50 
Nausée       48       48 

Gêne poitrine 1059 1333 7,9  12   6-13 9.5    50 15 
Migraine    27  24-42 109     3,5-16 c  35 
Urgence     535    279     400 

Bronchite aiguë    31 340     207* 168  150* 200 
Insuffisance 
Respiratoire 

158 1202  41  26-81        50 

Hospitalisation  
pour cause 

cardiovasculaire

    15437    9840 9900 10102  8845 10000 

Hospitalisation  
pour cause 
respiratoire 

    14408    9840 9900 10102  6348 10000 

180§ Asthme   39 
87# 

38   13-62 47  40 38 b 
12-58 c 

30 40 

§ : pour les personnes asthmatiques # : pour les personnes non asthmatiques, * : enfants 
a : ALBERINI et al. (1997), Taiwan, b : PEARCE ET CROWARDS (1996), Royaume-Uni et c : MCCUBBIN et DELUCCHI (1999), USA. 
d Ces valeurs sont celles des études (américaines) originales sur lesquelles sont fondées les CAP, avant division par un facteur 12,5 dans l’étude pour tenir compte des 
différences de niveau de vie. 

                                                           
13 Cette étude fournit aussi des valeurs de PM pour les impacts sanitaires de morbidité aiguë (voir tableau 2-2). 
14 L’étude de DESVOUGES et al. (1997) n’entre pas dans le calcul des valeurs centrales (cf. texte). 
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Tableau 2-2 Valeurs de PM unitaire pour la morbidité aiguë (en dollars américains 1996). 

Etudes 

Variables 
sanitaires 

Berger 
et al.15 
(1987) 

Pearce et 
Crowards 

(1996) 

Ecoplan 
(1996) 

EPA 
(1998) 

Krupnick 
et 

al.(1996) 

Rabl 
(1996) 

Rabl et al. 
(1997) 

Zmirou et 
al. (1997) 

Chanel et 
al. (1996) 

Sommer 
et al. 

(1999) 

Willinger 
et Masson 

(1996) 

Ranson et 
Pope 

(1995) 

Valeurs 
centrales 

Pays USA Royaume-
Uni 

Suisse USA Pays de 
l’Est 

France France France France Autriche, 
France, 
Suisse 

France USA  

Toux 12/j            12/j 
Sinusite 7/j            7/j 

Gorge irritée 14/j            14/j 
Irritation 
oculaire 

15/j      27  27  54  30/j 

Fatigue 2/j            2/j 
Nausée 3/j            3 

Migraine 4      27  27  54  30 
Urgence  558   238        370 

Bronchite aiguë   42    116§ 50 116§ 32-50 74  80 
Hosp. pour 

cause 
respiratoire 

 14773/cas 70616/j 9000/cas 8263/cas 804/j 6438/cas 2348/cas 5882/cas 7050-
10300/cas

888/j 4640-
8896/cas 

800/j 
7000/cas 

Hosp. pour 
cause cardio-

vasculaire 

  7067/j 10800/cas 8263/cas 804/j 8845/cas 2348/cas 8430/cas 6200-
12600/cas

888/j 11381/cas 800/j 
9000/cas 

Asthme   0.47* 38.4   49  49 0.4-0.7* 75  50 
* crise (utilisation d’un bronchodilatateur) 
§ y compris 1 jour d’arrêt de travail. 
 

                                                           
15 Cette étude fournit aussi des valeurs de CAP pour les impacts sanitaires de morbidité aiguë (voir tableau 2-1). 
16 Le calcul est le suivant : (2x96) + 514 par jour. Le nombre de jours est doublé pour les arrêts de travail, parce que les auteurs considèrent qu'une fois sorti de l'hôpital, une 
convalescence est nécessaire. 
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On remarque dans les deux tableaux précédents que l’approche qui comptabilise les 
coûts médicaux et les pertes de production fournit moins d’indicateurs sanitaires que la 
méthode d’évaluation contingente. Par conséquent, si l’on souhaite couvrir les principaux 
effets de morbidité aigus, comme la toux, la sinusite ou encore la gêne à la poitrine, il faut 
prendre les valeurs trouvées par plusieurs études, souvent hétérogènes et n’utilisant pas les 
mêmes échelles ; ce qui cause forcément des problèmes lors de l’utilisation (et le transfert) de 
ces données. De plus, comme nous l’avons déjà expliqué lors de la présentation des 
différentes méthodes d’estimation, cette approche conduit à une sous-estimation considérable 
des coûts sociaux puisqu’elle néglige les composantes des coûts non marchands (coûts des 
comportements de prévention, coûts immatériels). L’approche par les consentements à payer 
tient compte dans ses valeurs des coûts intangibles, tels que la douleur, l’inconfort, les aspects 
psychologiques, ce qui justifie en partie sa large utilisation dans un exercice d’évaluation 
monétaire. 

 
En résumé, l'expérience prouve que les coûts sociaux de morbidité ne sont 

complètement évalués ni avec l'approche par les coûts de la maladie, ni avec l’approche par 
les CAP. Une piste intéressante consisterait à évaluer le total individuellement et socialement 
supporté des coûts de la maladie avec l'approche du coût des dommages, et d’employer le 
consentement à payer individuel pour les coûts intangibles. Toutefois, une telle combinaison 
pourrait conduire à un double comptage et à une surestimation des coûts de morbidité si le 
CAP contient également les coûts individuellement supportés de la maladie. La solution à ce 
problème consisterait à subdiviser le consentement à payer en composants simples (coûts 
intangibles, coûts de traitement, coûts des pertes de production, coûts de changements 
comportementaux) et à évaluer le consentement à payer pour les coûts intangibles séparément. 
Ce procédé permettrait de combiner les coûts de la maladie avec une évaluation du 
consentement à payer des coûts intangibles, mais il est très délicat à implémenter dans la 
pratique. 

 
Au vu des résultats précédents, on peut constater que les valeurs de CAP sont 

supérieures à celles de PM, à l’exception des valeurs pour l’asthme et irritation oculaire. Le 
tableau ci-dessus montre le rapport entre les valeurs de CAP et de PM sur la base des valeurs 
moyennes, et sur la base des variables sanitaires valorisées au sein de la même étude par les 
deux méthodes. En général, un ratio CAP/PM de 2 à 3 est retenu dans la littérature (Rowe et 
al., 1995) lorsque l’on désire avoir un ordre de grandeur pour les CAP et qu’on ne possède 
que les coûts correspondants aux pertes monétaires.  
 

Tableau 2-3 : Comparaison entre valeurs des CAP et des PM 
Variables 
sanitaires 

Rapport CAP/PM sur 
les valeurs centrales 

Rapport CAP/PM au sein de la 
même étude (Berger et al., 1987) 

Toux 1,3 6,3 
Sinusite 3,6 4 
Gorge irritée 1 3,1 
Irritation oculaire 0,8 3,3 
Fatigue 25 71 
Nausée 16 16 
Migraine 1,25 27 
Hosp. Card. 1,1 - 
Hosp. Resp. 1,4 - 
Asthme 0,8 - 
Bronchite aiguë 2,5 - 
Urgence 1,1 - 
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On constate qu’estimer l’impact d’une variation de la morbidité au moyen de la 
méthode des coûts marchands peut conduire à une sous-estimation de la valeur sociale de ces 
indicateurs, celle-ci pouvant varier de 1 à 4 environ. 

 
Certaines études n’effectuent pas d’évaluation spécifique mais fournissent des valeurs 

de CAP intéressantes. En effet, il faut les distinguer clairement des valeurs de CAP présentées 
précédemment puisqu’elles représentent un CAP pour éviter un épisode de symptômes. La 
durée de l’épisode varie parmi les études retenues, de 1 jour à 14 jours de symptôme. Certes, 
cela complique la comparaison directe des valeurs présentées, mais cela possède l’avantage de 
fournir une information qui peut être précieuse, notamment lors de la mise en perspective des 
résultats dans une analyse coûts-bénéfices. 
 
Tableau 2-4 : Evaluation de quelques effets sanitaires 
 

Autres variables sanitaires Valeurs moyennes de CAP 
Rozan et Willinger (1999) 

CAP pour une baisse de 30% de l’occurrence de symptômes 
courants (mal de tête, irritation oculaire, gorge irritée,...) 

 
191 

 
282 

Halvorsen (1996) 
CAP pour une réduction du risque de tomber malade (asthme, 

bronchite, ...) 

 
453 

 
1864 

Alberini et Krupnick (1998) 
CAP pour éviter un épisode de 4 jours de symptômes 

respiratoires aigus 

 
45 

 
575 

 
1726 

Navrud (1998) 
CAP pour éviter un épisode de toux+sinusite+gorge irritée 
 

CAP pour éviter un épisode d’asthme 1807 878 2759 26010 

1 : valeur non-contextuelle (aucune information sur l’origine des symptômes n’est fournie aux personnes interrogées) 
2 : valeur contextuelle (une information sur l’origine des symptômes est fournie aux personnes interrogées : pollution 
atmosphérique) 
3 : CAP résultant d’une évaluation séquentielle avec d’autres biens. 
4 : CAP résultant d’une évaluation simultanée avec d’autres biens. 
5 : épisode supplémentaire d’un jour par an 
6 : épisode supplémentaire de 14 jours par an 
7 : valeur pour un épisode supplémentaire d’un jour par an, pour une personne asthmatique 
8 : valeur pour un épisode supplémentaire d’un jour par an, pour une personne non-asthmatique 
9 : valeur pour un épisode supplémentaire de 14 jours par an, pour une personne asthmatique 
10 : valeur pour un épisode supplémentaire de 14 jours par an, pour une personne non-asthmatique 
 
2332 Effets chroniques 
 

L’estimation des coûts de la morbidité par une approche de type «consentement à 
payer» (ou «prix marchands») doit être établie sur des CAP (ou des PM) spécifiques pour les 
impacts sanitaires considérés. Généralement, les indicateurs prennent en compte les effets de 
long terme associés à la bronchite chronique, aux jours d’activité restreinte associés à la 
morbidité de long terme, et beaucoup plus rarement, aux cancers. Nous constatons donc que la 
morbidité de long terme n’est que très partiellement prise en compte, point sur lequel nous 
reviendrons dans la partie consacrée aux incertitudes. 

 
Le tableau suivant récapitule les différentes valeurs retenues à partir de la revue de la 

littérature pour les deux méthodes. 
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Tableau 2-5 Valeurs de CAP et de PM par épisode pour la morbidité chronique 
(en dollars américains 1996). 

 
Variables sanitaires Pays Bronchite 

chronique 
Jours d’activité 

réduite 
Cancer 

Etudes 
Consentements à payer 

Pearce et Crowards (1996) Royaume-Uni 221’606 76  
Sommer et al. (1999) Europe 268’287 121  

Ostro et al. (1998) USA 226’415 64  
Holland et King (1998) Union 

européenne 
132’000 94  

Brucato et al. (1990)  19’000-50-000 33.2  
Spadaro et al. (1998) France 157 – 207/jour 94 3'900’000 

McCubbin et Delucchi (1999) USA   600'000 – 
2'300’000 

Viscusi et al. (1991) USA 616’950   

Valeurs centrales  150'000 80 3'000’000 

Prix marchands 
ExternE (1995) Union 

européenne 
  30'000 

(poumon) 
Krupnick et al. (1996) USA 175/épisode   

Ecoplan (1996) Suisse 188/épisode 96  
McCubbin et al. (1999) USA    

Rabl (1996), Rabl et al. (1998), 
Willinger et Masson (1996) 

France  106  

EPA (1996) USA  45.6  
Sommer et al. (1999) Europe 4’237/en 15ans   
Chanel et al. (1996) France 87’800/vie entière 78  
Zmirou et al. (1997) France  90 - 280  
Valeurs centrales  200/épisode 100 30’000 

 
 

On remarque clairement que les valeurs de CAP sont supérieures à celles des PM pour 
les cancers (rapport de 1 à 10), alors qu’il est difficilement comparable pour les bronchites 
chroniques (de 1 à 2 pour une bronchite chronique vie entière). À l’inverse, les valeurs pour 
les jours d’activité réduite sont très proches. Ceci s’explique par le fait que les valeurs élevées 
de CAP liées à la bronchite chronique concernent une pathologie de long terme qui est 
souvent accompagnée par une très forte réduction du bien-être, qui nécessite généralement des 
séjours hospitaliers et qui dans certaines circonstances, peut conduire au décès. Elle est donc 
susceptible d’induire plus d’appréhension et de peurs de la part des individus.  
 
234 Conclusion 
 

Quelle que soit la méthode utilisée, il est préférable d’utiliser les valeurs monétaires 
spécifiques au pays, compte tenu des fortes disparités pouvant exister entre les systèmes de 
soins et le niveau de vie. Ainsi, en France, 75% des coûts marchands de la maladie reposent 
sur le système de santé collectif, et les 25% restant sont généralement couverts par une 
assurance santé complémentaire. Le coût privé marchand d’un épisode morbide est alors 
faible, voire nulle, l’essentiel du coût marchand se répartissant sur un coût social collectif. Le 
coût privé individuel est alors essentiellement composé de coûts intangibles reflétant la 
douleur, la peine, l’appréhension de la maladie, les coûts de déplacement induits, 
l’impossibilité de pratiquer des activités de loisir, etc. 
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PARTIE 3 
 

EVALUATION DES EFFETS DE LA POLLUTION DE L’AIR 

 

 

 

 

La revue de la littérature effectuée nous a permis de collecter environ 80 études portant 
sur l’évaluation monétaire des effets de la pollution atmosphérique. Toutefois, il s’est avéré 
extrêmement difficile d’obtenir des résultats comparables entre les études, du fait que les 
indicateurs de pollution étudiés, les variations associées, les types d’effet, les méthodes, les 
pays étudiés, les choix méthodologiques ne permettent que très rarement d’établir des 
comparaisons entre études. Le Tableau 3-0 reprend les principales différences 
méthodologiques pouvant exister entre les études et susceptibles d’expliquer les écarts 
observés dans les évaluations monétaires. 

 
Tableau 3-0 Sources de différences méthodologiques entre les études 

 
Critères Différences majeures 

Années Les niveaux de pollution ont fortement évolué entre 1967 et 2000 
Pays Différents pays : PVD- Pays de l’Est / USA / Europe  

(L’Europe du Nord est très sensibilisée aux problèmes 
d’environnement) 

Polluants Tous polluants, polluants automobiles, diverses mesures des 
particules(TSP, PM2.5, PML10 ; PM13,…), SO2, pollution acide, O3, 
NOx, COVNM,… 

Expression
s utilisées 
pour la 
variation 

X% de réduction, réduction ou suppression, nombre de jours au dessus 
(ou en dessous) d’un niveau donné, description visuelle à partir de 
photos, respect d’une norme, expression pour 1 µg/m3, variation d’un 
écart-type , etc. 

Approches Directe vs. construite/scientifique 
Effets 
mesurés 

Mortalité (CT et/ou LT), Morbidité (CT et/ou LT), bâtiments, cultures, 
visibilité, effets sanitaires, tous les effets,… 

Méthodes MEC (CAP, CAR), MDP, MPH, MPM (MPP, MCM) 
 
Nous avons grossièrement distingué deux catégories d’études. 
 
La première concerne environ 70 études et porte sur l’évaluation en référence aux 

expositions (de l’évaluation d’un type d’effet associé à un polluant jusqu’à l’ensemble de la 
pollution et l’ensemble des effets). Nous retrouverons la distinction effectuée précédemment 
entre les approches directe et construite.  

 
La seconde ne concerne que quelques études, et porte sur le coût marginal d’un trajet 

supplémentaire, exprimé en coût par kg émis ou par km/véhicule parcouru. Elle concerne 
principalement les émissions de particules et utilise exclusivement une approche construite, et 
s’avère la plus opérationnelle en terme de décision publique. 
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31 EVALUATIONS EN REFERENCE AUX EXPOSITIONS 

 

Nous avons trouvé 70 études environ portant sur une évaluation des effets de la 
pollution atmosphérique, depuis l’évaluation d’un type d’effet associé à un polluant (effet sur 
les matériaux, la mortalité ou la morbidité), jusqu’aux études portant sur l’ensemble de la 
pollution atmosphérique et l’ensemble des effets. Là encore, diverses méthodes d’évaluation 
sont utilisées dans le cadre des deux types d’approche évoquées précédemment : directe et 
construite.  

Les premières évaluent l’effet de la pollution atmosphérique (ou d’un de ses indicateurs) 
au moyen des préférences révélées ou observées, sans précision de ce que seraient les effets 
sanitaires (ou autres). 

Les secondes se situent dans une approche construite, généralement de type «impact 
pathway», dans laquelle on part des émissions (ou des concentrations moyennes) pour étudier 
les impacts quantifiés d’une variation du niveau de pollution, avant d’attribuer des valeurs 
monétaires individuelles au nombre de cas attribuables. Les évaluations monétaires peuvent 
reposer sur des calculs effectués au sein même de l’étude, ou être issues de travaux antérieurs. 

 

311 Les méthodes directes. 

 

Il est difficile d’obtenir des résultats comparables entre les études, tant des différences 
existent (cf. Tableau 3-0). Des choix méthodologiques peuvent également expliquer de 
substantielles différences entre des évaluations apparemment proches. Nous adoptons une 
présentation par méthodologie. 

 

3111 Méthode des Prix Hédonistiques  

 

D’une façon générale, on constate que les méthodes qui ont été privilégiées à la fin des 
années 60 et jusqu’au milieu des années 80, furent essentiellement fondées sur les préférences 
observées sur la base des variations de prix des logements (et exceptionnellement, sur celle 
des salaires). La méthode hédonistique est ainsi utilisée pour déterminer le prix implicite (ou 
la prime) associée à une amélioration de la qualité de l’air en général, sans précision sur ce 
que recouvre cette amélioration. Selon les études, la pollution est associée à un indicateur en 
particulier, ou représente au contraire la pollution en général. Cette prime est ensuite 
annualisée et ramenée à un CAP par individu et par an. 

 

Toutes les études portent sur la population américaine, et nécessitent la connaissance du 
nombre d’individus par ménage, puisque le différentiel de prix est calculé sur le prix de vente 
(ou le loyer) d’une habitation. On remarque ainsi qu’entre la première étude MPH de notre 
base (1967) et la dernière (1994), le nombre moyen d’individus est passé de 3,33 à 2,8 
personnes par foyer. 

 

Trois études portent sur une variation de la pollution atmosphérique dans son 
ensemble. BROOKSHIRE et al. (1981, 1982) étudie l’impact d’une variation de la pollution 
de l’air de 25% à 30%. Avec un taux d’actualisation à 9,5%, il obtient des valeurs comprises 
entre 439 et 609 dollars par hab/an. HOEHN et al. (1984), dans une analyse incluant les 
différentiels des prix des logements et les différentiels de salaire, aboutit pour une variation du 
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niveau de pollution de 10%, à une valorisation de 32,5 $ par hab/an, tous effets confondus 
sauf la visibilité.  

 

Quelques études portent sur une variation de la pollution associée à un indicateur de 
type particulaire (TSP ou Particules), mesuré objectivement par un réseau de mesure selon le 
lieu de résidence. NELSON (1978), DIAMOND (1980) et PALMQUIST (1984) ont valorisé 
le CAP pour une variation de 1 µg/m3. Nelson (1978) aboutit à une variation de 230 à 280 $ 
sur le prix de vente d’un logement, alors que DIAMOND (1980) obtient 24 $/an/personne 
(annualisation à 9,05% par an) et PALMQUIST (1984) une fourchette entre 1,05 et 8,55 
$/an/pers selon les villes (actualisation à 7,71 % par an). 

 

MARK (1980) étudie le CAP pour une diminution des émissions d’une tonne par miles² 
et par an (soit 5% de réduction), et obtient une valeur comprise entre 3,33 et 4,16 $ selon la 
forme fonctionnelle utilisée (annualisation au taux de 9,05 % par an). SMITH (1978) aboutit, 
pour une variation de la concentration moyenne de 10%, à un CAP de 49,06 $ (annualisation 
au taux de 7,71% par an). BAYLESS (1982), enfin, étudie le CAP pour une réduction d’un 
écart type (soit 27,6 µg/m3/24h) du niveau moyen, et le CAR pour une augmentation d’un 
écart type pour trois professions (professeur assistant, associé, et en titre). L’estimation d’une 
fonction hédonistique de salaire conduit à un CAP compris entre 640 et 1’300 $/an/personne, 
et un CAR compris entre 845 et 1’693. En moyenne, le CAR est 30% plus élevé que le CAP. 

 

Deux études portent spécifiquement sur l’ozone. SONSTELIE et PORTNEY (1980) 
évalue à 18,25 $/an/pers le CAP pour bénéficier d’une journée en moins avec une 
concentration > 10ppm (actualisation à 9%). BRUCATO et al. (1990) évalue le CAP pour une 
réduction de 10% du niveau d’ozone, par deux méthodes, MPH et MPM. Sur la base du prix 
des logements, et avec une annualisation à 9,5%, ils obtiennent une valeur de 28,82$/an/pers, 
qui comprend l’ensemble des effets associés (dont la mortalité). L’approche par les pertes 
monétaires agrègent les effets autre que la mortalité (morbidité, cultures, matériaux) par une 
approche bottom-up, et aboutit à une fourchette comprise entre 1,24–12 $/an/pers. 

 

RIDKER et HENNING (1967), l’étude la plus ancienne, porte sur une réduction des 
niveaux de sulfates. Elle conduit à une estimation, tous effets confondus, de 26$/an/pers, avec 
une actualisation annuelle de 6,16%. 

 

HARRISON et RUBINFELD (1978) s’intéresse aux bénéfices associés à une mesure de 
contrôle des émissions automobiles (NOx). En fonction des niveaux de revenus et des niveaux 
d’exposition de la population, il aboutit à des estimations, tous dommages confondus, entre 
123 et 216 $/an/hab, comprenant les effets associés au lieu de travail et au lieu de résidence. 

 

3112 Méthode des Dépenses de Protection 

 

Cette méthode a été peu utilisée, puisque 4 études seulement l’ont employé et portent 
toutes sur la morbidité non chronique. CROPPER (1981) étudie la réduction des dépenses 
(sanitaires et pertes de revenu) qui résulteraient d’une réduction de 10% du niveau de SO2, et 
obtient une valeur de 20 $/an/hab. En utilisant la méthode des pertes monétaires, notons 
qu’elle n’obtient que la moitié, soit 10$/an/hab. 
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DICKIE et GERKING (1991a) étudient les dépenses de protection évitées si les niveaux 
ambiants d’ozone étaient ramenés aux niveaux standards (concentration/jour <12 pphm) en 
considérant d’abord les autres polluants comme fixes, puis en considérant qu’ils seraient 
accompagnés de réductions de CO et de NO2. Les résultats sont respectivement compris entre 
13 à 31$/an/pers (selon que les individus souffrent de symptômes associés ou non, et selon 
leur lieu de résidence), et 34–59 $/an/pers. 

 

Enfin, une étude large et complète, a été effectuée par SHECHTER et KIM (1991) dans 
la ville de Haïfa, en Israël, et visait à comparer les évaluations monétaires associées à une 
amélioration (dégradation) de 50 % de la qualité de l’air mesuré par les particules et le SO2. 
Plusieurs méthodes d’évaluation furent utilisées, dont la MDP. Celle-ci, qui comprenait outre 
les consultations médicales et les admissions hospitalières, le montant de la taxe municipale 
dépendant du lieu de résidence, conduit à une valorisation correspondant à une amélioration 
(CAP compensateur) comprise entre 1,03-3,5/pers/an selon la méthode, et comprise entre 
26,2-37,6$/an/pers pour éviter une dégradation (CAP équivalent), soit un rapport de 8 à 30. 
Notons que la MEC conduit à une valeur proche de 11,5 $/an/pers dans les deux cas. 
SHECHTER (1991), se fondant sur la même étude, obtient une valeur de 26,8 $/an/pers pour la 
MDP (fondée sur la probabilité de consulter un médecin), contre environ 20 $/an/pers pour la 
MEC. 

 

3113 Méthode d’Evaluation Contingente 

 

Une dizaine d’études portent sur une approche directe et une évaluation monétaire 
effectuée au moyen d’une méthode d’évaluation contingente.  

 
Deux concernent le CAP pour une réduction de 50% de la pollution associée au 

trafic automobile. BELHAJ (1996) étudie le CAP des habitants de deux villes marocaines 
(Rabat et Salé) et obtient un valeur de 16-17 $/an/pers, et STRAND (1985) obtient une valeur 
comprise entre 127 et 144 $/an/pers sur un échantillon de la population norvégienne, 
concernant le CAP pour l’adoption d’un pot catalytique. Notons que le contexte de cette 
dernière étude était favorable du point de vue de la conscience environnementale, suite à 
l’approbation par le gouvernement norvégien de la nécessité des pots catalytiques en février 
1984. 

 
Cinq études concernent la réduction de la pollution atmosphérique dans son 

ensemble. BROOKSHIRE et al. (1982) et HYLAND et al. (1983) se servent de supports 
photographiques pour exprimer les scénarii proposés en terme de variation de pollution 
(représentée par la visibilité). Les premiers obtiennent aux USA, pour un passage de faible à 
moyen (soit une amélioration de 30%) 150 $/an/pers, et 209 $/an/pers pour un passage de 
moyen à bon. HYLAND et al. (1983), en Norvège, obtiennent à partir de la présentation de 
photographies associées à 3 niveaux de pollution, une valeur moyenne de 260 à 342 $/an/pers. 

 
McCLELLAND et al. (1993) évaluent le CAP pour la réduction de 25 jours de faible 

visibilité au profit d’une augmentation de 25 jours de bonne visibilité (le nombre de jours de 
visibilité moyenne étant maintenu). Traitant les biais de sélection de façon statistique, la 
valeur moyenne s’établit à 117 $/an/pers, dont environ 50% pour les effets sanitaires, 20% 
pour les dégradations aux bâtiments, 20% pour les dégradations aux cultures et le reste (11%) 
pour les autres effets. 
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CARLSSON et al. (2000) évaluent le CAP des suédois pour une diminution de 50% des 
substances nocives dans leurs lieux de résidence et de travail à environ 250 $/an/pers. Les 
auteurs interprètent ce chiffre comme étant certainement supérieur aux seuls bénéfices 
sanitaires, mais sûrement inférieur à l’ensemble des bénéfices associés à la diminution 
proposée. 

 
Enfin, RHAMATIAN (1987) à partir de variations subjectives supportées par 5 photos 

représentant divers niveaux de visibilité dans le Grand Canyon, évalue le CAP pour une 
réduction de la PA globale à 3,2 $/an/pers.  

 
Deux études portent sur une réduction d’indicateurs de pollution spécifiques. 

LOEHMAN et al. (1994) estiment les CAP pour éviter une dégradation / pour obtenir une 
amélioration (portant sur le CO, l’ozone et les particules) pour diverses durées dans le mois 
(de 1 à 30 jours), et selon un indicateur de pollution et une représentation par modification de 
la visibilité. On observe que les personnes interviewées sont en moyenne prêtes à payer 200 
$/an/pers (à peu près également répartis entre santé et visibilité) pour obtenir une 
amélioration, et le double (avec un poids plus fort accordé à la santé) pour éviter une 
dégradation.  

 
JOHANSSON et KRISTRÖM (1988) évaluent les CAP individuels et collectifs à payer 

pour une suppression des émissions de soufre en Suède. Le premier s’élève à 480 $/an/pers et 
le second, qui passerait par la perte d’emplois associés aux secteurs polluants, s’élève à 267 
$/an/pers. Notons toutefois que la Suède est un pays où la pollution atmosphérique est 
considérée comme l’une des menaces les plus sérieuses sur la santé humaine et 
l’environnement en général. 

 

Enfin, 2 études portent spécifiquement sur les effets non sanitaires, à savoir la 
visibilité et les matériaux. GROSCLAUDE et al. (1994), pour l’agglomération de 
Neufchâtel, estiment le CAP des habitants pour supprimer la pollution atmosphérique 
d’origine automobile afin de préserver les monuments historiques à environ 40 $/an/hab. 
ROWE et al. (1980), dans une étude portant sur une amélioration de la visibilité dans le Grand 
Canyon, évaluent sur la base de photographies, le CAP pour améliorer la visibilité de l’état 
« pire » à l’état « meilleur » à 46 $/an/pers pour les visiteurs, et à 75 $/an/pers pour les 
résidents (notons que le CAR pour accepter une dégradation est environ 11 fois plus élevé). 

 

312 Approche construite 

 

Dans ce type d’approche, on utilise des fonctions exposition-réponse pour déterminer le 
nombre de cas attribuables à la pollution atmosphérique (ou un de ses indicateurs). Les 
valeurs monétaires associées à chaque occurrence proviennent alors de MPM, de MEC ou 
d’une combinaison des deux selon les indicateurs sanitaires. 

 

3121 Etudes fondées uniquement sur la Méthode des Pertes Marchandes 

 

Un nombre important d’études a recours à la méthode des pertes monétaires pour 
valoriser les effets sanitaires de la pollution atmosphérique, certaines – comme nous le 
verrons ultérieurement – en la combinant avec la MEC pour prendre en compte la valorisation 
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de la vie humaine. Compte tenu du poids important des aspects chroniques (ou de long 
terme), il convient de distinguer celles qui les ont intégrés dans l’analyse des autres. 

 

TROIS d’entre elles traitent de la mortalité chronique. MENDELSOHN (1980) 
traite de l’ensemble des effets (sanitaires, matériaux, visibilité, végétation) associés à une 
réduction de la pollution atmosphérique liée à la dépollution d’une centrale thermique à 
charbon, et aboutit à une valeur comprise entre 15,6 et 120 millions de $. Malheureusement, 
nous ne disposons pas de la population concernée (en fait, celle résidant dans un rayon de 500 
miles, compte tenu des modèles de dispersion utilisés). RANSON et POPE (1995) étudient les 
coûts sanitaires externes associés aux particules émises par une aciérie, et aboutissent à une 
fourchette comprise entre 215 et 2’701 $/pers/an, sur une population concernée de 233'000. 

 

Enfin, une étude porte sur les coûts sanitaires associés aux particules émises par les 
transports routiers (SOMMER et al., 1999) en l’Autriche, France et Suisse. Elle aboutit à une 
valorisation moyenne pondérée pour ces trois pays de 60,6$/pers/an. 

 

Certaines valorisent les effets sanitaires de court terme seulement. Ainsi, 
WILLINGER et MASSON (1996) valorisent les effets associés à la variation de la 
concentration de divers indicateurs du niveau P5 au niveau P50, sur la population d’Ile de 
France. Ils varient de 6,76/$/an/pers pour le NO2 à 28,3 $/an/pers pour l’indicateur Fumées 
Noires. PEARCE (1996) évalue le bénéfice sanitaire à attendre de la suppression des 
particules en Chine (65,5$/an/pers) et des particules, des Nox et du plomb à Jakarta (31,4 
$/an/pers). 

 

Deux études ne valorisent que la mortalité de court terme. HARRISON et 
RUBINFELD (1978) valorisent les bénéfices en terme de mortalité associés à une mesure de 
contrôle des émissions automobiles (NOx). En fonction de l’élasticité revenu, les valeurs sont 
comprises dans la fourchette 2,6-33,8 $/pers/an. LIU (1979), sur la base de 68 millions 
d’américains habitant dans les zones urbaines, évalue les coûts associés à la mortalité et à 
l’exposition aux particules et SO2. En retenant, pour chacune des 40 unités urbaines étudiées, 
le maximum de ces deux coûts, il aboutit à une fourchette moyenne comprise entre 79 et 115 
$/an/hab. 

 

DICKIE et GERKING (1991b) valorisent les effets morbides de court et de long 
terme associés à une réduction des niveaux d’ozone aux standards respectifs de 12 ppm, et 
9ppm. Ils obtiennent respectivement une fourchette de 59-212 $/an/hab et 36-160 $/an/hab. 

 

Plus nombreuses sont les études cherchant à évaluer les effets morbides de court 
terme. Ainsi, SOUDAN (1992) les évalue entre 6,5 et 7,8 $/hiver/pers pour la ville de 
Grenoble, alors que DELORAINE et al. (1995) et ZMIROU et al. (1997) les évaluent entre 19 
et 20 $/an/hab pour les agglomérations de Chambéry Grenoble et Lyon. Comme nous l’avons 
déjà vu, CROPPER (1981) étudie les dépenses (sanitaires et pertes de revenu) qui 
résulteraient d’une réduction de 10% du niveau de SO2, et obtient une valeur de 10 $/an/hab 
(contre 20$ avec la MDP). JENSEN-CASTANEDA (1981) évaluent l’effet sanitaire de la 
suppression du SO2 au Mexique (avec une approche assez frustre qui consiste à attribuer 50% 
des effets sanitaires à cet indicateur) à 1,2 $/an/hab. Notons que cette faible valeur tient 
largement aux différences de niveau de vie entre le Mexique et les pays industrialisés. 
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SHECHTER (1991), dans une enquête menée en Israël, évalue à 55,2 $/an/pers la 
somme qui serait épargnée si le niveau de la pollution atmosphérique (mesurée par les 
particules et le SO2), était divisé par deux. Il s’agit, compte tenu du système de santé 
fortement collectivisé, d’un coût plus social qu’individuel. Notons également qu’il est environ 
2,5 fois plus élevé que celui résultant de l’enquête d’évaluation contingente menée dans le 
même cadre. 

 

LESCURE et al. (1997) étudient pour leur part le coût d’un pic de pollution d’une 
journée par les NOx (+455% par rapport au niveau moyen annuel de pollution) dans la région 
parisienne. Prenant en compte la morbidité (ambulatoire et hospitalière pour l’asthme, 
ambulatoire pour la migraine), ils évaluent le coût (principalement social compte tenu du 
système de santé) à 0,018/$/pic/pers. 

 

Enfin, cinq études s’attachent à l’évaluation monétaire des effets de certains polluants 
sur les matériaux. 

ECOTEC (1986) évalue les effets d’une baisse de 30% du SO2 à environ 104 $/an/pers 
(moyenne pondérée de quatre sites anglais et allemands, en fait entre 40 $ pour Cologne et 
180 $ pour Birmingham), correspondant à la valeur actualisée (au taux de 5%) des bénéfices 
attendus sur 30 ans des coûts de réparation et de maintenance. Ce chiffre est calculé par la 
différence entre le coût lié au cycle normal de maintenance et celui associé au cycle rallongé 
suite à la baisse de la pollution. 

 
HORST (1990) évalue les effets d’une réduction de la concentration de NO2 sur les 

surfaces en bois peintes entre 0 et 9$/an/pers, comprenant les dépenses de ravalement 
supplémentaire et le temps passé à le faire.  

 
GLOMSROD (1990) évalue en Norvège, les bénéfices associés à la suppression du SO2 

à 18,2 $/an/pers (dont 12,6 $/an/pers de coûts directs et le reste résultant d’une allocation 
inefficace des ressources). GLOMSROD et al. (1996) refont le même type de calcul sur les 
émissions de SO2 et la pollution acide, alors que le niveau des émissions de SO2 a chuté de 
60% depuis l’étude précédente. Ils obtiennent un coût de 10,5 $/an/pers (dont 7,1 $/an/pers de 
coûts directs), en utilisant un taux d’actualisation annuel de 7%. 

 
Enfin, FALLY et al. (1996) évaluent à environ 20 $/an/pers le coût de la pollution acide 

sur les bâtiments à Bruxelles. 
 
3122 Etudes combinant la MPM et la MEC 
 

Un certain nombre d’études combinent la MPM pour prendre en compte la morbidité, et 
la MEC pour tenir compte de la mortalité et/ou des coûts intangibles. Il convient de 
distinguer, parmi elles, celles qui évaluent la mortalité de long terme de celles qui ne 
l’évaluent pas, dans la mesure où les coûts de long terme représentent généralement 70 à 90% 
des coûts sanitaires. 

 
L’étude EPA (1996) évalue les effets sanitaires de court et de long terme, ainsi que 

les effets sur les matériaux, les cultures et la visibilité, qui auraient pu être observés sur la 
période 1970-1990 si les normes du Clean Air Act avaient été respectées pour chacun des 
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indicateurs de pollution (soit de –30% pour les NOx à –99% pour le plomb). Ils s’élèvent à 
8’160 milliards de dollars (soit environ 1’630 $/an/hab, ordre indicatif calculé par nos soins). 

 
KRUPNICK et HARRISON (1996) évaluent les bénéfices sanitaires aigus et chroniques 

à attendre du respect des normes de l’Union Européenne concernant les TSP, le SO2 et le 
plomb, dans quatre pays de l’Est. Selon les pays, et selon le facteur de correction utilisé pour 
adapter la VED au niveau de vie des pays considérés, ils obtiennent une valeur comprise entre 
161 et 423 $/an/pers. PEARCE et CROWARDS (1996) évaluent les bénéfices sanitaires à 
attendre de la suppression des PM10 au Royaume-Uni entre 476 et 860 $/an/pers. 

 
ECOPLAN (1996) évalue les coûts sanitaires de court et de long terme associés aux 

particules émises par les transports routiers en Suisse, et aboutit à une valorisation moyenne 
de 203 $/pers/an. 

 
McCUBBIN et DELUCCHI (1996) évaluent les effets sanitaires de long et court terme 

de la pollution atmosphérique d’origine automobile (PM et O3) pour la région de Los 
Angeles, entre 8,8 et 99 milliards de dollars (soit entre 880 et 9’900 $/an/pers si l’on suppose 
une population d’environ 10 millions d’habitants). Les valeurs sont relativement élevées, car 
les auteurs retiennent un nombre de cas de mortalité attribuable dans la fourchette haute de la 
littérature, une valeur de la vie plus élevée, et du fait que la part du trafic routier dans les 
émissions est plus importante dans la région de Los Angeles que pour d’autres zones 
géographiques. 

 
OLSTHOORN et al. (1999) évaluent les bénéfices à attendre, au niveau de la population 

urbaine de l’Union européenne, de la diminution des émissions moyennes de divers polluants, 
en matière de mortalité de long terme, de morbidité et d’effets sur les matériaux. Ils s’élèvent 
respectivement à 0,738-32,9 $/an/pers (diminution de 10% des émissions de SO2), 3,54-51,3 
$/an/pers (diminution de 8% des émissions de NOx) et 43-445 $/an/pers (diminution de 50% 
des émissions de PM10). 

 
Quatre autres études évaluent les bénéfices associés à la mortalité de long terme. 
 
UK HEALTH (1999) évalue l’effet sanitaire (mortalité de long terme et morbidité de 

court terme) d’une réduction de 1 µg/m3 de la concentration en trois polluants sur la 
population urbaine du Royaume-Uni. Compte tenu des diverses hypothèses effectuées par les 
auteurs, les fourchettes des intervalles sont relativement larges. Pour l’ozone, elle s’élève 
entre 0,009 et 8,63 $/été/pers, pour le SO2 entre 0,02 et 16 $/an/pers et pour les PM10 entre 
0,036 et 20$/an/pers 

 
CHESTNUT (1995) évalue les bénéfices en terme de mortalité et de morbidité de long 

terme qui résulteraient de la diminution des émissions de SO2 (précurseur des aérosols tels le 
SO4 et les particules) prévue dans l’Acid Rain Programm de 1990, dans 31 Etats de l’Est 
américain (170 millions d’individus). Ils s’élèvent à 60 $/an/pers en 1997, et à 206 $/an/pers 
en 2010. 

 
OSTRO et CHESTNUT (1998) évaluent les bénéfices en terme de mortalité de long 

terme et de morbidité de court terme qui résulteraient du respect de la concentration annuelle 
moyenne en PM2.5 de 15µg/m3 aux Etats-Unis entre 59 et 228 $/an/pers. 
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CHANEL et al. (1996) et RABL (1996), dans le cadre d’une évaluation menée sur l’Ile 
de France sur la base des données Erpurs, opèrent une évaluation de la mortalité de long terme 
pour les particules (en transposant les résultats nord-américains). Les premiers obtiennent une 
évaluation de 681 $/an/pers pour une diminution de la concentration annuelle moyenne 
jusqu’au niveau P5 (soit une variation de 21 µg/m3, correspondant à une réduction de 65%), et 
le second 61 $/an/pers pour une diminution de 10% de la concentration annuelle. 

 
Se fondant également sur les seuls effets de court terme pour divers polluants, et pour 

les mêmes variations, ils obtiennent respectivement 91 et 2,7 $/an/pers pour le NO2, 122 et 
0,54 $/an/pers pour l’O3, 274 et 1,9 $/an/pers pour les PM13 et 140 et 1,63 $/an/pers pour le 
SO2. 

 
HALL et al. (1989) et HALL (1996) ont également évalué les bénéfices sanitaires 

(mortalité et morbidité) de court terme à attendre du respect des standards fédéraux (et 
californiens, plus stricts) en matière de PM10 et d’O3, dans la région de San Fransisco. Ils 
obtiennent respectivement 909 (standards fédéraux) et 1’383 (standards californiens) 
$/an/pers en 1989, et 472 (standards californiens) $/an/pers en 1996. Il faut noter que, si les 
niveaux de pollution ont baissé entre les deux études, les standards ont également été abaissés. 

 
Enfin, BARRON et al. (1995) ont mené à Hong Kong une étude visant à mesurer les 

bénéfices sanitaires en terme de morbidité respiratoire, à attendre d’une réduction des niveaux 
de TSP et de SO2 suite à la suppression en 1990 de combustibles soufrés. Ils s’élèvent entre 
0,07 et 0,74 $/an/pers. 
 
3123 Etudes fondées uniquement sur MEC 
 

Dans le cadre du programme ExternE, l’Union Européenne a mené deux études visant à 
quantifier, grâce à la méthodologie «impact pathway», les effets du respect de normes 
d’émissions de COV non méthaniques et de pollutions acides. Ainsi, HOLLAND et KING 
(1998) aboutissent à une valorisation de l’ensemble des effets, comprise entre 33 et 68 
$/an/pers, les plus importants étant associés à la santé et aux pertes agricoles. HOLLAND et 
KING (1999) arrivent à une évaluation comprise entre 35 et 48 $/an/pers pour l’ozone seul, et 
48 et 116 $/an/pers pour l’ozone, l’acidification et l’eutrophisation. 

 
Trois études évaluent les effets sanitaires à long terme associés à une variation de la 

pollution atmosphérique. RABL et al. (1998) évaluent les effets sanitaires (long terme pour la 
mortalité, court terme pour la morbidité) à 428 $/an/pers pour une réduction de 50% des 
polluants sur l’Ile de France. SOMMER et al. (1999), dans une étude menée sur trois pays de 
l’arc alpin (Autriche, France et Suisse) obtiennent pour les effets sanitaires de long terme 
d’une réduction des PM10 au niveau moyen annuel de 7,5 µg/m3 (soit une variation de 16 
µg/m3 en moyenne pondérée) une valeur de 436 $/an/pers (intervalle de confiance entre 203 et 
716).  

 
AUSTIN et KRUPNICK (1999) évaluent les effets d’une réduction des émissions de 

SO2 au standard imposé par le Clean Air Act, à 192 $/an/pers dans l’Etat du Maryland, dont 
170 pour la mortalité, 8 pour la morbidité aiguë et 4 pour la visibilité. 

 
Enfin, un certain nombre d’études ne s’attachent à la valorisation que d’un seul effet : 

mortalité, morbidité ou visibilité. 
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MADDISON (1997) évalue ainsi l’effet sur la mortalité chronique, de la suppression 
de la pollution mesurée par l’indicateur PM, SO2, NOx, O3 au Royaume-Uni à 619 $/an/pers, 
alors que LEKSELL (2000), en Suède, évalue le même effet relatif à une variation d’1 µg/m3 
de PM2.5 à 30,25 $/an/pers. 

 
Pour ce qui est de la morbidité, les choses diffèrent fortement selon que la morbidité 

chronique est prise en compte. Lorsque c’est le cas, GERKING et al. (1986) estiment les 
bénéfices associés à une diminution de 30% de la concentration d’ozone à partir d’une 
équation de demande de soins (chez les travailleurs) entre 13 et 19 $/an/pers. Plus récemment, 
et avec une méthodologie similaire, DICKIE et GERKING (1991b) évaluent aux USA les 
bénéfices à attendre du respect de la norme 12ppm pour l’ozone entre 136 et 299 $/an/pers, et 
celle du respect de la norme 9 ppm entre 245 et 449 $/an/pers. 

 
Quatre études ne s’intéressent qu’à la morbidité aiguë. FARBER et RAMBALDI 

(1993) évaluent le CAP correspondant au non dépassement des niveaux fédéraux d’ozone sur 
une année, entre 52 et 87 $/an/pers. Sachant que l’année précédente, 14 jours ont dépassé ces 
niveaux dans la zone géographique d’enquête (Louisiane), les auteurs arrivent à un CAP 
compris entre 3,8 et 6,3 $/jour/pers. LEKSELL (2000) évalue le bénéfice sanitaire qui 
résulterait de la diminution de la concentration en PM2.5 d’1 µg/m3 dans les zones urbaines 
de Suède à 7,3 $/an/pers. 

SHECHTER (1991) et SHECHTER et KIM (1991) estiment pour la ville de Haïfa 
(Israël), le CAP correspondant à une diminution de 50 % de la pollution liée aux particules et 
au SO2, entre 11,7 et 20 $/an/pers. 

 
Enfin, 2 études portent spécifiquement sur la visibilité. SCHULZE et al. (1983) 

évaluent, à partir d’une évaluation subjective fondée sur un classement de 1 à 5, le CAP pour 
une amélioration moyenne liée à une réduction du SO2 dans le Grand Canyon entre 24-79 
$/an/pers. RANDALL et al. (1974) évaluent le CAP pour réduire les émissions en Part, SO2, 
NOx d’une usine de 73% et améliorer la visibilité à 61 $/an/pers pour les résidents (hors 
réserve indienne), et à 104 $/an/pers pour les supprimer totalement.  
 
313 Conclusion 
 

L’extrême diversité des études présentées dans cette section ne permet pas une 
expression en unités monétaires qui permettrait des comparaisons. Il convient donc plutôt de 
rechercher dans la littérature, pour un objectif de réduction et un effet (ou groupe d’effets) 
déterminés, les diverses études similaires effectuées dans la passé, en s’attachant ensuite aux 
critères qui les distinguent (méthode utilisée, pays, année de l’étude, etc.). 

 
32 COUTS EN REFERENCE AUX EMISSIONS 

 
Obtenir un ordre de grandeur des effets sanitaires de la pollution de l’air en terme de % 

du PIB est un premier pas important pour prendre conscience de l’ampleur du problème de 
santé publique sous-jacent. Obtenir une estimation de ces coûts externes en les ramenant à une 
unité d’exposition permet de mesurer plus précisément l’impact d’une réduction ou d’une 
augmentation des niveaux de pollution, mais cela reste insuffisant dans l’optique de tenter une 
internalisation ou d’étudier le bilan coûts–bénéfices de certaines mesures. Si, comme 
l’indique la théorie économique, l’objectif est de donner aux agents polluants le signal prix 
qui correspond au coût marginal des externalités que ces agents induisent par leur action, il 
faut pouvoir établir le coût des émissions. En matière de transport routier, l’internalisation 
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serait idéalement réalisée si par exemple, au moment où une personne envisage de prendre sa 
voiture pour effectuer un trajet, le coût qu’elle va induire sur la santé était pris en compte dans 
ses arbitrages au même titre que ses coûts privés (coûts du carburant, usure du véhicule, 
temps,…).  
 

Il paraît donc nécessaire d’obtenir une information très précise sur le coût marginal sur 
la santé d’un trajet supplémentaire, coût marginal que l’on pourra exprimer alternativement, 
en terme de coût par kg émis, ou par km/véhicule parcouru ou encore par km/passager. Notre 
recherche bibliographique ne nous a permis d’identifier que quelques rares études 
européennes et américaines se livrant à un tel exercice, et ceci essentiellement pour les 
émissions de particules. Par delà les résultats obtenus, il est surtout intéressant de suivre pas à 
pas la méthodologie employée et de dégager les grandes incertitudes et l’extrême sensibilité 
auxquelles sont confrontées de telles études.  

 
La méthodologie employée est de suivre le chemin causal allant des émissions aux 

effets sanitaires et à leur évaluation monétaire et d’adopter la méthodologie dite de «l’impact 
pathway». Dans le cas des transports routiers, cette démarche se décompose en 5 phases :  

 
Emissions  →Concentrations →Expositions  →Effets → Coûts 

 
Les 2 premières étapes permettent d’estimer les impacts physiques. À partir de la source 

d’émission et de la quantité de polluant émis, il faut calculer l’augmentation de la 
concentration dans l’air du polluant. Pour les dernières étapes (des concentrations ou 
expositions aux coûts), le travail de modélisation et d’évaluation est le même que pour les 
études visant à calculer les effets sanitaires en partant par exemple, de données de mesures de 
concentrations. 

 
On pourrait appliquer cette méthodologie pour les différents polluants nocifs pour la 

santé émis par les véhicules, mais cela entraîne plusieurs difficultés. D’une part les données 
épidémiologiques «complètes» manquent pour les polluants en dehors du cas des particules 
(notamment la mortalité de long terme). D’autre part, pour les oxydes d’azote, il est très 
difficile de modéliser leur rôle dans la production d’ozone. Enfin, l’existence de confusion 
entre polluants implique qu’il n’est pas correct d’additionner les coûts calculés pour les 
différents polluants1.  
 

Avant de donner un aperçu des résultats obtenus dans la littérature, nous passons en 
revue quelques paramètres influençant la valeur exacte du coût marginal. 
 
321 Sensibilité du coût marginal 
 
Les paramètres qui peuvent modifier le coût des externalités sont présents à tous les stades :  
- les émissions dépendent du véhicule, des conditions de conduite et des conditions de 
circulation,  
- l’impact des émissions sur les concentrations dépendront des conditions météorologiques 
mais également de la topographie, 
- l’exposition dépendra de la densité de la population située à proximité de la source ,… 
 

                                                           
1 Dans la partie 4 du tome 1, nous discutons plus longuement de ces problèmes de confusion et de causalité. 
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3211 Les émissions 

 
Les quantités de polluants émises au cours d’un trajet par un véhicule dépendent de 

nombreux facteurs et les émissions peuvent varier considérablement. Il est intéressant 
d’étudier la sensibilité à ces facteurs, notamment parce que les politiques visant à réduire les 
émissions en jouant sur ces facteurs peuvent le faire à travers différents leviers. Les émissions 
d’un véhicule à un moment donné dépendent de facteurs que l’on peut classer en deux 
grandes catégories : les caractéristiques intrinsèques du véhicule (type et état du véhicule…) 
et des facteurs temporels (vitesse, température du moteur…). 
 
Caractéristiques intrinsèques 
 
Type de carburant et type de véhicule  

 
Le type de carburant, le type de carburation, le système de filtration sont des facteurs 

primordiaux et pour lesquels beaucoup d’améliorations technologiques ont déjà été mises en 
œuvre (du fait de la réglementation communautaire). Le poids, l’aérodynamisme du véhicule 
sont également importants puisqu’ils déterminent la quantité de carburant consommée, et les 
émissions de polluants sont directement proportionnelles à celle-ci.  

 
Pour les particules, un des éléments déterminants est celui du type diesel ou essence du 

véhicule. Comparativement aux émissions des moteurs diesel atmosphériques, les émissions 
particulaires des moteurs à essence sont négligeables voire parfois comptées pour nulles.  

 
Dans le tableau 3-1, nous présentons les valeurs utilisées dans les quelques études2 

ayant établi un coût des émissions. Elles soulignent la réduction importante (d’un facteur 15 
selon Johansson-Stenman et Sterner [1998]) des émissions des moteurs diesel. Les prévisions 
sont encore plus optimistes, puisque la motorisation à injection directe et surtout les filtres à 
particules limiteraient les émissions de particules des moteurs diesel au point que diesel et 
essence deviendraient comparables.  

 
Tableau 3-1 Les taux d’émission moyen de particules, en g/km 

 
Etudes VL essence VL diesel 

SMALL et KAZIMI [1995] véhicules californiens 
modèle de 1977 : 0,154 
modèle de 1992 : 0,0068 
modèle de 2000 : 0,0062 

 

EYRES et al. [1997] émissions moyennes : 0 Emissions moyennes : 0,17 
Johansson-Stenman et 
Sterner [1998] 

voiture de tourisme  
modèle 1988 : 0,037 
modèle 1993 : 0,018 
modèle 1996 : 0,013 
modèle 2000 : 0,007 

Voiture de tourisme 
Modèle 1988 : 0,451 
Modèle 1993 : 0,089 
Modèle 1996 : 0,056 
Modèle 2000 : 0,033 

Taux d’émission moyen sur le trajet Paris-Lyon par un véhicule SPADARO et al. [1998]  
sans pot catalytique : 0,0299 
avec pot catalytique : 0,01487 

0,1499 

 
                                                           
2 Les taux d’émission indiqués sont issus d’études techniques et ne sont pas calculés par les auteurs cités ici. 
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Pour l’ensemble des polluants, les prévisions sont optimistes. En tenant compte des 
réglementations déjà en vigueur et de celles qui vont être mises en œuvre dans l’Union 
européenne, les prévisions du programme Auto-Oil II laissent prévoir une diminution de 50% 
à 70% des émissions à l’horizon 2005 par rapport à 1995 pour les particules, monoxyde de 
carbone, oxyde d’azote, benzène, composés organiques volatiles. 

 
Il est à noter que pour les véhicules diesel (et plus généralement, l’ensemble des 

véhicules), il existe une difficulté technique à pouvoir diminuer conjointement les émissions 
de particules et d’oxyde d’azote. 
 
Etat du véhicule (âge, entretien…) 
 

L’âge du véhicule est un facteur doublement aggravant : d’une part, un véhicule âgé est 
un véhicule ancien, donc plus polluant du fait des normes à l’émission moins strictes 
prévalant lors de sa production, d’autre part, un véhicule devient plus polluant avec l’âge : 
l’entretien, les problèmes de réglage sont un élément essentiel de l’évolution des émissions. 

 
L’étude de BEATON et al. [1995] est un peu ancienne mais très édifiante : elle s’est 

déroulée durant l’été 1991 et concernait les émissions de HC et de CO des véhicules 
californiens. Selon cette étude, la moitié du parc automobile contribuait pour moins de 10% 
aux émissions du transport routier de ces polluants ; 7% des véhicules seulement émettaient 
près de 50% des émissions (par le transport routier) de CO, et 10% des véhicules émettent 
50% des émissions du transport routier de HC. Les plus gros pollueurs ne sont pas forcément 
les voitures anciennes puisqu’il existe des gros pollueurs dans tous les modèles et tous les 
millésimes. Les différences d’émission au sein d’un même modèle / même millésime sont 
plus importantes que les différences d’émission entre les différents millésimes d’un même 
modèle. Ces différences s’expliquent essentiellement par l’entretien du véhicule (plus ou 
moins de maintenance) et par les modifications que font les automobilistes sur leur véhicule. 
En termes de politique à tenir, les auteurs concluaient que des mises à la casse des véhicules 
anciens seraient moins coût-efficace que des mesures de réparation et d’entretien des voitures.  

 
Il est souvent avancé que 20% des véhicules contribuent pour 80% de la pollution (ce 

qui correspond aux résultats décrits dans l’étude précédente), mais des résultats de l’ADEME 
et l’INRETS dressent un constat plus nuancé : la situation dépend des polluants. Ce serait vrai 
pour les composants imbrûlés (COV et CO), mais moins vrai pour les autres polluants 
puisque 20% des véhicules ne représenteraient que 40% des particules par exemple. 
 
Facteurs temporels 
 

La vitesse, l’accélération, la température du moteur, la température extérieure… sont les 
principaux facteurs qui vont déterminer les émissions étant données les caractéristiques du 
véhicule. Les études techniques permettent d’avoir une idée qualitative et quantitative précise 
de la sensibilité des émissions à ces paramètres.  

 
Pour la vitesse, on connaît par exemple assez précisément pour chaque type de véhicule 

les vitesses qui minimisent la consommation de carburant au km parcouru (et donc 
parallèlement les émissions de polluants). Ces vitesses optimales se situent entre 50 et 60 
km/h (cf Rouwendal [1996]). Notons toutefois que les émissions de monoxyde de carbone 
diminuent avec la vitesse. L’accélération est un facteur aggravant les émissions, les 
changements de régime augmentant la mauvaise combustion. De même un moteur froid est un 
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moteur plus polluant et plus gourmand en carburant qu’un moteur ayant déjà parcouru 
quelques km. La température extérieure, l’ensoleillement, sont des facteurs qui aggravent 
notamment l’évaporation des hydrocarbures. 

 
Les valeurs de ces paramètres dépendent tout à la fois des conditions de circulation, du 

type d’infrastructure routière, du comportement des conducteurs, des conditions 
météorologiques voire même de l’organisation urbaine. 

 
Tout d’abord, la congestion du trafic en imposant des vitesse faibles et éventuellement 

une succession d’accélérations et de freinages, est manifestement facteur d’émission 
supplémentaire. 

 
Lorsque le trafic est fluide, le comportement non contraint du conducteur est 

déterminant : il semble que pour le monoxyde de carbone, les émissions au km parcouru 
soient multipliées par 50 si l’on compare une conduite «sportive» à une conduite «calme», 
celles d’hydrocarbures, par 5. Les valeurs des paramètres vitesse, accélération ne sont pas 
entièrement le fait du type de conduite mais sont aussi induites par l’organisation du trafic 
(signalisation, ralentisseurs…). 

 
Que le moteur soit froid ou chaud dépend d’une part de la température extérieure mais 

aussi de la longueur du trajet. Malheureusement, l’évolution de l’urbanisation et du mode de 
vie ces dernières décennies ont induit une augmentation de l’usage de la voiture sur les courts 
trajets. 

 
Pour le problème de l’évaporation des hydrocarbures, on en vient à s’interroger 

sérieusement sur l’importance de distinguer voies de circulation ombragées et non ombragées 
dans les modélisations.  

 
Ces quelques éléments montrent toute la complexité du problème et cette complexité 

doit être prise en compte. Par exemple, une politique qui viserait à limiter les émissions en 
réorganisant un plan de déplacement urbain mais en ne s’attachant qu’à améliorer la fluidité 
du trafic risque d’être un échec si elle en ne contrôle ni les comportements des conducteurs, ni 
la demande en transport routier (l’amélioration de la fluidité, en diminuant le coût en temps, 
induira une augmentation des déplacements).  

 
Pour tenir compte de ces situations de conduite et estimer l’impact sur les émissions de 

ces différents facteurs, une recherche active existe dans le but d’établir des cycles de conduite 
représentatifs et d’étudier les émissions en situation réelle. A titre d’exemple, dans le tableau 
3-2 sont indiquées les estimations retenues par SPADARO et al [1998]. 
 

Les données sont malheureusement incomplètes pour les particules à l’inverse de celles 
pour les émissions de CO2. Même si celles-ci ne sont pas nécessairement représentatives des 
émissions de particules, on peut toutefois remarquer que pour le Diesel, il y a une linéarité 
remarquable entre émissions de CO2 et émissions de particules fines.  

 
Examinons la part de chacun des facteurs dans l’augmentation des émissions de CO2. 

Pour les véhicules essence avec pot catalytique par exemple, le passage de la situation 4 (290 
g/km) (situation la plus favorable en urbain) à la situation 1 (499,7 g/km) correspond à une 
double dégradation, vitesse réduite et moteur froid et se traduit par une augmentation de 70% 
des émissions : 10% sont attribuables au moteur froid (situation 4→situation 2), 60% à la 
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réduction de vitesse (situation 2→situation 1). L’effet de ces mêmes facteurs sur les émissions 
de particules doit probablement être du même ordre de grandeur. 
 

Tableau 3-2 Emission en g/km 

(EsP= essence sans pot catalytique, EaP= essence avec pot catalytique) 
 Lieu Vitesse Distance Moteur Véhicule CO2 Part. 

fines 
     EsP. 346,9  
Situation 1 Urbain Lent Courte Froid EaP 499,7  
     Diesel 310,4  
     EsP. 242,7  
Situation 2 Urbain Fluide Courte Froid EaP 320,9  
     Diesel 368,6  
     EsP. 383,6  
Situation 3 Urbain Rapide Longue Chaud EaP 560,4  
     Diesel 417,4 0,24 
     EsP. 213  
Situation 4 Urbain Fluide Longue Chaud EaP 290  
     Diesel 231,8 0,17 
     EsP. 162,8  
Situation 5 Route   Chaud EaP 203,6  
 ouverte    Diesel 167,7 0,13 
     EsP. 168,2  
Situation 6 Auto-   Chaud EaP 198,5  
 route    Diesel 173,6 0,15 
 

Ce survol des aspects techniques concernant les émissions montrent la très grande 
sensibilité des émissions à différents facteurs. Nous reviendrons ultérieurement sur ce constat 
en essayant d’en dégager quelques conséquences et recommandations. 
 
3212 Le lieu de l’émission 

 
Pour estimer l’impact marginal d’une source d’émission sur les concentrations, il est 

nécessaire de recourir à des modèles de dispersion. Nous n’aborderons pas les aspects 
techniques de ces modèles qui sont de plusieurs types : locaux (estimation des concentrations 
à l’échelle d’une agglomération) ou régionaux (estimation de la dispersion de longue portée) 
et nous ne discuterons pas non plus des modèles concurrents disponibles. 

 
Pour les particules fines, la déposition est assez rapide et pour étudier leur dispersion, 

les modèles locaux sont suffisants. L’importance des effets sur la santé dépend donc de la 
densité de la population à proximité du lieu de la source d’émission et les différences peuvent 
être considérables entre zone rurale et zone urbaine. Les différences correspondent à peu près 
aux différences de densité de population, et voici quelques écarts estimés, exprimés par 
rapport au coût d’un kg de particule en rase campagne. 

 
Dans l’étude de Johanson-Stenmann et Sterner [1998], le coût est multiplié par 5 en 

zone urbaine et par 25 en centre ville. Dans l’étude de LEKSELL [2000], le coût est 5,5 fois 
plus élevé dans la banlieue lointaine de Stockholm, 14 fois plus élevé dans la banlieue proche 
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de Stockholm, 17 fois plus élevé à Göteborg et 22,3 fois plus élevé dans le centre de 
Stockholm. Dans l’étude de RABL et al. [1998], le coût est 10 fois plus élevé en zone 
urbaine, 140 fois plus élevé à Paris. 
 
322 Résultats 
 

Comme nous allons le voir, les résultats sont relativement convergents entre les 
différentes études, malgré le fait que les valeurs économiques utilisées, les fonctions 
Exposition/Réponse retenues, les niveaux d’émission (qui dépendent du modèle du véhicule 
retenu) ne soient pas les mêmes. Ils sont présentés selon l’ordre chronologique de leur 
publication. 

 
Les résultats de BONIVER et THIRY [1994] concernent l’agglomération de Bruxelles 

et la situation (en termes d’émissions) correspond à celle des années 90-91. 
 
Tableau 3-3 Coût marginal exprimé en US$ 1996 (Source BONIVER et THIRY [1994]) 

Coût de la pollution de l’air lié à un km 
additionnel en voiture (soit en km-voyageur) 

En heure de pointe : 0,27 (soit 0,1961) 
En heure creuse : 0,22 (soit 0,1499) 

Coût de la pollution de l’air lié à un km 
additionnel en bus (soit en km-voy) 

En heure de pointe : 1,02 (soit 0,1538) 
En heure creuse : 0,9615 (soit 0,069) 

 
L’étude de SMALL et KAZIMI [1995] porte sur la région de Los Angeles et la période 89-90.  
 

Tableau 3-4 SMALL et KAZIMI [1995], coûts en US$ 1996 par km parcouru 
  Essence Diesel 
Mortalité due aux particules  0,017  

[0,004 - 0,075]* 
0,329  

[0,066 – 1,497]* 
Morbidité due aux particules 0,0008 0,026 
Morbidité due à l’ozone 0,005  

[0,0017 – 0,015]* 
0,024  

[0,0042 – 0,0716]* 
Coût total sur la santé 0,0228 0,379 

* Intervalle de confiance 
 

Dans l’étude (anglaise) de EYRES et al. [1997], en plus des effets sur la santé, les effets 
sur les matériaux et les cultures ont également été évalués. Plusieurs polluants ont été pris en 
compte et les coûts de ceux-ci ont été sommés.  
 

Tableau 3-5 EYRES et al. [1997], coûts en US$ 1996 par km parcouru 
 Essence avec pot catalytique Diesel 
Polluant Rural Urbain Rural Urbain 
Coût Particules 
(PM) seules 

0,0019 0,0019 0,096 0,108 

Coût total (N2O, 
CO, PM10, SO2, 
NOx, NMVOC, 
C6H6) 

0,26037 0,6083 0,419 1,731 

 
L’étude Suédoise de Johanson-Stenmann et Sterner [1998] différencie les résultats selon 

les modèles des véhicules mais n’a évalué que les coûts des émissions de particules. 
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Tableau 3-6 Johanson-Stenmann et Sterner [1998], coûts en US$ 1998 par km parcouru 

 Zone rurale  
 

Zone urbaine Centre ville 

Essence    
1988 853,6. 10-6 0,004288 0,021423 
2000 161,5. 10-6 811. 10-6 0,004053 
2010 27,7. 10-6 139. 10-6 694,8. 10-6 

Diesel    
1988 0,010405 0,052271 0,261129 
2000 761,3 10-6 0,003825 0,019107 
2010 369,1 10-6 0,001854 0,009264 

 
Enfin dans l’étude de SPADARO et al. [1998], les auteurs ont procédé à une estimation 

du coût sanitaire des émissions des particules ainsi que d’autres polluants pour un trajet Paris-
Lyon. Ils donnent également une estimation des coûts sur les cultures, forêts et bâtiments… 
La méthodologie adoptée est celle du programme européen EXTERNE. 
 

Tableau 3-7 SPADARO et al. [1998], coûts en US$ 1996 par km parcouru  
sur un trajet Paris Lyon 

  Essence avec pot 
catalytique 

Diesel  

Coût santé des Particules 0,0033 0,0334 

dont morbidité 0,0001 0,0014 
dont mortalité 0,0032 0,032 

Coût total  0,027 0,0522 
 

En suivant la même méthodologie, les auteurs estiment que les coûts des particules sont 
10 fois plus élevés sur un trajet Orly-Roissy. 

 
323 Conclusion 

 
Nous avons vu que les coûts en référence aux émissions dépendent d’un nombre 

important de paramètres (émissions du véhicule, conditions de conduite et de circulation, 
conditions météorologiques et topographiques, densité de la population située à proximité de 
la source,…). Les quelques études sur le sujet indiquent que les coûts des véhicules diesels 
excèdent de manière importante les coûts des véhicules essence, essentiellement du fait des 
effets des particules. Pour ces dernières, le coût estimé au km/parcouru pour un véhicule 
diesel (aux normes non récentes) se situe entre 0,1 et 0,4 US$ 1996 en zone très urbanisée.  
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PARTIE 4 
 

INCERTITUDES ET RECOMMANDATIONS 
 
 
 
 
 

Nous ne traitons pas dans cette partie les incertitudes reposant sur les seules valeurs 
monétaires individuelles, dans la mesure où elles ont été largement exposées dans la partie 2. 
 
41 INCERTITUDES 
 

Les connaissances en matière de pollution atmosphérique restent sous le coup de 
nombreuses incertitudes. Nous proposons dans cette partie une analyse de celles qui nous 
semblent primordiales du point de vue l’évaluation économique et de la décision publique. 
Connaître ces incertitudes est important d’une part parce qu’elles jouent sur la signification et 
la validité des résultats d’évaluation économique et d’autre part parce qu’elles constituent en 
soit un élément dont il faut tenir compte dans la prise de décision. À titre d’illustration, 
considérons le problème fictif suivant :  
 
« M. X se rend à son travail avec un véhicule diesel (fort émetteur de particules). On envisage 
deux mesures concurrentes possibles : 
- installer un filtre à particules sur le véhicule, ce qui permettrait de réduire fortement la 
quantité de PM2,5 émise, mais sans diminuer les émissions des autres polluants, 
- l’inciter à changer de mode de transport et à utiliser un moyen de locomotion moins 
polluant » 
 

Quels sont les bénéfices sanitaires attendus pour chacune de ces deux mesures ?  
 
En terme de réduction de pollution, la seconde mesure est plus ambitieuse car elle 

permet non seulement de réduire fortement les PM2,5 (tout comme la première mesure) mais 
aussi les autres polluants (oxydes d’azote, particules ultra–fines, gaz à effet de serre,…) et de 
plus, de ne pas introduire de nouveaux polluants (métaux lourds présents dans le filtre à 
particules et qui peuvent se disséminer). Pourtant, une évaluation économique 
« précautionneuse » a toutes les chances de conduire à une estimation des bénéfices identique 
pour les deux mesures. En effet, étant données les fonctions Exposition/Réponse (E/R) 
disponibles et pour ne pas risquer un double comptage, on ne retiendra que les fonctions E/R 
associées aux PM2,5 (à défaut, aux PM10) et l’impact des deux mesures sur ceux-ci est le 
même.  

 
On touche là notamment au problème de la signification des fonctions E/R. La fonction E/R 
associée aux PM2,5 mesure–t-elle exactement et uniquement les effets des seules particules ou 
mesure-t-elle également les effets causés par les autres polluants ? Cette question, on le verra 
ultérieurement, reste ouverte, les épidémiologistes sont en effet très prudents à ce sujet (voir 
la conclusion du rapport S Medina, partie 3 du tome 2). Il y a donc incertitude sur la valeur 
exacte des bénéfices attendus pour la mesure «filtre à particules» : au mieux les bénéfices 
peuvent atteindre les résultats estimés dans l’évaluation.  
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Par contre, l’évaluation des bénéfices pour la seconde mesure ne souffre pas de cette 
incertitude puisqu’elle induit une réduction conjointe des polluants entre lesquels il y a un 
risque de confusion4. 

 
Les nombreuses incertitudes qui demeurent jettent un doute sur la valeur à accorder aux 

évaluations économiques. Est-ce une raison pour ne pas prendre en compte ces résultats ? 
C’est une question qui relève certainement du débat sur le principe de précaution, mais il est 
intéressant de remarquer qu’il faut nuancer le constat sur ces incertitudes, comme le démontre 
l’exemple développé : l’incertitude dépend de ce qui est évalué. Il faut tenir compte de ces 
inégalités d’incertitude dans la décision politique et économique. Dans l’exemple précédent, il 
serait logique de subventionner5 plus fortement M. X pour l’abandon de l’usage de sa voiture 
que pour équiper son véhicule d’un filtre à particules.  

 
Les incertitudes sont de natures différentes. La contrainte principale qui limite fortement 

les possibilités d’évaluation des effets de la pollution atmosphérique sur la santé est le 
manque de données épidémiologiques disponibles, surtout en matière d’effets de long terme. 
Or, quand des résultats sont disponibles (c’est le cas pour la pollution particulaire), on observe 
que ces effets de long terme sont largement plus importants que ceux de court terme. Les 
données épidémiologiques les plus complètes sont celles liées aux particules. Il est probable 
que dans les années à venir, peu de résultats nouveaux concernant ces effets de long terme 
seront publiés6 (une étude néerlandaise est toutefois en cours, et de nouvelles études seront 
peut-être présentées au prochain colloque mondial en épidémiologie qui doit avoir lieu en 
septembre 2001 en Allemagne). Il est à noter toutefois que pour l’ozone, des résultats 
concernant les effets de long terme, notamment sur les enfants, vont être prochainement 
disponibles.  

 
Il faut donc s’attendre pour quelques années encore, à ne pouvoir utiliser comme 

données pour les effets de long terme des particules, que celles issues des études américaines. 
Ceci pose un premier problème d’incertitude, celui de la transférabilité de ces fonctions 
Exposition/Réponse. 
 

Le second problème est celui des données manquantes. D’une part, des effets 
présumés existent mais ne sont pas mesurés. D’autre part, l’état de la pollution atmosphérique 
change en permanence (sous l’effet des évolutions technologiques et des normes de pollution) 
et c’est un enjeu en soit de trouver des indicateurs dont la mesure soit représentative de la 
pollution7. Avec les filtres à particules pour les moteurs diesel, ce sont peut être les 
concentrations des PM10 et PM2,5 qui vont être réduites considérablement. Cela signifie-t-il 
que les effets sanitaires des particules vont diminuer en proportion ? Qu’en est-il des 
particules ultra-fines, dont les concentrations ne sont pas mesurées et dont les effets ne sont 
pas estimés ? 

                                                           
4 Du fait de sources communes et étant sujettes aux mêmes conditions météorologiques de dispersion, les 
mesures des concentration de nombreux polluants sont fortement corrélées. Par conséquent, il y a un risque 
d’attribuer à un polluant, du fait notamment qu’il est mieux mesuré, plus d’effets qu’il n’en produit réellement et 
au contraire, de dissimuler les contributions respectives des autres polluants qui lui sont liés.  
5 Subvention si l’on se place dans une logique d’incitation positive. 
6 Il est difficile de faire l’état des lieux des études épidémiologiques en cours, mais il est probable qu’il y en ait 
peu en cours actuellement. Pour la France, on espérait beaucoup de l’étude PAARC, mais des difficultés pour 
reconstituer les expositions passées laissent présager que les résultats seront décevants. 
7 Jusqu’à l’introduction du carburant sans plomb, la mesure des teneurs en plomb dans l’atmosphère était une 
bonne mesure de la pollution d’origine automobile. La disparition du plomb n’a pas entraînée la disparition de la 
pollution d’origine automobile et tous les effets sanitaires néfastes associés. 
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Les économistes souhaitent utiliser les données épidémiologiques pour déterminer des 

coûts marginaux qui pourraient servir de base à une politique d’internalisation de ces effets 
externes. Ceci n’a de sens que si les fonctions Exposition/Réponse sont la mesure d’une 
causalité. La question de la causalité constitue un troisième enjeu. 

 
Les mesures de concentrations données par les réseaux de capteurs sont des 

approximations des expositions réelles des individus. Il paraît essentiel de mieux connaître les 
expositions réelles et des recherches sont en cours sur ce point. La question des expositions 
individuelles est le quatrième point que nous analyserons.  
 
411 Transférabilité 
 

Si l’on souhaite développer l’évaluation économique des effets sanitaires de la pollution 
de l’air, on est le plus souvent contraint d’utiliser des fonctions E/R estimées pour une 
population différente de celle sur laquelle porte l’évaluation. On peut légitimement 
s’interroger sur la validité d’une transposition de ces résultats. Notons que le problème de la 
transférabilité n’est pas biologique - si la pollution de l’air entraîne des effets néfastes sur la 
santé d’une population donnée, elle a certainement les mêmes effets sur la santé d’une autre 
population - mais bien un problème de mesure. Nous en recensons deux :  
 

- L’hétérogénéité entre les expositions individuelles et les mesures des concentrations 
par les réseaux est-elle comparable dans les 2 populations? 

- La composition des particules fines est-elle la même dans l’espace et dans le temps ?  
 
4111 Mesures de concentration et expositions individuelles 
 

Idéalement, les épidémiologistes souhaiteraient disposer des expositions individuelles 
pour établir des fonctions E/R. Faute de telles données, les résultats sont généralement établis 
en recourant aux données des réseaux de mesure. Même si l’on sait que les mesures 
extérieures de concentration sont loin de mesurer exactement l’exposition réelle d’individus 
qui passent en moyenne moins de 10% de leur temps à l’extérieur, on peut8 supposer 
néanmoins que les mesures disponibles des stations dites de fond constituent une bonne 
approximation des expositions individuelles.  

 
Compte tenu de la façon dont ces fonctions E/R sont construites, la vigilance s’impose 

quand à leur utilisation sur d’autres sites. Par exemple, il est clair qu’elles n’ont pas vocation 
à être utilisées sur des données d’exposition individuelles : logiquement elles devraient être 
appliquées à des mesures de pollution qui sont dans le même rapport d’approximation des 
expositions individuelles. Paradoxalement, pour l’utilisation de fonctions E/R, il ne faut pas 
chercher à les appliquer à une mesure qui soit la meilleure possible mais à une mesure qui soit 
au même niveau d’imperfection que la mesure utilisée initialement pour établir les fonctions 
E/R. 
 

À ce titre, la définition et l’harmonisation des critères d’implantation des réseaux de 
mesure conduit à mesurer de la même façon. Dans l’étude épidémiologique des 9 villes 
(Quénel et al., 1999), on a observé une convergence importante des résultats ce qui semblent 
démontrer que les réseaux de capteurs mesurent bien la pollution de la même façon dans les 
différentes villes étudiées.  
                                                           
8 Cf le rapport de S. Medina, partie D.1.2.2. 
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Par contre on peut s’interroger sur la transférabilité des fonctions E/R obtenues aux 

Etats-Unis, notamment celles concernant les effets de long terme des particules. L’urbanisme, 
le mode de vie, l’habitat dans les villes américaines et européennes sont différents, et ceci a 
peut être des conséquences en termes de conditions de dispersion des polluants, de taux de 
pénétration dans les bâtiments,… Dans son rapport (cf. partie 2, tome 2), Y. Le Moullec 
indique que le taux de pénétration est égal à 1 tant pour les gaz que pour les particules fines 
(PM2.5 ); qu’il reste également proche de l’unité pour les PM10 et ne décroît de façon 
significative que pour les particules supérieures à 20 µm. De ce point de vue, il n’y a pas lieu 
de supposer que les populations américaines et françaises soient dans des situations 
différentes en matière d’exposition intérieure. Toutefois la climatisation modifie 
considérablement le rapport9 Concentration intérieure/Concentration extérieure. Les 
différences d’équipements entre l’Europe et les Etats–Unis en matière de climatisation 
pourrait poser un problème de transférabilité pour ce qui concerne l’ozone et les particules 
très fines. L’écart entre les mesures des stations de fond aux Etats-Unis et l’exposition réelle 
de la population à ces deux indicateurs de pollution diffère donc de celui entre stations de 
mesure et population européennes. 

 
Il y a là une source d’incertitude qui jusqu’à présent n’a guère été étudiée et on ne sait 

pas grand chose sur l’importance quantitative de cette incertitude sur les résultats 
d’évaluation. On peut penser qu’une mise à plat des connaissances en matière de modèle de 
dispersion dans les sites urbains et de lien entre pollution extérieure et intérieure devrait 
permettre de cerner les ordres de grandeur. 

 
Ce problème de transférabilité peut se poser même lorsque la population pour laquelle a 

été construite les fonctions E/R et la population sur laquelle on va faire une évaluation est la 
même. Par exemple, si on cherche à estimer l’impact d’une modification d’un PDU, une 
solution est de calculer à l’aide d’un modèle de dispersion, un cadastre de concentration 
(avant et après modification), de l’appliquer à un cadastre de population et d’en déduire une 
exposition moyenne. Une seconde solution serait d’estimer avec le même modèle de 
dispersion, les concentrations sur les lieux d’implantation des capteurs du réseau de mesure et 
d’en déduire la mesure moyenne que donnerait le réseau de mesure. Il est probable que les 
mesures diffèreront selon les deux méthodes. 

 
Quels résultats utiliser pour évaluer l’impact sanitaire d’une modification de PDU ? 
 
Puisque les fonctions E/R sont construites sur les données du réseau de mesure, la 

seconde solution paraît préférable même si la première semble donner un résultat plus proche 
des vraies expositions individuelles.  

 
Le problème est toutefois éventuellement plus complexe : il se peut que les résultats 

divergent non seulement entre les 2 solutions mais que le taux d’évolution (avant – après 
modification du PDU) soit différent. Par exemple, si le PDU se traduit par un redéploiement 
du trafic routier sur des axes où il y a moins de riverains, les mesures de fond risquent de ne 
pas enregistrer de changement alors que les expositions individuelles auront baissé en 
moyenne. Cela signifie que l’hétérogénéité des expositions individuelles par rapport aux 
données du réseau de mesure a changé. 

 
                                                           
9 À la baisse, particulièrement quand l’air est régénéré (faible apport d’air extérieur) et qu’il y a un système de 
filtration. 
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Une utilisation intelligente des modèles de dispersion devrait permettre de mener des 
études de sensibilité.  
 
4112 Composition des particules fines 
 

Les particules fines comprennent de nombreux éléments de natures, d’origines et de 
tailles différentes. On distingue notamment  les particules d’origines primaires (elles sont 
directement émise par les sources de pollution sous forme de particules) et celles d’origines 
secondaires (à l’origine, il s’agit d’émissions des gaz (dioxyde se soufre, oxyde d’azote) qui 
par réaction chimique dans l’atmosphère se transforment en particules (sulfates, nitrates)). Les 
PM2,5 sont surtout des particules d’origine secondaires. On compte plusieurs catégories 
différentes : nitrates, sulfates, particules carbonées, métaux… 

 
Le problème est que la composition des particules a changé au cours des années (du fait 

de la modification de la composition des carburants, de la désindustrialisation, du meilleur 
contrôle des sources fixes,…) et n’est pas forcément similaire entre les pays.  

 
Les particules françaises de la fin des années 90 sont-elles les mêmes que les particules 

américaines du début des années 80 ?  
 
On sait que non : la taille et la composition sont différentes. Or les effets sanitaires des 

particules diffèrent selon leur nature et leur taille. Plus les particules sont petites, plus elles 
pénètrent profondément dans le système respiratoire et plus elles sont nocives (voir le tableau 
4-1 ci-après). Les études in vitro et de récents résultats épidémiologiques (Laden et al., 2000) 
démontrent que les particules carbonées ont des effets sanitaires importants. L’acidité des 
particules est également mise en cause dans les effets sur la santé, et des présomptions 
existent concernant la nocivité d’autres types de particules (sulfates, émissions des véhicules 
diesel…).  

 
Pour discuter des incertitudes liées à ce problème de composition il serait souhaitable de 

rapprocher les connaissances biologiques et épidémiologiques concernant la nocivité des 
différents types de particules, des connaissances concernant la variabilité spatiale et 
temporelle des particules. À ce sujet, il semble que les particules européennes sont plus 
carbonées que les particules américaines, mais moins acides.  
 
412. Données manquantes 
 

Par delà les incertitudes concernant l’utilisation des données épidémiologiques à des 
fins d’évaluation, se pose le problème de l’absence de données. Ne pas tenir compte de cette 
absence de données peut conduire à des décisions erronées. En effet si on ne tient compte que 
de l’évaluation des risques mesurés, cela revient implicitement à mettre une valeur nulle sur 
des risques non mesurés et ceci peut conduire à des décisions qui ne font que déplacer le 
problème d’un risque mesuré vers un risque non mesuré. On peut distinguer d’ailleurs la 
typologie sommaire suivante : 
 
- les risques avérés et mesurés : par exemple, les études toxicologiques ont démontré le 
caractère nocif d’un polluant, la plausibilité biologique de ces effets est grande et on dispose 
de données épidémiologiques, 
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- les risques avérés mais non mesurés : c’est le même cas que précédemment mais on ne 
dispose pas de données épidémiologiques, 
 
- les risques présumés : on ne dispose pas encore de données médicales qui permettraient de 
conclure à la nocivité certaine d’un polluant.  
 

L’absence de mesure introduit une incertitude sur la validité des résultats d’une étude 
d’évaluation. Il serait important d’estimer l’ordre de grandeur de ces incertitudes et de tenter 
de compléter l’évaluation. Nous donnons ici quelques exemples importants de données 
manquantes. 
 
4121 L’absence de données sur la morbidité de long terme 
 

Très peu d’études de cohorte se sont attachées à étudier l’influence de la pollution 
atmosphérique sur la morbidité de type chronique ou de long terme (cancers, pathologies 
cardio-vasculaires ou respiratoires…). En matière de morbidité de long terme, l’étude de 
SOMMER et al. [1999] ne disposait que de fonction E/R sur l’incidence de bronchites 
chroniques. Les résultats obtenus dans cette étude montrent que ces bronchites chroniques 
comptaient pour environ 40% des coûts totaux de la morbidité lorsque ceux ci sont mesurés 
au moyen de l’approche coût de la maladie et pour 75% lorsque l’on utilise l’approche 
consentement à payer. Il est très probable que la pollution de l’air est un facteur de risque 
dans le développement de pathologies cardio-vasculaires, pulmonaires, cancers… qui conduit 
à l’excès de mortalité observée dans les études de cohorte.  

 
Les données épidémiologiques de court terme ne permettent pas de mesurer ce type 

d’effet : elles mesurent par exemple l’excès de risque d’attaque induit par une augmentation 
de la pollution de l’air chez une personne cardiaque, elles ne mesurent pas l’excès de risque 
de devenir cardiaque lorsque l’on est soumis à une exposition répétée à la pollution. On 
dispose toutefois de nombreuses données épidémiologiques sur la réduction des capacités 
respiratoires induites par la pollution mais ces résultats ne peuvent être utilisés dans une 
évaluation économique. 

 
Les évaluations économiques ont montré que les coûts associés à la mortalité de long 

terme sont très supérieurs aux coûts associés à la mortalité de court terme (perte d’espérance 
de vie plus grande (10 ans au lieu de quelques mois), valeur plus élevée des fonctions E/R 
(d’un facteur égal à 3 ou 4)). Il en est probablement de même entre les coûts de la morbidité 
de long terme et celle de court terme. Le volet français de l’étude trilatérale SOMMER et al. 
[1999], et Chanel et al. (1999) ont donné une estimation grossière de ce que pourraient 
représenter ces coûts. Partant de l’hypothèse que les morts attribuables à la pollution de l’air 
correspondaient à des causes cardio-vasculaires, cardio-respiratoires ou à des cancers du 
poumon, ils ont fait l’hypothèse que la part attribuable à la pollution de l’air était la même 
pour ces causes de mortalité et pour la morbidité hospitalière correspondante. Ils ont donc 
recensé les coûts hospitaliers associés aux pathologies correspondantes et ont calculé la part 
attribuable à la pollution de l’air. Ce calcul fait apparaître que les coûts hospitaliers liés à la 
morbidité chronique étaient 5 fois supérieurs aux coûts hospitaliers liés aux effets de court 
terme. 
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Il serait intéressant de mener des recherches plus poussées en ce sens. Il faudrait 
d’abord établir plus finement la morbidité qui pourrait être associée à la mortalité de long 
terme. Ceci peut se faire en recensant les effets plausibles des polluants et les causalités 
possibles. Cela pose également des enjeux d’évaluation économique : comment compter 
correctement les coûts de la morbidité ? En économie de la santé, on constate souvent que les 
dépenses de soins sont concentrées essentiellement dans la dernière année de vie. Par 
conséquent, repousser de quelques années la mort d’un individu ne permet pas réellement 
d’éviter des dépenses de soins : elles sont simplement repoussées de quelques années. Cette 
idée est en partie trompeuse, mais il est vrai que le lien entre dépenses en soins et pertes de 
bien-être n’est pas totalement clair, particulièrement pour les pathologies chroniques. 
 
4122 Déplacement du risque 
 
Comme nous l’indiquions ci-dessus, ne s’en tenir qu’à une évaluation des risques mesurés 
peut conduire à déplacer simplement le problème vers des risques non mesurés. Par exemple, 
les particules fines sont l’objet d’une grande attention et une des sources bien identifiées sont 
les véhicules diesel. Avec les filtres à particule, les émissions seraient considérablement 
réduites. Le programme Auto–Oil II a estimé que les émissions de particules pourraient être 
réduites de 80% à un horizon de 10 ans avec l’entrée en vigueur des nouvelles normes. De 
fait, les futures mesures de concentration des PM10 seront probablement beaucoup plus faibles 
qu’elles ne le sont aujourd’hui. Le risque des particules aura-t-il pour autant disparu ?  

 
Beaucoup moins d’attention est accordée aux autres sources de particules liées au 

transport autres que les émissions (particules issues du système de freinage, des pneus, de 
l’usure de la route, particules déposées remises dans l’atmosphère du fait de la circulation…, 
qui représentent entre 20 et 50% de la concentration liée au transport), aux particules ultra -
fines (moins de 1 µm), aux traces de métaux lourds qui seront rejetées par les filtres à 
particule… 

Le cas des particules ultra–fines est important. Les capteurs de PM10 ne les mesurent 
pas spécifiquement et en se focalisant sur ces mesures, on peut avoir l’impression trompeuse 
que la pollution a disparu. Or les particules ultra–fines sont doublement dangereuses.  

 
D’une part, elles se comportent comme des gaz et de ce fait, leur dispersion est telle que 

cela en fait un problème régional voir transfrontalier au contraire des particules plus grosses 
qui se déposant plus rapidement ne constituent de ce fait qu’un problème local. D’autre part, 
plus les particules sont fines, plus elles pénètrent profondément dans le système respiratoire. 
Le tableau 4-1 indique la pénétration des particules selon leur taille. 
 

Tableau 4-1 Pénétration des particules en fonction de la taille (cf Spengler et al (1990)) 
 

Taille des particules Pénétration 
> 11 µm Ne pénètre pas  

7 – 11 µm Pénètre les canaux du nez 
4,7 – 7 µm Atteint le pharynx 

3,3 - 4,7 µm Pénètre la trachée et les bronches primaires 
2,1 - 3,3 µm Pénètre les bronches secondaires 
1,1 – 2,1 µm Pénètrent les bronches terminales 
0,65 – 1,1 µm Pénètrent les bronchioles 
0,43 – 0,65 µm Pénètrent les alvéoles 
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Il est donc important d’étudier l’évolution des émissions des particules ultra–fines. Si 
ces émissions ne suivent pas l’évolution aussi favorable que celle des particules plus grosses, 
il serait essentiel de tenter d’en estimer leur impact. Même si l’on ne dispose pas de données 
épidémiologiques portant directement sur ces particules ultra–fines, il peut néanmoins être 
possible de tenter une quantification sur la base d’hypothèses plausibles.  
 
413 Causalité 
 

Sous ce terme de «causalité», nous recensons 4 questions : celle de la validité des 
résultats épidémiologiques, celle de la causalité, celle du «harversting» (degré d'anticipation 
de la survenue des décès) et celle des corrections à apporter quand on évalue les effets de long 
terme.  
 
4131 Validité des résultats épidémiologiques 
 

Le premier problème que posent les fonctions E/R est celui de la validité de ces 
résultats. Dans le chapitre 4, tome 2 rédigé par S. Medina, la question de la validité est 
discutée dans la partie D.1. On notera parmi les questions soulevées, celle concernant les 
indicateurs de pollution (D.1.2.2) :  
 

- Peut-on représenter de manière pertinente par une seule valeur le niveau de 
pollution atmosphérique d’une agglomération ou d’une ville10 ? 
 

- Cette valeur est-elle représentative des expositions individuelles ? 
 
Les résultats cités semblent montrer que la réponse à la première question est positive 

mais que la seconde suscite un débat. Le problème est en effet que les personnes passent en 
moyenne moins de 10% du temps à l’extérieur ce qui pose premièrement le problème de la 
pénétration de la pollution extérieure à l’intérieur des locaux et deuxièmement, celui des 
sources intérieures. Pour les particules (cf rapport de Y. Le Moullec dans le tome 2 ), le taux 
de pénétration est d’autant plus proche de 1 que les particules sont fines (1 pour les PM2,5 par 
exemple). La principale source intérieure est le tabagisme et, comme l’indique S. Medina 
(D.1.2.3), il n’y a pas de risque de confusion dans les données épidémiologiques puisqu’il n’y 
a pas de corrélation entre consommation de tabac et pollution, et que le tabagisme est pris en 
compte dans les études de cohorte. Il doit en être probablement de même pour l’activité 
culinaire, seconde source intérieure. 
 
4132 Causalité 
 

Les études épidémiologiques quantifient une association statistique entre une mesure 
de pollution et des indicateurs de santé. Un enjeu important est la nature causale de ces 
associations. Ce problème de causalité est généralement envisagé à travers 8 critères (cf partie 
D.2 du rapport de Sylvia Medina): 
- la force de l'association; 
- la constance des résultats; 
- la spécificité des résultats; 
- la temporalité entre l'exposition et la survenue de l’effet; 
- la relation Exposition/Risque (E/R); 

                                                           
10 Pour obtenir des corrélations statistiques entre pollution et effets sanitaires, il est nécessaire d’avoir une 
mesure de la pollution sous forme unidimensionnelle. 
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- la plausibilité biologique; 
- la cohérence des résultats; 
- les preuves expérimentales. 
 

Pour la plausibilité biologique (D.2.6) (notamment les observations en laboratoire), les 
effets inflammatoires et infectieux sur l’appareil respiratoire du dioxyde de soufre, du dioxyde 
d’azote, de l’ozone, des particules… ont été démontrés, de même que les effets cardio-
vasculaires de l’ozone et des particules.  

 
Des preuves expérimentales (D.2.8) ont également été apportées, issues par exemple de 

l’observation de la diminution des consultations pour affections respiratoires consécutives à 
des arrêts pour cause de grève d’usines polluantes (source de NO2 ou de particules). À 
HongKong, il a été observé une diminution de l’hyperréactivité bronchique des enfants d’âge 
scolaire dans une zone polluée suite à une mesure réglementaire de désulfuration. Une étude 
économique a d’ailleurs été menée (BARRON et al. [1995]) montrant que les bénéfices 
sanitaires retirés compensaient en grande partie les coûts de cette réglementation. 

 
On peut donc être confiant sur la causalité entre pollution atmosphérique et effets sur la 

santé. Il demeure toutefois une question ouverte : la fonction E/R associée à un indicateur de 
pollution particulier (NO2, particules…) mesure–t-elle la causalité pour celui-ci, et peut-on 
attribuer les effets calculés uniquement à cet indicateur? C’est le problème de la confusion 
entre polluants (cf partie D. 1.2.3 du rapport de Sylvia Medina).  

 
Un des risques est en effet que les calculs statistiques mettent en avant des corrélations 

avec certains indicateurs bien mesurés (dont les mesures utilisées sont proches des expositions 
réelles) et cachent de ce fait les vraies causalités pour des polluants moins bien mesurés. Par 
exemple, bien que les études toxicologiques et expérimentales aient montré une réelle toxicité 
du NO2, les résultats des études épidémiologiques ne sont pas aussi probants et il est possible 
que cette variabilité des résultats soit liée à une mesure trop imprécise de l’exposition.  

 
Pour les particules, même si de nombreux éléments laissent présumer que l’effet mesuré 

pour les particules est indépendant des autres polluants, il est impossible d’en avoir la 
certitude.  

 
En matière de fonctions E/R pour les effets de court terme telles que celles identifiées 

dans l’étude APHEA, les épidémiologistes s’accordent à dire qu’il ne faut pas additionner les 
effets attribués à différents indicateurs de pollution. Cela signifie également, qu’une 
estimation du bénéfice sanitaire lié à la baisse du niveau de pollution d’un seul polluant sur la 
base de la fonction E/R de ce polluant est peut être trop optimiste. Par contre, on peut avoir 
confiance sur le fait qu’une baisse des niveaux de tous les polluants se traduira bien par des 
bénéfices sanitaires correspondant aux fonctions E/R. Ceci pose un problème délicat pour 
l’évaluation de politique qui aurait un impact ciblé sur un nombre restreint de polluants. 
 
4133 Harvesting 
 

Les études épidémiologiques portant sur les effets de court terme ont mis en évidence 
une augmentation de la mortalité liée à la pollution. Le problème (la question du 
«harvesting») est de savoir s’il ne s’agit pas de décès de personnes déjà très fragilisées et qui 
de toute façon, auraient succombé dans les jours qui suivent : les décès associés à la pollution 
atmosphérique seraient anticipés de seulement quelques jours, chez des personnes déjà 
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malades et cet excès de décès serait compensé par une diminution du nombre de décès, les 
jours qui suivent. S’il en est ainsi, d’un point de vue économique, il ne faut pas utiliser une 
Valeur Economique d’un Décès (VED) pour estimer les coûts associés, cet excès de mortalité 
se traduirait pas des coûts minimes, voire nuls. Dans son rapport, Sylvia Medina (D.2.4) 
indique que les résultats récents montrent que cet effet «harvesting» s’applique surtout au 
niveau de la mortalité respiratoire, mais qu’au niveau cardiovasculaire, une augmentation de 
la probabilité de décès pour crise cardiaque ne s’accompagne pas d’une diminution de la 
probabilité de décès dans les jours ni dans les mois qui suivent : ces personnes n’auraient 
peut-être jamais fait d’accident cardiaque à moyen terme, si elles n’avaient pas été victimes de 
la pollution.  

 
Cela pose des problèmes délicats pour l’évaluation économique. Si on dispose par ailleurs 

de fonctions E/R sur les effets de long terme du polluant considéré, il est alors préférable 
d’utiliser ces données et non celles de court terme.11 Faute de données de long terme, 
l’évaluation de cette mortalité doit se faire de manière très précautionneuse. Les résultats cités 
suggèrent de distinguer entre la mortalité pour causes respiratoires et la mortalité pour causes 
cardio-vasculaires. L’estimation de la perte d’espérance de vie liée aux effets de court terme 
sur la mortalité cardio-vasculaire mérite des recherches plus approfondies. 
 
4134 Effets de long terme 
 

L’effet de long terme des particules sur la mortalité est jugé plausible par les 
spécialistes : l’exposition répétée aux particules, l’inhalation cumulée de particules dans les 
poumons peuvent certainement entraîner une détérioration de l’appareil respiratoire et du 
système cardio-vasculaire. Cela signifie toutefois qu’une mesure pertinente du risque encouru 
par les personnes serait une mesure de l’exposition cumulée, quelque chose qui aurait les 
caractéristiques d’une variable de «stock». Or les fonctions E/R des études de cohortes ont été 
calculées par rapport aux mesures moyennes de concentration observée pendant la période 
d’observation de la cohorte. Par exemple, pour l’étude de Pope et al. [1995], les calculs ont 
été faits par rapport à la moyenne des concentrations de particules observées pendant la 
période 1979–1983. Or les effets sanitaires observés sont la résultante de l’exposition de ces 
années-là mais aussi de l’exposition passée. La fonction E/R qui est exprimée par rapport à 
des µg/m3 d’exposition est donc exprimée dans une unité inadéquate : l’exposition est une 
variable de «flux». Une unité plus correcte serait peut être des µg/m3 d’exposition permanente 
depuis la naissance.  
 
Ceci pose le double problème suivant. 
 

                                                           
11 On ne peut sommer les deux types de mortalité. En effet, comme l’indique Künzli et al. [sous presse], la 
pollution joue de 3 façons dans la mortalité :  
- l’exposition répétée à la pollution peut favoriser une pathologie qui peut conduire à une issue fatale, 
- un épisode ponctuel de pollution peut déclencher un événement fatal (crise cardiaque…) chez une personne qui 
ne souffrait pas de pathologie particulière, 
- un épisode ponctuel de pollution peut déclencher un événement fatal chez une personne qui était déjà fragilisée. 
La troisième catégorie correspond à la question du «harvesting». Les études de cohorte permettent de mesurer les 
effets de la pollution pour les 2 premiers types de mortalité alors que les études de court terme mesurent celles 
des 2 derniers types. Utiliser simultanément les deux types de données conduit à un double comptage. Il vaut 
mieux ne tenir compte que des seuls effets de long terme car ce sont ceux qui sont quantitativement et 
qualitativement les plus importants. Cela conduit à ne pas tenir compte du 3ème type de mortalité, mais comme 
on l’a déjà remarqué, il s’agit de décès anticipés de quelques jours à quelques mois. 
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- Si l’on décide d’une politique de réduction de la pollution de l’air, les bénéfices 
sanitaires ne seront pas obtenus immédiatement dans leur intégralité puisque la pollution 
passée continuera à produire ses effets. Il y a donc une évolution transitoire. Du fait de 
l’actualisation, une vie sauvée dans 10 ans vaut moins qu’une vie sauvée aujourd’hui. 
Comment prendre en compte ces délais dans l’évaluation d’une politique d’abattement ? 
 

- Depuis les années 40, les niveaux de pollution de l’air sont en diminution constante 
aux Etats-Unis et en Europe. Par conséquent, les effets sanitaires observés dans les études de 
cohorte sont en partie le résultat d’une exposition passée dont les niveaux étaient supérieurs 
à ceux dont il a été tenu compte dans ces études. Dès lors, ne faudrait-il pas corriger les 
fonctions E/R obtenues ? 
 
Cadre général 
 

En recourant à la modélisation, des études ont essayé de calculer les facteurs de 
correction à introduire. Nous faisons ci-dessous une présentation résumée des méthodologies 
employées et des résultats obtenus. L’idée commune aux deux études dont nous allons rendre 
compte est de s’inspirer des résultats sur l’évolution des Risques Relatifs des fumeurs après 
sevrage. On dispose dans ce domaine de données assez nombreuses et on peut admettre que 
les mécanismes physiologiques pour la pollution de l’air et pour le tabagisme sont 
comparables. Le Risque Relatif de mortalité d’un fumeur (toutes causes de mortalité 
confondues) est d’environ 1,312 (il est de près de 20 pour le seul cancer du poumon). 

 
À partir d’une méta-analyse de 7 études, Lightwood et Glantz (1997) ont estimé qu’une 

forme exponentielle était optimale pour modéliser l’évolution du Risque Relatif (RR) de 
mortalité associé au sevrage tabagique :  

)
t

exp()RRRR(RRRR 0t τ
−×−+=                                                    (1) 

où t est le temps écoulé (en années) depuis le  sevrage, 

     RR0 représente le Risque Relatif de décès avant sevrage (t=0), 

     RR représente le Risque Relatif de décès des non fumeurs, 
     τ est un facteur temps (plus il est élevé, plus la convergence vers le Risque Relatif des non 
fumeurs est lente). 
 

Selon les causes de mortalité, la valeur du facteur temps diffère : elle est plus faible 
pour les causes cardio-vasculaires (l’effet du sevrage est rapide), (1,6 selon Lightwood et 
Glantz, 1997, pour les infarctus aigus du myocarde, 3,2 selon LEKSELL 2000, pour les 
infarctus cardiaques fatals) et plus élevée pour les causes respiratoires (6,5 selon LEKSELL, 
2000, pour le cancer du poumon).  

 
En matière de pollution de l’air, une politique de réduction est l’équivalent d’un sevrage 

chez les fumeurs et la relation précédente peut permettre de simuler l’évolution des bénéfices 
pendant la période transitoire où ils n’ont pas atteint leur maximum. 

                                                           
12 Cela signifie que les taux de mortalité des fumeurs sont 1,3 fois plus élevés que celui des non-fumeurs. 
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Prise en compte des effets de long terme dans une évaluation économique 
 

L’objectif du travail de Chanel et al. [2000] est d’étudier l’évolution des bénéfices 
retirés d’une politique de réduction de la pollution de l’air. Cette simulation est faite en 
suivant l’évolution d’une cohorte (se renouvelant avec un nombre constant de naissance) qui, 
partant d’un état stationnaire correspondant aux taux de mortalité observés en France, serait 
soumise à une baisse du Risque Relatif de mortalité lié à l’exposition à la pollution 
atmosphérique. À terme, la cohorte atteint un nouvel état stationnaire correspondant aux taux 
de mortalité réduits. Les auteurs ont comptabilisé les années de vie vécues chaque année au 
sein de la cohorte, l’augmentation du nombre d’années de vie traduit les bénéfices sanitaires 
(en terme de mortalité) de cette politique.  

 
Le graphique 4-1 montre l’évolution de ces bénéfices à partir de la mise en place d’une 

réduction définitive de la pollution de l’air, en fonction de différents facteurs temps τ (1, 5, 
10)13.  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Les simulations ont été faites pour différentes valeurs hypothétiques de réduction du 
Risque Relatif et les résultats montrent que l’évolution des bénéfices relatifs (c’est à dire 
exprimés par rapport au bénéfice maximal de long terme) est insensible à la valeur de la 
réduction du Risque Relatif considérée14. Il faut environ 15 ans pour obtenir 50% des 
bénéfices et le passage de τ = 1 à τ = 10 rallonge de 5 ans les délais pour obtenir 25 % des 
bénéfices et de 10 ans pour obtenir 75 % des bénéfices. En terme de calcul économique, la 
somme des bénéfices actualisés va dépendre fortement de ces délais. Si le facteur temps τ et le 
taux d’actualisation sont élevés, l’intérêt économique d’une réduction de la pollution de l’air 
sera réduit.  

                                                           
13 Les résultats épidémiologiques que les auteurs ont considéré ne quantifiaient l’augmentation du Risque Relatif 
sur la mortalité que pour les personnes de plus de30 ans. Par conséquent, seule une diminution des taux de 
mortalité des plus de 30 ans a été considérée et selon des pourcentages de réduction identiques à tous les âges de 
plus de30 ans. 
14 Par conséquent, les facteurs de correction proposés par les auteurs sont indépendants de la réduction du Risque 
Relatif et donc des valeurs des fonctions E/R et des niveaux de réduction envisagés de la pollution de l’air. 

Figure 4-1 Délais nécessaires après la suppression de la pollution, 
pour obtenir l'intégralité des bénéfices
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Les auteurs se sont attachés à estimer l’erreur de surestimation des bénéfices 

économiques si l’on ne tient pas compte des délais, par exemple, l’erreur que l’on ferait si on 
considérait sur la base d’une estimation des coûts économiques de la pollution (cf les études 
telles que celle de SOMMER et al., 1999), qu’une politique de réduction de la pollution de 
l’air se traduira par une baisse immédiate et proportionnelle de ces coûts. Cela revient à 
estimer que l’on obtiendrait immédiatement la totalité des bénéfices sanitaires de long terme. 
Les auteurs ont donc calculer le rapport (noté R) entre la somme des bénéfices actualisés 
(tenant correctement compte des délais) et la somme actualisées du bénéfice annuel maximal. 
Le graphique 4-2 montre la dépendance de ce rapport R en fonction du taux d’actualisation δ 
et du facteur temps τ.  
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Figure 4-2 Sensibilité du rapport R au taux d'actualisation et au facteur temps 
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Les valeurs de R se situent entre 0,3 et 0,9, avec notamment une valeur de 0,6 sous des 
hypothèses plausibles (δ=0,04 et τ=5). Ceci signifie qu’une analyse coût-bénéfice qui ne tient 
pas compte des délais surestimera donc les bénéfices approximativement de 10 à 300%. On 
observe que les valeurs sont plus faibles lorsque δ et τ sont grands.  

 
En généralisant la fonctionnelle exponentielle d’évolution du Risque Relatif, on peut 

généraliser cette méthodologie et étudier les bénéfices d’une politique progressive de 
réduction de la pollution de l’air. Les auteurs ont par exemple considéré une politique de 
réduction (linéaire) en 10 ans de 25% de la pollution de l’air, en reprenant les données de 
SOMMER et al. [1999] : 
- augmentation du Risque Relatif de mortalité de 4,3% pour 10 µg/m3 supplémentaire 
d’exposition au PM10,  
- une pollution moyenne en PM10 d’origine anthropique de 16 µg/m3 pour la France. 

 
Deux valeurs de l’année de vie sauvée ont été utilisées:  

- une valeur fondée sur le PNB/hab : 22 256 EUR en 1999, 
- une valeur déduite d’une VED de 1,4 Million d’EUR15, correspondant à des accidents de la 
route : sous l’hypothèse que cette VED correspond à 40 années actualisées de vie perdue, on 

                                                           
15 Valeur utilisée par SOMMER et al. [1999] reprise des résultats de CARTHYet al. [1998]. 
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obtient une valeur de l’année de vie qui dépend du taux d’actualisation (elle croît avec le taux 
d’actualisation). 
 

Les auteurs ont calculé un coût annuel maximal : si le coût annuel réel de la politique de 
réduction est inférieur à cette valeur, les bénéfices sanitaires en terme de mortalité suffisent à 
rendre cette politique coût–bénéfique. Pour un taux d’actualisation de 4% et une valeur du 
facteur temps τ de 5, les résultats sont indiqués dans le tableau 4-2. 
 
Tableau 4-2 Coût annuel maximal d’un abattement de 25 % (4 µg/m3) du niveau des 
PM10 (en millions d’EURO). 

 Valeur d’une année de vie 
basée sur le PNB/hab * 

Valeur d’une année de vie 
déduite de la VED * 

Estimation correcte : 
Prise en compte du délai 

1 457 
(902-2 018) 

4 452 
(2 757-6 167) 

Surestimation des bénéfices : 
Non prise en compte du délai 

2 471 
(1 530-3 423) 

7 551 
(4 675-10 460) 

* : intervalle de confiance à 95% basés sur les données épidémiologiques entre parenthèses. 
 

Ce travail montre que l’on dispose d’outils de modélisation pour tenir compte 
correctement des effets de long terme dans des études coût–bénéfices. Dans un travail 
parallèle partant de la même fonctionnelle d’évolution du Risque Relatif, Leksell et Rabl 
[2000] se sont attachés à calculer le coût marginal d’une exposition supplémentaire. La 
problématique d’évaluation est différente du travail précédent : au lieu d’évaluer une politique 
d’abattement qui aura des effets définitifs, on évalue ici le coût d’une augmentation de la 
pollution pendant une courte période. On peut se servir de cette évaluation du coût marginal 
de l’exposition pour calculer le niveau d’une taxe sur les émissions.  
 
Facteur de correction des fonctions E/R  
 

Leksell et Rabl [2000] propose une modélisation qui peut permettre de corriger les 
fonctions E/R. Pour cela, ils introduisent une variable d’exposition totale (correspondant au 
stock cumulé des expositions passées) : pour une personne d’âge T, l’exposition totale est : 

 

dt.)
)tT(

exp().t(e)T(E
T

0
∫ τ

−−
=                                                 (2) 

où e(t) est l’exposition de la personne à l’âge T et τ est un facteur temps et nous verrons que 
l’on peut l’interpréter comme étant identique à celui de l’équation de l’évolution du Risque 
Relatif.  
 

Cette variable d’exposition totale permet de modéliser le fait que c’est l’exposition 
cumulée qui est importante, en tenant compte toutefois que l’exposition d’il y a 10 ans 
possède moins d’effet que l’exposition présente. L’idée est que le Risque Relatif de la 
personne d’âge T dépend de E(T) et non de e(t). On peut remarquer que si à la date T’ < T, 
l’exposition devient nulle (sevrage), alors  

)'T(E).
)'TT(

exp()T(E
τ
−−

= .                                             (3) 

Par conséquent, si le Risque Relatif est une fonction linéaire de E(T), alors on retrouve 
l’équation (1) et le facteur temps τ est le même. 
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Si l’exposition était constante au cours du temps, alors on aurait simplement, 

e)).
T

exp(1()T(E τ
τ

−−=                                                 (4) 

Dans ce cas, pour des âges T > 30, on a E(T) très proche de τ.e même pour des valeurs 
élevées de τ (10 par exemple). Par conséquent, la fonction E/R pourrait et devrait être 
exprimée par rapport à des « µg/m3 d’exposition constante». Pour construire leur fonction 
E/R , Pope et al. [1995] se sont fondés sur les mesures de concentrations moyennes des 
années 79-83. Le résultat obtenu serait correct si les concentrations étaient constantes depuis 
un grand nombre d’années, ce qui n’est pas le cas puisque la pollution de l’air mesurée par 
l’indicateur retenu est en diminution constante depuis des décennies. Leksell et Rabl [2000] 
ont tenté d’estimer le rapport16 : 

8379

1985

e.

dt).
)t1985(

exp().t(e

−

∞−

τ
τ
−

−∫                                              (5) 

c’est à dire le rapport entre la vraie exposition totale et l’exposition totale qui correspondrait à 
une exposition constante égale aux valeurs observées de 79 à 83. Ce rapport est la mesure de 
la surestimation de la vraie valeur de la fonction E/R :il conviendrait de diviser les résultats de 
Pope [1995] par ce rapport. 
 

Pour estimer ce rapport, les auteurs n’ont pu disposer de mesures de pollution pour les 
années antérieures à 1979 pour les Etats-Unis et se sont donc contentés de données sur les 
émissions. Les valeurs qu’ils trouvent dépendent du facteur temps : pour τ = 5, il est de 1,1, 
pour τ = 5, il passe à 1,2. Les auteurs proposent un facteur correctif de 1,17. 

 
Ces travaux montrent que l’on peut apporter des réponses quantitatives aux incertitudes 

épidémiologiques et économiques liées au fait que l’on considère des effets de long terme. 
Les résultats proposés sont eux-mêmes incertains (puisque on ne sait notamment pas quelle 
est la bonne valeur du facteur temps) mais cela permet néanmoins de faire une analyse de 
sensibilité et donc de quantifier cette incertitude. 
 
414 Expositions individuelles 
 

Mieux connaître les expositions individuelles apparaît comme une priorité essentielle. 
Notons toutefois que cette meilleure connaissance ne permettra pas nécessairement de réaliser 
des évaluations plus précises : comme nous l’avons indiqué ci-dessus (cf. 4111), les fonctions 
E/R ont pour la plupart été établies sur des données issues de réseaux de mesure et de ce fait, 
ont vocation à être réutilisées sur ce type de données. Toutefois, mieux connaître les 
expositions réelles permettrait de guider les actions possibles en identifiant les sources 
importantes de polluants et en protégeant les personnes.  

 
Dans les parties 1 et 2 du tome 2, portant sur la caractérisation de la pollution extérieure 

et intérieure, Renaudot et Y. Le Moullec dressent un état des lieux des connaissances actuelles 
et des efforts de recherche à accomplir pour mieux connaître les expositions individuelles et 
les risques encourus.  

 
Faute de pouvoir mesurer directement les expositions individuelles à large échelle, les 

réseaux de mesure de la pollution extérieure restent l’outil privilégié pour contrôler le niveau 
de la pollution. Un enjeu important est que les mesures réalisées soient représentatives des 
                                                           
16 La date de 1985 apparaît dans la formule car la cohorte a été suivie jusqu’en 1985. 
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expositions réelles et des risques encourus par la population. Comme l’indique C. Renaudot; 
cela pose différents problèmes. 
 

Celui du choix des indicateurs de pollution. Comme certains polluants sont difficile à 
mesurer, par exemple les Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques, on peut envisager de les 
mesurer indirectement en suivant des polluants qui sont fortement corrélés tels que les oxydes 
d’azote ou le monoxyde de carbone. 

 
Celui de la variabilité spatiale de la pollution. On distingue notamment les mesures de 

fonds (capteurs situés à distance des axes routiers) des mesures de proximité. Quelles sont les 
mesures les plus représentatives de l’exposition de la population ? Cela dépend de la situation. 
Il est par exemple probable que pour les sites résidentiels, les appartements sur cour ou aux 
étages supérieurs sont dans des situations de pollution de fond alors que les habitations 
donnant sur un axe routier important sont plutôt dans des situations de proximité.  

 
Celui de la variabilité temporelle de la pollution. De nombreux polluant possèdent une 

variabilité horaire et journalière importante. Cela pose des problèmes de prévision des pics de 
pollution, et des problèmes pour estimer les expositions d’une population qui se déplace en 
cours de journée. 
 

Parallèlement à cet affinement de la mesure et de la prévision de la pollution de l’air 
extérieure, une meilleure connaissance de ce qui se passe à l’intérieur permettrait comme 
l’indique Y. Le Moullec, dans ses conclusions et recommandations, de limiter les expositions 
dangereuses. En identifiant les sources intérieures et dangereuses17, en identifiant les 
situations de fortes expositions (parking souterrain, tunnels, lieux mal ventilés…) et en 
comprenant mieux les transferts extérieur–intérieur, on pourrait en déduire des mesures 
possibles : conseils à la population (conduite à tenir, aération…), choix de matériaux…  
 
42 INCERTITUDES ET DECISIONS PUBLIQUES  
 

L’exercice d’évaluation économique est, et restera encore longtemps, entaché de larges 
et incertitudes et de nombreuses zones d’ombre que nous avons passées en revue : 
- incertitudes scientifiques dans les connaissances de la pollution de l’air et en épidémiologie 
(partie 41 du tome 1), 
- incertitudes sur les valeurs économiques (partie 2 du tome 1), 
- écart entre la perception subjective de la pollution de l’air et les données scientifiques (partie 
1, 2 et 31 du tome 1), 
- grande sensibilité des niveaux d’émission à de nombreux paramètres (partie 32 du tome 1), 
 
Compte tenu de ces incertitudes, comment prendre en compte les résultats d’une évaluation 
monétaire des effets de la pollution atmosphérique ? Pour certains, l’existence de ces 
incertitudes constitue une justification pour ne pas en tenir compte, ce qui est problématique à 
plusieurs titres. 
 
421 Pourquoi prendre en compte des résultats incertains ? 
 

Tout d’abord, ne pas tenir compte d’un risque du fait qu’il est mal mesuré revient en fait 
à lui donner une mesure nulle18, c’est tout simplement lui accorder une valeur économique 
                                                           
17 Par exemple, les appareils de cuisson au gaz sont une source importante de dioxyde d’azote. 
18 Du point de vue la théorie de la décision dans le risque, c’est faire preuve d’un grand amour du risque. 
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nulle et, sans le dire, faire de l’évaluation économique. On devrait donc appliquer les règles 
du calcul économique dans l’incertain, bien qu’il faille avouer que l’on ne dispose pas d’outils 
adéquats dans la théorie économique standard. Le calcul économique dans l’incertain suppose 
que l’on dispose de probabilités sur l’incertitude et que l’on peut dès lors faire du calcul 
d’espérances. On voit bien que dans les incertitudes que nous avons recensées, on ne dispose 
guère de probabilités pour les mesurer. À cet égard, nous pouvons suggérer une voie de 
recherche. Récemment, il a été développé dans la théorie de la décision dans l’incertain des 
modèles non-Bayésiens. Peut– être pourrait-on développer des règles de calcul économique à 
partir de ceux-ci ? 

 
Ensuite, il faut nuancer l’ampleur des incertitudes car elles différent selon l’objet de 

l’évaluation : on est beaucoup moins incertain qu’une réduction de la pollution de l’air aura 
bien les effets évalués lorsqu’elle est globale que lorsqu’elle est ciblée sur un polluant. On 
peut douter que les particules fines aient réellement les conséquences évaluées, on doute 
moins sur le fait que la pollution de l’air dans son ensemble ait bien les effets mesurés. Par 
conséquent, lorsque l’on envisage des questions d’internalisation, il faut donc s’interroger sur 
les effets qu’aura l’outil introduit : agira–t-il sur la pollution globale ou seulement de manière 
ciblée sur quelques polluants ? 

 
Par ailleurs, les sources d’une externalité sont souvent également les sources 

simultanées de plusieurs externalités. De ce fait, agir sur une source en cherchant à traiter une 
externalité particulière peut avoir des conséquences associées positives sur les autres 
externalités. Par exemple, Butraw et al. [1999] étudient le fait qu’une taxe sur le carbone 
imposée aux producteurs d’électricité aux Etats-Unis pour réduire les émissions de gaz à effet 
de serre, pourrait avoir également des effets sur les émissions d’oxydes d’azote ou de dioxyde 
de soufre, car cette taxe pourrait inciter les producteurs à une amélioration de l’efficience 
énergétique ou à une réduction de l’utilisation du charbon.  

 
En tant que sources de multiples externalités, les transports routiers sont exemplaires : 

réchauffement climatique (émissions de gaz à effet de serre), effets sur la santé (émissions de 
particules, d’oxydes d’azote…), effets sur les bâtiments et les cultures, bruit, congestion, effet 
de coupure… Or les évaluations de ces externalités sont toutes très incertaines et notamment 
l’évaluation économique des conséquences de l’émission de gaz à effet de serre est bien plus 
incertaine que celles des effets sur la santé de la pollution atmosphérique. Ceux qui suggèrent 
de ne tenir que faiblement compte des effets sur la santé de la pollution atmosphérique, 
suggèrent également de faire de même pour le réchauffement climatique, le bruit,…  

 
Considérer séparément chacune des externalités, et déclarer qu’il ne faut pas en tenir 

compte du fait des incertitudes existantes revient finalement à supposer que les valeurs 
économiques de ces externalités sont simultanément nulles. C’est assurément une hypothèse 
très optimiste et beaucoup plus forte que la nullité de chacune de ces externalités prise 
séparément. À tout le moins, lorsqu’on analyse les effets négatifs d’une activité humaine, il 
faut mener une analyse globale de l’ensemble des externalités qu’elle produit. 

 
Enfin, l’arrivée progressive de connaissances supplémentaires19 laisse espérer que ces 

incertitudes se réduiront dans le futur. La théorie économique nous enseigne que l’attente 
d’arrivée d’information ne doit pas nous conduire à différer les mesures de limitation des 
risques. Au contraire, en présence d’irréversibilités, l’arrivée d’information doit nous conduire 
                                                           
19 Il est probable que l’amélioration des connaissances en matière d’effets sur la santé de la pollution 
atmosphérique sera lente. Par contre, celles sur le réchauffement climatique sont plus rapides. 
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à prendre des mesures plus drastiques (problématique de la valeur d’option introduite par 
Claude Henry [1974]). Or ces irréversibilités existent pour les problèmes de pollution qui 
nous occupent, notamment en matière de transport : la demande de transport dépend 
essentiellement d’éléments structurels très inélastiques à court terme. 
 
422 Le cas des transports routiers 
 

Il est intéressant de d’examiner le cas des transports routiers et d’analyser les différents 
types de mesures envisageables à la lumière des éléments que nous venons d’évoquer. Pour 
limiter la pollution atmosphérique due aux transports routiers, on peut chercher à réduire les 
taux d’émissions au km /parcouru et (ou) le nombre de km parcourus.  
 
4221 Réduction des taux d’émission 
 

On peut citer comme éléments ayant des effets positifs sur les taux d’émissions : 
- améliorations technologiques (filtres à particules, carburation plus propre…), 
- substitution (remplacement des véhicules essences et diesels par des véhicules GPL ou 
électrique, remplacement de vieux véhicules par des véhicules neufs), 
- amélioration de l’entretien des véhicules, 
- fluidification du trafic (amélioration de la signalisation, construction de nouvelles 
infrastructures…) 
 

Les mesures politiques favorisant la mise en œuvre de ces éléments sont diverses : 
imposition de normes de pollution, fiscalité verte incitative en faveur des moteurs propres, 
prime à la casse, renforcement du contrôle technique… 

 
C’est en fait la politique qui a été menée jusqu’à présent. Elle a de nombreux avantages 

(politiques) : ce sont des mesures indolores (par exemple, les automobilistes ne se rendent pas 
compte de l’impact des normes sur le prix de leur véhicule neuf) et qui ne remettent pas en 
cause les options prises en terme de choix de société (le « tout automobile »). Elle a aussi de 
nombreux inconvénients : 
- Les effets sont ciblés : ce sont souvent seulement les émissions d’un unique polluant sur 
lequel on se focalise. 
- Les effets sont limités : ne jouer que sur les émissions de polluants n’aura aucun effet sur les 
autres externalités (bruit, congestion…) 
- La demande en transport n’est pas maîtrisée : ce que l’on gagne par des améliorations 
technologiques peut fort bien être partiellement perdu par ailleurs (augmentation du volume 
des déplacements individuels, …).  
 

Sur ce dernier point, les résultats d’une étude récente de l’Agence Européenne de 
l’Environnement (2000) sur l’évolution de l’efficience énergétique dans les transports depuis 
le début des années 70 est édifiante. Alors que les moteurs, pour une cylindrée donnée, sont 
devenus moins gourmands en carburant (une baisse d’environ 30%), la dépense énergétique 
par km / voyageur transporté en automobile est restée constante ! En effet, pendant cette 
même période, on a observé plus de congestions, moins de passagers par véhicule, une 
augmentation du poids des véhicules (à gamme donnée), les trajets se sont réduits en 
distance… 
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- Les irréversibilités se renforcent. Les déplacements en véhicules particuliers croissent plus 
vite que les autres modes de déplacements. Il est très coûteux d’inverser cette tendance et 
d’autant plus que la part de l’automobile est importante. 
 
4222 Réduction des kilomètres parcourus 
 

Les éléments suivants vont dans le sens d’une diminution des kilomètres parcourus: 
 
- le développement du covoiturage, 
- la limitation d’accès des automobiles en centre ville, 
- la substitution par les transports publics, 
- la re-densification des zones urbaines.  
 

Les mesures politiques pour favoriser de telles évolutions sont également diverses : 
péages urbains, développement du réseau de transport public, taxation de l’usage des places 
de parking sur les lieux de travail… 

 
La mise en œuvre d’une politique dont l’inspiration serait d’inverser la tendance 

actuelle à l’augmentation de l’usage de la voiture est difficile : les coûts sont beaucoup moins 
indolores, les résultats plus aléatoires. C’est en un sens, un problème de choix de société. 
Mais c’est une politique plus ambitieuse dont les effets seraient multiples : diminution globale 
de la pollution de l’air, réduction simultanée de toutes les externalités. 

 
Un des enseignements que nous tirons de cette discussion, est que la présence 

d’incertitude et d’externalités multiples impliquent qu’il faut se livrer à une analyse globale 
lorsque l’on s’attache à des problèmes d’internalisation. 
 
43 RECOMMANDATIONS ET PISTES DE RECHERCHE 
 

Pour conclure cette synthèse, nous reprenons quelques une des recommandations et 
pistes de recherche qui apparaissent par ailleurs dans le rapport (parties 1 à 4 du tome 2). 
 
431 Amélioration des connaissances en matière de pollution atmosphérique 
 
* Mieux connaître les expositions individuelles, notamment pour pouvoir déterminer les 
circonstances qui génèrent les épisodes de pointes de pollution dans les locaux, et mieux 
apprécier l’exposition des personnes dans différents environnements fréquentés pendant de 
courts laps de temps : moyens de transport, parkings souterrains, centres commerciaux, 
restaurants,… Ceci nécessite de développer des moyens de mesure moins encombrants et 
moins bruyants que les appareils actuels et qui soient capables de récupérer des données sur 
des durées d’intégration de l’ordre de quelques minutes.  
 
* La mesure pondérale des particules (PM10 ou PM2.5) fournit une appréciation globale 
insuffisante tant pour évaluer leur toxicité que pour identifier les différentes sources 
intérieures et quantifier leur contribution. Des études sont donc à promouvoir afin d’étudier 
plus complètement la granulométrie des particules de l’air intérieur et leur composition 
chimique. 
 
* Le taux de renouvellement d’air dans un local est un déterminant fondamental des teneurs 
intérieures en polluants. C’est un paramètre dont la distribution des valeurs mériterait d’être 
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précisée sur un large échantillon de bâtiments, surtout en ventilation naturelle. Par ailleurs, il 
serait important d’étudier l’influence des pratiques d’aération des résidents et d’évaluer la 
performance des dispositifs de ventilation mécanique et de traitement de l’air dans les 
conditions réelles de fonctionnement. 
 
* Pour les polluants dont les sources intérieures sont importantes (par exemple NO2 ou CO, 
qui sont émis principalement par les appareils de combustion domestique), les taux 
d’émission devraient être déterminés pour tous les dispositifs commercialisés. À l’instar de ce 
qui est pratiqué pour les émissions des véhicules automobiles, ce travail devrait porter sur des 
équipements neufs et sur des échantillons provenant du parc installé fonctionnant dans les 
conditions réelles d’utilisation.  
 
* Il faut affiner le développement de modèles statistiques qui sont un outil essentiel venant en 
complément des réseaux de mesure. Ils permettent d’une part de donner une description 
continue dans l’espace du champ de pollution alors que l’observation reste une méthode 
discrète. Ils permettent aussi de donner une information sur des polluants non mesurés ou non 
mesurables. Enfin, ils constituent des outils de simulation qui permettent d’estimer l’effet 
d’une modification des émissions. Cela permet par exemple, d’étudier l’efficacité des actions 
correctives (restriction de circulation…). 
 
432 Recommandations pour l’évaluation socio-économique 
 
* Les études empiriques sur le CAP pour une réduction des risques sanitaires liés à la 
pollution de l’air doivent être une priorité pour la plupart des pays européens, vu le manque 
actuel de données qui nécessite l’utilisation de données nord-américaines. Elles devront 
concerner : 
- le CAP pour une réduction de mortalité liée à la pollution de l’air, en prenant explicitement 
en compte le contexte du risque et sa perception par la population, l’âge et la réduction 
d’espérance de vie des personnes concernées, 
- le CAP pour une réduction de morbidité liée à la pollution de l’air, et en particulier les 
études sur les impacts sanitaires spécifiquement liés à la pollution atmosphérique, et le 
contexte du risque.  
 
* L’amélioration de la connaissance des effets de long terme et de leur prise en compte. Il 
conviendrait d’étudier comment une réduction aujourd’hui va se traduire par une diminution 
de la mortalité et de la morbidité dans le futur, afin de disposer d’estimations réelles des 
bénéfices des politiques de réduction de la pollution. De même, le mécanisme de report des 
coûts sanitaires associés à une réduction de la pollution atmosphérique mériterait d’être 
approfondi. 
 
* L’amélioration des enquêtes qualitatives et de l’observation des comportements 
individuels est nécessaire car ce champ souffre d’importantes lacunes (voir également la 
partie 4 du tome 2). En effet, dans le meilleur des cas, les travaux portant sur ces thèmes se 
contentent de recueillir et d’analyser les discours des individus. L’observation effective des 
pratiques des acteurs sociaux, de leurs comportements quotidiens vis-à-vis des transports par 
exemple fait cruellement défaut. En effet, si dans certaines enquêtes, les gens parlent de leurs 
pratiques, cela reste du discours. Et les sociologues et anthropologues ont amplement montré 
l’écart qui existe toujours entre discours et pratiques réelles ainsi que l’importance d’analyser 
cet écart pour comprendre le jeu social. Il paraît donc particulièrement judicieux de mettre en 
œuvre une recherche socio-anthropologique portant tout à la fois sur les discours des 
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individus et sur l’observation de leurs pratiques autour des objets pollution de l’air et 
transports.  
 
* L’analyse de manière plus fine des représentations que les acteurs sociaux ont de l’air, de la 
pollution, des moyens de transports, et ce qu’ils signifient pour eux permettrait de mieux 
appréhender les raisons des choix qu’ils font en matière de transport. D’un point de vue 
opérationnel, cela contribuerait à une meilleure définition des politiques de report modal par 
exemple. 
 
433 Recommandations pour l’évaluation 
 
* Même si les économistes et les décideurs politiques préféreraient réaliser des évaluations 
indépendantes pour chacun des polluants car les résultats seraient d’une utilisation plus 
simple, il faut se garder de faire dire aux données épidémiologiques plus qu’elles n’expriment. 
Pour les épidémiologistes, il paraît préférable d’adopter une approche globale du phénomène 
complexe qu’est la pollution atmosphérique et de considérer les polluants atmosphériques 
plutôt comme des indicateurs de cette pollution. Les études d’évaluation doivent s’adapter à 
ce constat. 
 
* Dans l'objectif d'évaluer l'impact monétaire des effets de la pollution atmosphérique sur la 
mortalité, il est recommandé de retenir les résultats d’études sur la mortalité à long terme 
plutôt que ceux basés sur les études temporelles, car ces dernières sous-estiment l’effet global 
de la pollution et de plus, les résultats qu’elles donnent correspondent en fait au nombre de 
décès « anticipés » par la pollution cette année-là, qu’il serait incorrect d’interpréter comme 
un excès de mortalité annuelle.  
 
* Le nombre de cas attribuables est souvent interprété comme le nombre de cas évitables si 
l’exposition disparaissait. Une grande prudence est conseillée dans ce type d’interprétation. 
D’abord, si l’on considère les effets à long terme, le bénéfice d’une réduction des niveaux de 
pollution prendrait des années avant d’être mis en évidence. Puis, le calcul du risque 
attribuable ne prend pas en compte les autres facteurs de risques contributifs. La suppression 
d’un seul facteur de risque (la pollution, dans notre cas) conduit à l’augmentation de 
l’importance relative et de la contribution des autres risques et causes de mortalité et de 
morbidité. Or il est bien connu que pour les maladies multifactorielles, la somme des cas 
attribuables à différents facteurs de risque peut être supérieure à 100%. Des mesures d’impact 
qui prennent en compte des risques compétitifs devraient se développer. 
 
* Le développement de méthodes standardisées d’évaluation des impacts sanitaires est 
nécessaire pour assurer la comparabilité des résultats entre projets ou pays, et, au cours du 
temps, pour évaluer les bénéfices de stratégies de réduction de la pollution de l’air. 
 
* L’étude de la morbidité de long terme doit absolument être développée, dans la mesure où 
elle est susceptible d’entraîner des coûts sanitaires bien supérieurs à ceux associés à la 
morbidité aiguë, du fait de la gravité et du caractère répétitif des affections. 
 
434 Recommandations en terme d’utilisation des évaluations 
 
* Une évaluation monétaire est une tentative pour mesurer l’impact en terme de bien être des 
effets de la pollution de l’air et a pour but de représenter les préférences des personnes. Il faut 
noter que le résultat obtenu ne correspond pas nécessairement aux préférences réelles des 
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personnes. Ce serait le cas si les personnes avaient les mêmes informations concernant les 
effets de la pollution de l’air que les experts qui ont procédé à l’évaluation par une méthode 
de type « impact pathway ». Une politique qui serait fondée sur les résultats d’une évaluation, 
mais pour laquelle au préalable, aucun effort d’information n’aurait été fait, risque de s’avérer 
décevante en terme d’acceptabilité publique. 
 
* Les sources de la pollution atmosphérique sont souvent des sources de multiples externalités 
négatives, c’est le cas des transports routiers par exemple. En pareil cas, lorsque l’on aborde 
une problématique d’internalisation, une analyse globale des externalités est nécessaire : on ne 
peut traiter chaque problème de manière séparée. 
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PARTIE 5 
 

PRÉSENTATION DES FICHES DE LECTURE ECONOMIQUE 
 
 
 
 

51 INTRODUCTION  
 
Nous présentons la grille de lecture retenue pour l’analyse des fiches de la partie 

économique. Environ 300 articles, ouvrages ou rapports ont été collectés (voir la 
bibliographie générale à la fin du Tome 1), et les informations suivantes saisies : les auteurs et 
leurs initiales dans l’ordre où ils figurent dans le texte, l’année de publication, le titre exact de 
la source (rapport, étude, article, etc.), la période et les volume/pages, si il est publié. Parmi 
ces articles, une centaine, n’ont pas été repris dans les fiches de lecture, car leur apport était 
trop technique ou au contraire trop général. Ils ne correspondaient pas exactement à nos 
critères de sélection qui sont les travaux concernant les méthodes d’évaluation monétaire des 
effets de la pollution, les travaux d’évaluation monétaires proprement dit de la pollution de 
l’air, les études coût - efficacité, coûts - bénéfices, les décisions publiques à la suite des 
résultats d’experts. Ils seront néanmoins mentionnés dans la bibliographie avec la raison de 
leur abandon.  

 
Concernant les 190 articles restant, une trentaine n’ont pas été fichés, soit parce qu’ils 

consistaient en une autre version d’un article déjà fiché, soit parce que des informations 
essentielles étaient absentes pour une exploitation. Les raisons de leur non fichage sont 
également mentionnées. Des fiches ont été réalisées pour les 160 articles restant, selon un 
modèle de fiche de lecture élaboré et amélioré au fil du temps21. Il doit permettre de repérer 
aisément le type de travail, les méthodes et les résultats apportés. Cette grille est reproduite ci-
après, et chacun de ses champs commenté. 

 

Compte tenu de la grande diversité des thèmes étudiés, la grille ne peut être 
complètement renseignée pour chaque étude d’une part, et chaque étude ne rentre pas 
forcément dans les cases de la grille. Ce qui n’a pu rentrer et qui nous a semblé essentiel de 
mentionner se trouve dans la partie « commentaires » ou sur une feuille à part, à la suite de 
l’étude. 

 
Si certaines études concernent plusieurs pays ou plusieurs méthodes, une fiche par 

pays/méthode a été effectuée. Dans les cas extrêmes, l’information est présentée à part, sur un 
tableau adéquat. 

 
Par souci de simplicité de consultation, et dans la mesure où certaines études traitent de 

plusieurs domaines (valorisations individuelles, évaluations monétaire des effets, analyse 
coût/efficacité), nous avons choisi de classer les fiches de lecture par ordre alphabétique dans 
l’Annexe22. 
 

                                                           
21 Nous remercions Dorothée Manière qui a activement collaboré à sa mise au point et a fourni les données 
permettant les conversions en US$ 96. 
22 L’Annexe ne figure que dans les rapports finals originaux. Si nécessaire, il convient de la demander auprès de 
la DRAST, Mission de la Recherche et de l’Innovation dans les Transports, en mentionnant la référence de la 
présente recherche (99MT81). 
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MODELE DE GRILLE DE LECTURE  

 

ASPECTS GENERAUX ID 

TITRE : 
   
AUTEUR(S) :  
 
AFFILIATION(S) : 
REFERENCE :  
 

Année de publication :  Période d’Etude : 

Statut  : (1) Pays : Echelle : (2) Pop (en Mio.) : 
Effets évalués : (3) Source : (4) Méthode : (5) CHRO 
RESUME : 
 

RESULTATS  

(USD 1996) 

Valeur par cas  Fonction de dommages Valeurs monétaires 

Mortalité    
Morbidité    
Visibilité    
Matériaux    
Autres :     
Coûts totaux/an :  
soit hab/an : 

Actualisation : Bénéfices totaux/an :  
Soit hab/an : 

ASPECTS TECHNIQUES SPECIFIQUES 
MEC Procédure : (6) Méthode : (7) Taille :(8) Questionnaire : (9)
MPH Données : (10) Taille : (11) 
MCM Quantification : (12) Indicateurs : (13) Valeur Vie : (14) 
MDP Dépenses : (15) Taille : (16)  
Tests :     
    
Commentaires :  

Reproductibilité :  Test/Sensibilité : Intérêt :        /10 Qualité :           /10 
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52 COMMENTAIRES SUR LA GRILLE 
 
521 Aspects généraux 
 
Num : Identification de la personne ayant rédigé la fiche : Laure CABANTOUS (LC), 
Dorothée MANIERE (DM), Petia MANOLOVA (PM), Marie-Anne SALOMON (MAS), 
AUTRE (AUT).  
 
Titre : titre de l’article ou du rapport 
Auteur(s) : tous les auteurs avec les prénoms, dans l’ordre où ils apparaissent dans l’article 
Référence : référence exacte, la plus complète possible 
Affiliation : affiliation des auteurs (université, centre de recherche, bureau d’étude) 
Année de publication 
Période d’étude : période ou année sur laquelle a porté l’estimation 
 
(1) Statut : estimation de valeurs individuelles (VI), évaluation des effets (EE), analyse coût-
bénéfices (ACB), analyse coût-efficacité (ACE),… 
 
Pays : codification usuelle du pays (FR, NL, USA, RU, NZ,…) 
 
(2) Echelle : LOCale, REGionale, NATionale, INTernationale 
 
Population concernée (en millions) 
 
(3) Effets évalués : MORTalité, MORBidité, VISIbilité, MATEriaux, AUTRes 
 
(4) Source : polluant dont les effets sont évalués : CO, SO2, NOx, PARTicules, Ozone (O3), 
Plomb (PB), Non Précisé (NP) 
 
(5) Méthode : Méthode principale utilisée : Méthode d’Evaluation Contingente (MEC), 
Méthode des Dépenses de protection (MDP), Méthode des Prix Hédonistiques (MPH), 
Méthode des Coûts Marchands (MCM). 
 
CHRO : Si des effets chroniques (mortalité ou morbidité) sont évalués, CHRO, sinon cette 
case est vide 
 
RESUME : Résumé original en français (s’il existait) ou en anglais. S’il est trop long ou s’il 
n’existait pas, un résumé a été effectué. 
 
RESULTATS : Ils sont exprimés en USD 1996. Les taux de change et les indices de prix à la 
consommation utilisés sont reproduits ci-après. 
 
Dans la première colonne, ne sont repris que les effets évalués par l’étude, en les détaillant. Si 
l’étude ne concerne que la morbidité par exemple, et distingue 4 indicateurs, les indicateurs 
non pertinents (visibilité, mortalité, matériaux, autres,…) ont été remplacés par ceux présents 
dans l’étude. 
Dans la seconde colonne, les résultats obtenus mentionnent s’il s’agit d’une estimation de 
valeurs individuelles / les résultats par cas utilisés s’il s’agit d’une évaluation des effets, et les 
intervalles de confiance éventuels, et la méthode (MEC, MDP, MCM, MPH). 
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La troisième colonne mentionne, si elles sont connues, les sources de la fonction de 
dommages utilisée (épidémiologique pour le sanitaire, autres pour les autres. Exemple : Ostro, 
1997, ou Erpurs, 1994). 
La quatrième colonne mentionne les valeurs totales par effet, c’est-à-dire le nombre de cas 
multiplié par les valeurs unitaires. 
Les colonnes trois et quatre sont en principe vides si l’étude porte sur le calcul d’une valeur 
individuelle (pour un décès ou un épisode morbide par exemple). 
 
Bénéfices totaux / an (somme des bénéfices valorisés, et intervalle de confiance éventuel). 
De même pour les coûts s’ils sont valorisés, et exprimés également en USD/hab/an (au sein de 
l’étude, ou par des calculs postérieurs effectués par nos soins lorsque l’information était 
disponible) 
 
Actualisation : le taux utilisé (4% par exemple), et NON si aucun taux est utilisé. 
 
522 Aspects techniques spécifiques 

 
En fonction de l’article, les aspects techniques qu’il est important de connaître pour 

comparer les études sont mentionnés dans les case spécifiques. On cherchera à les relever 
systématiquement dans les études. 
 
Pour la MEC 
 
Procédure (6) : courrier, téléphone, focus group, interview 
 
Méthode de révélation (7) : enchère itérative ou jeu d’enchère, question ouverte ou directe, 
carte de payement ou liste, tout ou rien, classement contingent. 
 
Taille de l’échantillon (8) : éventuellement plusieurs si plusieurs échantillons sont utilisés 
 
Questionnaire (9) : le questionnaire est-il reproduit NON, PARTiellement, OUI entièrement 
 
Pour la MPH 
 
Données (10) : variable endogène de la fonction de Prix Hédonistique (marché immobilier : 
loyers, prix habitation,…; marché du travail : salaire) 
 
Taille de l’échantillon (11) : éventuellement plusieurs si plusieurs échantillons sont utilisés. 
 
Remarque : annualisation des différentiels de prix en CAP annuel, en appliquant la procédure 

utilisée par Brookshire, Harrison et Portney ( ∑
=

−+=
N

i

irCAPPH
1

)1( , r le taux d’actualisation 

ou taux hypothécaire,  N = 40 ans (durée d’occupation)) 
 
Pour la MCM 
 
Quantification physique des dommages (12) : distinction de 3 procédés : DR (transfert de 
fonctions dose-réponse préétablies et application au contexte étudié, défini par la population 
exposée et le niveau de pollution observé), EXTRA (observation d’un échantillon 
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représentatif de la population étudiée et extrapolation des résultats à l'ensemble de la 
population), COMPTA (comptabilisation des dommages constatés (nombre de décès par 
exemple) et attribués à la pollution atmosphérique).  
 
Indicateurs sanitaires (13) : Admission hospitalière (AH), Automédication (AM), 
Consultation Médicale (CS), Décès, Exemption Scolaire (ES), Jour d’Arrêt de Travail ou 
d’Activité Réduite (JAT/JAR), Médicament prescrits (M), Symptômes divers (SYMP), 
Temps perdu (TP) 
 
Valeur de la vie (14) 
 
Pour la MDP 
 
Dépenses (15) : biens de protection, soins médicaux, temps consacré aux soins, services de 
logement. 
 
Taille de l’échantillon (16) : éventuellement plusieurs si plusieurs échantillons sont utilisés 
 
Test des biais : si des tests des effets ou des biais ont été effectués, ils sont repris et explicités 
dans cette partie. 

 
Commentaires : Il s’agit des commentaires sur l’étude, des choses qui semblent importantes 
et qui n’ont pas été mentionnées précédemment. 
 
Note d’intérêt sur 10 = Note subjective de facilité de reproductibilité sur 5 plus note des tests 
de biais/ou analyse de sensibilité effectuée sur 5. 
 
Note subjective de la qualité : sur 10. 
 
IMPORTANT : Ces notes sont par essence subjective, et n’ont un sens que compte tenu 
de l’objectif de la présente recherche. Une étude peut se voir attribuer une note faible 
parce qu’elle ne nous semble pas présenter un intérêt dans le cadre d’une 
monétarisation des effets de la pollution atmosphérique, et être par ailleurs d’excellente 
qualité et fondamentale pour un autre thème. 
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Tableau 5-1 Indice des prix à la consommation (1) 

Pays Année Indice base 100 Source   

Europe 1995 97,7 96 FMI  
Belgique 1996 115,2 90 FMI  

 1989 96,7 90 FMI  
Canada 1996 113,9 90 FMI  

 1980 56,2 90 FMI  
Chili 1996 205 90 FMI  
Danemark 1996 112,6 90 FMI  

 1982 69,3 90 FMI  
Egypte 1996 204,7 90 FMI  
EU 1996 120 90 FMI  

 1995 116,6 90 FMI  
 1993 110,6 90 FMI  
 1992 107 90 Annuaire stat ONU  
 1991 104,2 90 FMI  
 1990 159 80 Annuaire stat ONU  
 1989 94,9 90 FMI  
 1988 90,5 90 FMI  
 1986 83,9 90 FMI  
 1985 131 80 Annuaire stat ONU  
 1984 79,24 90 Annuaire stat ONU  
 1981 69,18 90 Annuaire stat ONU  
 1980 63,1 90 FMI  
 1979 55,6 90 FMI  
 1978 49,9 90 FMI  
 1977 74 80 Annuaire stat ONU  
 1976 43,6 90 FMI  
 1972 32 90 FMI  
 1971 31 90 FMI  
 1970 29,7 90 FMI I 70/60 = 131,1 
 1970 116,3 67 FMI I 96/70 = 404,04 
 1960 88,7 67 FMI I 96/60 = 529,76 

France 1996 113,9 90 INSEE  
 1995 111,6 90 INSEE  
 1994 109,7 90 INSEE  
 1992 105,7 90 INSEE  
 1991 103 90 Annuaire stat ONU  

HongKong 1996 164,8 90 FMI  
 1993 133 90 FMI  
 1992 132,4 90 FMI  

Indonésie 1996 165,5 90 FMI  
Israël 1996 203,3 90 FMI  

 1987 61 90 FMI  
 1986 50,9 90 FMI  

Maroc 1996 138 90 FMI  
 1995 134 90 FMI  

Mexique 1996 301,7 90 FMI  
 1989 79 90 FMI  
 1976 0,3 90 FMI  

Norvège 1996 113,9 90 FMI  
 1995 112,5 90 FMI  
 1993 108,2 90 FMI  
 1985 73,9 90 FMI  
 1984 69,9 90 FMI  
 1983 65,8 90 FMI  
 1982 60,76 90 Annuaire stat ONU  

Suède 1996 123 90 FMI  
 1987 80 90 FMI  

Suisse 1996 117,8 90 FMI  
 1993 114 90 FMI  
 1992 110,1 90 FMI  

Thaïlande 1996 133,8 90 FMI  
 1989 94,4 90 FMI  

UK 1996 121,1 90 FMI  
 1994 114,3 90 FMI  
 1987 80,8 90 FMI  
 1986 77,25 90 Annuaire stat ONU  
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Tableau 5-2 Indice des prix à la consommation (2) 

 
Pays         source   

Bulgarie variation en % par rapport à l'année précédente  
 1990 1991 1992 1993 1994 1995 1996  
 50,6? 473,7 79,5 63,9 121,9 32,9 311 OCDE I 96/90 =9172,35 

 variation en % par rapport à l'année précédente (hausse moyenne) "Etudes 
économiques" 

 

 1990  Bulgarie, 1997 I 96/89 =13758,5 

 50   I 90/89 =150 

Chine variation en % par rapport à l'année précédente FMI   

 1991 1992 1993 1994 1995 1996    

 3,54 6,34 14,58 24,24 16,9 8,32  I 96/90 =198,47 

    

 
Tableau 5-3 Taux de change  
 
Pays Année Montant en Devise Monnaie de 

référence 
Source 

Belgique 96 30,97 Fr Belges pour 1 US $ insee 

Bulgarie 96 178 leva pour 1 US $ country profile (the economist intelligence unit) 

 89 0,84 leva pour 1 US $ 

Canada 96 0,734  Can $ pour 1 US $ insee 

Chili 96 412,27 pesos pour 1 US $ FMI (stat fin internationales, Annuaire 97) 

 90 336,86 pesos pour 1 US $ 

Chine 96 8,3142 yuan pour 1 US $ FMI (stat fin internationales, Annuaire 97) 

 90 5,2221 yuan pour 1 US $ 

Egypte 96 3,388 livres pour 1 US $ FMI (stat fin internationales, Annuaire 97) 

 90 2 livres pour 1 US $ 

France 96 5,11 Fr pour 1 US $ insee 

Europe  6,55957 Fr pour 1 euro Si étude antérieure à 1999, le taux de change de l'écu est 
donné 

Finlande 96 4,6439 Markkaa  pour 1 US $ FMI (stat fin internationales, Annuaire 97) 

HongKong 96 7,7343 $ HK pour 1 US $ FMI (stat fin internationales, Annuaire 97) 

 93 7,736 $ HK pour 1 US $ ONU 

Indonésie 96 2342,2 rupiahs pour 1 US $ FMI (stat fin internationales, Annuaire 97) 

 90 1901 rupiahs pour 1 US $ 

Israël 96 3,1917 NIS pour 1 US $ FMI (stat fin internationales, Annuaire 97) 

Maroc 96 8,716 dirham pour 1 US $ FMI (stat fin internationales, Annuaire 97) 

Mexique 96 7,5994 n. pesos pour 1 US $ FMI (stat fin internationales, Annuaire 97) 

 90 2,9454 n. pesos pour 1 US $ 

 76 12,5 n. pesos pour 1000 $ 

Norvège 96 6,4498 NOK pour 1 US $ FMI (stat fin internationales, Annuaire 97) 

Danemark 96 5,793 DK pour 1 US $ FMI (stat fin internationales, Annuaire 97) 

Suède 96 6,696 SEK pour 1 US $ FMI (stat fin internationales, Annuaire 97) 

Suisse 96 0,81 FrS pour 1 US $ insee 

Thaïlande 96 25,343 bakt pour 1 US $ FMI (stat fin internationales, Annuaire 97) 

 90 25,29 bakt pour 1 US $ 

UK 96 1,56 £S pour 1 US $ insee 
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PARTIE 1 

CARACTERISATION DE LA POLLUTION EXTERIEURE 

Christian Renaudot (AIRPARIF) 

 
 
 
11 Contexte et situation générale 
 
 
Le nouveau contexte de la loi sur l’air de 1996 (1) et la grande sensibilité des citadins 
franciliens à la qualité de l’air font actuellement évoluer les missions des organismes de 
surveillance de la qualité de l’air, initialement chargés de la simple mesure de la concentration 
de composés chimiques polluants dans l’air.  
 
Au-delà de l’observation, il devient nécessaire de caractériser au mieux le risque induit par la 
pollution, et fournir des éléments permettant de réduire ce risque. La demande des décideurs 
concerne de plus en plus fréquemment la mise en place urgente d’outils d’aide à la décision 
tant pour anticiper les épisodes de pollution que pour déterminer l’efficacité d’actions pour les 
réduire. Ceci survient dans un contexte de très forte sensibilité de l’opinion au risque sanitaire 
induit par la pollution (publication de l’étude ERPURS (2)) associé à tort aux épisodes de très 
forte pollution. 
 
La nécessité de l’information rapide du public relative aux niveaux de pollution ou à leur 
prévision, aussi bien quotidiennement qu’en cas d’épisode de pollution atmosphérique 
impliquant le déclenchement des procédures d’information et d’alerte est soulignée également 
par la Loi sur l’Air et l’Utilisation Rationnelle de l’Energie (LAURE) et doit constituer un axe 
fort de développement (3). 
 
L’évaluation des risques doit permettre, in fine, la connaissance des coûts économiques 
sanitaires environnementaux ou culturels induits par la pollution atmosphérique. C’est le 
travail initial de la mise en œuvre des Plans Régionaux de la Qualité de l’Air (PRQA) prévus 
par la loi (4). 
 
Cela passe par la meilleure connaissance possible de l’exposition des différentes cibles à la 
pollution atmosphérique, donc par l’établissement de descriptions spatiales et temporelles 
précises de celle-ci. 
 
Les niveaux des différents polluants dans l'environnement dépendent bien sûr des émissions 
mais également fortement de facteurs non maîtrisables : météorologie, topographie, etc, qui 
interviennent également sur les émissions de façon complexe. L’exposition des personnes 
dépend, de plus, de leur séjour plus ou moins prolongé dans différents micro environnements 
plus ou moins exposés (voir à ce sujet l’état des connaissances sur le relation entre pollution 
intérieure et extérieure rédigé par Yvon Le Moullec). 
 
La surveillance nécessaire à caractériser les effets nuisibles, et donc l’exposition, est 
beaucoup plus large que la simple mesure. Elle doit utiliser toutes les méthodes 
d’investigation et toutes les informations qui permettent de définir de façon objective et avec 
une précision quantifiable cette qualité de l’air vis à vis des effets nuisibles. Cela comprend 
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des méthodes d’observation et des méthodes de description simulée de niveaux de pollution 
virtuels ou réels. 
L’observation consiste en la détermination de concentrations d’espèces chimiques 
polluantes, afin de fournir des éléments permettant de caractériser les expositions des 
personnes ou des éléments sensibles de l’environnement. En fonction des espèces mesurées, 
ces observations sont continues et automatiques ou par campagnes d’échantillonnages et 
analyses au laboratoire. Dans tous les cas, elles doivent s’appuyer sur un plan 
d’échantillonnage, dans le temps et dans l’espace, qui découle des objectifs de surveillance 
(c’est entre autre le problème de la représentativité et de la localisation des sites de mesure) et 
sur des mesures de concentration de fiabilité connue. Les observations de certains effets sur la 
végétation, sur le bâti ou sur les êtres vivants peuvent aussi fournir une information indirecte 
de la qualité de l’air. 
 
Le calcul de l’exposition d’un individu peut être effectué soit par méthode directe soit par 
méthode indirecte. En méthode directe, on réalise la mesure de certains polluants en suivant la 
personne dans ses activités. Elles requiert l’usage de capteurs portatifs de faible 
encombrement. La méthode indirecte relie les lieux et temps de séjour aux concentrations 
rencontrées dans différents environnements, et ce pour des catégories types de personnes. 
 
 
Les méthodes de simulation permettent de disposer d’informations de précision variable là 
où l’observation n’a pas été mise en œuvre. Elles consistent en la mise en œuvre d’outils 
mathématiques de traitement de données :  

- outils statistiques permettant par exemple d’interpoler entre des données observées 
ou de reconstituer des séries temporelles. 

- outils de modélisation physique permettant de calculer les niveaux de concentration 
que l’on suppose homogènes dans un découpage régulier de l’espace (maille) pour des 
intervalles de temps déterminés. 
Ces outils s’appuient sur la connaissance des émissions et sur la description de la dispersion et 
de la chimie atmosphérique à différentes échelles de temps et d’espace. 
 
Il est indispensable, comme le prévoient la loi sur l’air et la directive cadre de l’union 
européenne, de coupler observation et description des pollutions par des modélisations 
physiques adaptées. C’est la mise et œuvre combinée et raisonnée de ces différents moyens 
qui doit constituer une surveillance moderne et optimisée de la qualité de l’air. 
 
 
12 L’observation et la mesure des polluants 
 
121 Le choix d’indicateurs de pollution 
 
Dans le cadre de la loi sur l’air, en France, l'objectif principal de la surveillance est la 
connaissance de l'exposition des personnes et privilégie l'aspect "effets sur la santé". Un 
dispositif de surveillance doit répondre simultanément à de multiples objectifs : 
 
• Permettre le suivi spatio-temporel de la pollution atmosphérique afin de situer la qualité 

de l'air par rapport à des critères d'exposition ayant valeur réglementaire (directives 
européennes transcrites en droit français pour le dioxyde de soufre, les particules, le 
plomb, l'ozone et le dioxyde d'azote) ou sanitaire (objectifs de qualité de l’OMS, 
recommandations du Conseil Supérieur d’Hygiène Public de France) (références 5 à 21), 
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• Fournir les éléments permettant de caractériser au mieux l’exposition, 
• Dégager les tendances et donc les priorités d'action. 
 
La surveillance de la qualité de l’air procède de la mesure d’un nombre limité de composés, 
que l’on utilise comme indicateurs (22). Il s’agit d’une simplification de la réalité, l’air 
contenant des centaines de substances polluantes de toutes origines. 
 
Un indicateur peut être considéré comme un polluant dont la mesure donne une information 
sur l’impact d’un type de sources particulier, ou d’un état de dégradation de la qualité de l’air. 
Un polluant indicateur de source sera considéré comme polluant primaire, c’est-à-dire 
directement émis dans l’atmosphère puis mesuré sans qu’une transformation chimique 
n’intervienne entre l’émission et la mesure. A l’inverse, un polluant dont l’origine sera tout ou 
partie liée à une transformation de polluants primaires dans l’air sera considéré comme 
polluant « secondaire ». Un indicateur secondaire peut donc traduire une pollution variée. Si 
l’on prend le cas de la pollution photochimique, l’ozone en est l’indicateur le plus utilisé (23), 
alors que d’autres espèces chimiques sont produites (péroxyacétylnitrates par exemple, très 
lacrymogènes et sûrement nocifs) qui, pour des raisons pratiques et de coût évident, ne sont 
pas mesurées en routine par les réseaux de surveillance. 
 
Le choix des indicateurs est fondamental mais soumis à de nombreuses contraintes en 
particulier de performance des méthodes de chimie analytique. On doit ainsi être dans la 
capacité de justifier le choix de ceux-ci, éventuellement par des études de corrélation entre 
polluants. Ces études doivent porter sur de longues périodes, couvrant au moins une année, 
voire davantage lorsque des variations inter annuelles sont observées, afin d’assurer le bien-
fondé de la comparabilité. A titre d’exemple, les mesures de particules sont aujourd’hui 
réalisées selon différentes méthodes analytiques (24). On parle de mesures de particules 
totales en suspension, de particules de diamètre aérodynamiques inférieur à 13, 10 ou 2,5 
microns (PM13, PM10, PM2,5), de mesures de fumées noires. L’indicateur particules est 
donc par essence hétérogène, il doit dans ce cas précis être explicite, pour éviter de conclure à 
une corrélation de composés qui visiblement conduisent à des comportements temporels 
différents. Le graphique 1-1 illustre à titre d’exemple la difficulté à relier les mesures de 
PM10 de celles de fumées noires. Sur un même site de mesure qualifié de fond, les évolutions 
temporelles des concentrations horaires diffèrent d’une part en profil mais également en 
échelle de valeur. Les particules PM10 en milieu urbain ou rural peuvent recouvrir de 
multiples formes : part plus ou moins importante des fractions les plus fines, particules 
primaires d’origine anthropique ou naturelle, ou secondaires issues de la photochimie de type 
sulfates-nitrates (25). 
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Graphique 1-1 : évolution des concentrations horaires en fumées noires et PM10 de la 
station Paris 12ème du 17 au 19 juillet 1999. 
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Le dioxyde d’azote (NO2) quant à lui ne doit pas être considéré en premier lieu comme 
indicateur de source. De manière simplifiée, on peut retenir qu’à l’émission d’un véhicule 
automobile, selon que celui ci soit essence ou diesel, la part de NO2 dans les émissions 
d’oxydes d’azote (NO+NO2) représentera de 5 à 20% maximum. La plus grande part des 
oxydes d’azote dans l’air sont ainsi dues à des émissions directes de monoxyde d’azote (NO), 
à une faible part de NO2, mais aussi à la composante secondaire du NO2 liée à l’oxydation 
dans l’atmosphère du NO après émission.  
Plus un polluant présente une homogénéité de concentration dans l’espace, plus celui-ci peut 
être considéré comme un bon indicateur de dégradation de l’air liée à une pollution secondaire 
de type photochimique. C’est le cas de la plupart des polluants secondaires. A contrario, un 
gradient spatial fort de concentration témoignera d’une influence limitée d’une source dans 
l’espace, et donc d’une bonne indication de source sur le lieu même de l’émission. 
 
Un indicateur présente en général une double signification : signification en tant qu’indicateur 
d’un type de source émettant ou induisant des polluants non mesurés, mais également valeur 
intrinsèque en tant que toxique propre ayant des effets connus sur la santé humaine et le 
milieu extérieur dans son ensemble. Le polluant en tant que nuisible dispose alors de normes 
de qualité applicables spécifiquement à lui-même et de valeur universelle. Ce n’est pas le cas 
de l’indicateur. Au delà de la difficulté d’établissement et de réactualisation des normes 
afférant aux polluants, peut se poser le problème d’indicateur à signification complexe comme 
les particules. Il va de soit qu’une norme fumées noires n’est pas simplement transposable aux 
PM10 ou aux PM2,5. Une différenciation des valeurs sanitaires est alors nécessaire pour les 
différents types de particules, avec toute la difficulté de disposer qu’une cohérence 
internationale et d’une continuité historique dans les mesures. 
 
Les PM10 mesurées en France ne traduisent pas la même composition en taille et 
granulométrie par exemple que ces mêmes PM10 mesurées aux Etats-Unis. Il s’agit bien 
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apparemment de la même appellation, puisque la méthode de prélèvement standardisée ne 
laisse aucun doute quant à la taille des particules prises en compte. L’agressivité des 
particules qui les composent est-elle identique ? Une norme établie aux Etats-Unis est-elle 
applicable directement en France et vice-versa ? Les différences constatées par exemple sur 
les carburants, les types de motorisations en répartition du parc roulant, sont autant d’éléments 
conduisant à penser que la composition de ces particules peut induire une différence en terme 
d’impact sanitaire.  
Enfin et dans le même ordre d’idée, une norme européenne relative aux fumées noires, 
comme il en en existe une depuis plus de 20 ans, a-t-elle un sens tout à fait identique dans les 
différents pays de la communauté, où par exemple la composition des suies carbonées peut 
être différente selon les combustibles brûlés, avec pour conséquence une différence de 
répartition granulométrique, donc en terme d’assimilation par les voies respiratoires ? La 
question se pose d’ailleurs de savoir si la charge de carbone organique des particules 
davantage que leur taille est à mettre en relation avec leur plus grande « agressivité ». 
Enfin, les fumées noires d’il y a vingt ans sont elles identiques à celles d’aujourd’hui ? 
 
Le travail sur des indicateurs individualisés a pour vocation la caractérisation d’un milieu 
polluant complexe par le suivi de quelques polluants mesure de polluants faciles ou peu 
coûteux à mesurer de manière routinière. Le monoxyde de carbone ou les oxydes d’azote sont 
par exemple des excellents indicateurs des émissions liées au trafic routier. Il doit permettre 
d’apporter une idée assez juste du comportement des concentrations de toute une série 
d’espèces émises au même moment et qui ne sont techniquement ou pratiquement pas 
mesurables. 
 
On doit souligner la nécessité de documenter et développer les relations statistiques entre 
polluants faciles à suivre en routine et autres polluants plus délicats à mesurer dans le cadre 
d’une surveillance. A notre connaissance, très peu de publications existent dans le domaine de 
la comparaison statistique entre polluants. Deux exemples de relations intéressantes à établir 
peuvent être donnés dans ce domaine. Le premier concerne les Hydrocarbures Aromatiques 
Polycycliques (HAP). Encore peu mesurés en France par les réseaux de surveillance, 
essentiellement en raison d’une métrologie de laboratoire lourde, les données d’oxydes 
d’azote ou de monoxyde de carbone pourraient utilement servir à mieux appréhender leur 
connaissance, là où des mesures parallèles existent. Dans quelle mesure les évolutions 
temporelles des concentrations de NOx et de CO traduiraient-elles celles des différents HAP, 
pour lesquels une surveillance va devenir obligatoire au niveau européen ? La lourdeur 
logistique et le coût des mesures de HAP interdiront de fait une extension aussi grande que 
celle prise aujourd’hui par la mesure des oxydes d’azote. Quelques points bien choisis ne 
pourraient-ils pas suffire à la caractérisation de concentrations dans des environnements types, 
le cas échéant reconstitués mathématiquement par relations statistiques ? Elles-mêmes 
associées à une modélisation prenant en compte des facteurs d’émissions. La réalisation de 
campagnes de mesures extensives par tubes à diffusion ou tout matériel équivalent, permettent 
pour certains polluants, d’avoir accès à des cartographies à grande échelle, complémentaires 
de la mesure routinière sur un nombre de sites réduits. 
 
Le deuxième exemple de relation entre polluants concerne deux indicateurs : les PM10 et les 
PM2,5. Davantage développée, disposant d’une norme européenne concernant le prélèvement, 
la mesure des PM10 est en fort développement en France. Des investissements importants 
sont encore en cours pour équiper des régions soit non surveillées jusqu’alors, soit pour 
modifier leur méthode de mesure des particules, le plus souvent pour passer des fumées noires 
ou des PM13 aux PM10. L’absence de normalisation européenne actuelle en matière de 
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prélèvement des particules PM2,5 et l’absence de normes spécifiques aux PM2,5 dans la 
directive du 22 avril 1999 (10), conduisent à un développement encore modeste de la mesure 
en routine de cet indicateur de la fraction la plus fine des particules urbaines. Des études 
statistiques sur des sites de référence, couvrant à la fois des situations de fond et de proximité 
aux sources, pourraient apporter à terme des éléments indirects d’appréciation des teneurs en 
PM2,5, connaissant celles de PM10. La prudence est de mise toutefois, dans la mesure où des 
recalages réguliers seraient nécessaires, notamment en raison de possibles modifications 
substantielles des carburants et des types de motorisation. 
 
122 Variabilité spatiale de la pollution atmosphérique : 
 
On s’appuie d’abord essentiellement sur la connaissance du champ de concentrations dans 
l’espace. Mais ce dernier évolue plus ou moins fortement dans le temps. 
L’identification de zones de pollution « homogène » permet de définir théoriquement des 
unités de pollution comparables sur de grandes échelles d’espaces, applicables à un nombre 
important d’individus. 
 
La caractérisation des niveaux de pollution dans un champ géographique peut passer par 
différents niveaux de finesse, nécessairement plus difficiles à appréhender à chaque étape. 
 
Par exemple, en toute première approche, on peut utiliser l’ensemble des données issues de 
stations de fond et agréger un résultat valable pour l’ensemble d’une unité urbaine, 
typiquement d’une agglomération. Il s’agit d’une valeur issue de résultats parfois très 
différents, même s’ils correspondent tous à une même typologie de site de mesure et donc a 
priori de lieu d’exposition. Ce type d’agrégation, fait par indicateur de pollution, ne doit pas 
être rapproché avec un indice d’information du type ATMO (26). Ce dernier agrège non 
seulement les stations d’un même domaine mais également il utilise plusieurs polluants à la 
fois. Les sous-indices calculés pour l’établissement de l’indice ATMO global correspondent 
dans ce sens à la moyenne d’une zone géographique correspondant généralement à des 
valeurs horaires maximales, à l’échelle de la journée. Un indice de type ATMO a bien pour 
vocation de délivrer au grand public une information de type qualitatif, du type « peu » ou 
« très » pollué, associé à une échelle de valeurs simple à mémoriser. Il ne peut naturellement 
prétendre à servir des études en lien avec la caractérisation de l’exposition des populations. 
 
Dans un même type d’approche, la moyenne de capteurs de secteurs a priori homogènes pour 
ce qui est de la pollution de fond peut être calculée et servir de valeur de pollution de 
référence. Cela nécessite déjà à ce niveau d’appréciation de disposer dans chaque zone définie 
d’un nombre de capteurs suffisant pour tous les indicateurs pertinents en terme sanitaire, soit 
au minimum NO2, SO2, particules et O3. La difficulté réside naturellement dans la définition 
des zones, le plus souvent postulée sur la base des connaissances des concentrations relevées 
par un réseau fixe, par des campagnes complémentaires de type tubes à diffusion, ou par 
l’appui d’éléments relatifs à la connaissance des émissions dans le domaine étudié. 
 
L’étape suivante dans la connaissance des concentrations de fond dans les différents points 
d’un domaine, consiste dans l’établissement de cartographies indiquant la répartition de la 
pollution par interpolations de mesures discrètes. De nombreuses méthodes permettent 
d’obtenir ce résultat, citons les plus récents outils en lien avec la géostatistique (27), outils 
complexes et nécessitant une forte expertise, mais permettant l’introduction de cofacteurs tels 
que données d’émissions, données topographiques ou démographiques… Un tel croisement 
de données ne peut être réalisé qu’en disposant de fait de nombreuses données sur l’ensemble 



Monétarisation des effets de la pollution atmosphérique : un « état de l’art » pluridisciplinaire, EUREQua-GREQAM (2001) 

 127 

du domaine, à une échelle spatiale adaptée, les données d’émission étant parmi les plus 
délicates à recueillir. Une des limites inévitable de toute interpolation, est le nombre de sites 
de référence. L’appui de mesures à grande échelle par tubes à diffusion de coût réduit et de 
plus grande simplicité de mise en œuvre qu’un appareillage automatique, reste la technique la 
plus adaptée pour la réalisation de cartographies d’un domaine étendu. De telles informations 
restent cependant très générales puisqu’elles ne renseignent que sur la répartition spatiale 
d’une concentration moyenne sur plusieurs jours voire plusieurs semaines selon le polluant, 
échelle de temps non nécessairement pertinente à l’image de l’ozone par exemple. La plus 
grande précaution doit être prise dans le choix des sites utilisés pour la réalisation de telles 
cartographies. Il s’agit bien dans ce type d’exercice d’identifier la concentration de fond 
représentative en moyenne de tout le secteur environnant, qui correspond à la valeur de base 
inévitable dans des lieux courants éloignés de la proximité immédiate des sources de 
pollution. 
 
L’interpolation cartographique attribue de facto une valeur en des lieux ou aucune mesure 
n’est effectuée, seule une mesure d’ambiance générale (stations de fond) a un sens à être mise 
en cartographie à grande échelle comme pour un département ou une région entière. 
 
L’intégration de sites dits de proximité ou en situation intermédiaire avec le fond dans une 
cartographie par interpolation ne peut être justifiée que lorsque le maillage de mesure est au 
moins aussi fin que l’échelle de décroissance des niveaux de proximité vers ceux de fond. Elle 
doit être en général proscrite. 
 
Les cartographies peuvent être appliquées à différentes fins, comme par exemple l’illustration 
de l’aire de dépassement d’un objectif de qualité annuel (Figure 1-2).  
 
Figure 1-2 : cartographie de la médiane annuelle des concentrations horaires de dioxyde 
d’azote en 1999 en Ile-de-France (valeurs en µg/m3). 
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Un tel résultat peut à son tour être croisé avec les lieux de résidence des personnes, pour 
estimer le nombre d’habitants d’un domaine exposés à un air ne respectant pas l’objectif de 
qualité. Un tel exercice considère implicitement que la situation de fond représente la 
situation d’exposition principale en terme de durée, ce qui est certainement vrai, mais ne peut 
être chiffré que par des approches d’exposition indirecte. 
Il sera à terme possible, lorsque les données seront disponibles, de cartographier les 
concentrations modélisées en bordure des axes de circulation principaux, par l’utilisation de 
modèles de rue simplifiés, connaissant des configurations types de voiries, les vitesses de 
circulation et les débits. 
 
 
Etablissement de l’exposition par méthode directe ou indirecte : 
 
Le calcul de l’exposition d’un individu peut être effectuée soit par méthode directe soit par 
méthode indirecte. 
 
L’exposition obtenue « directement » consiste à suivre un individu dans sa journée en 
mesurant les polluants par capteurs portatifs. Cette technique, apparemment simple de mise en 
œuvre, ne permet pas de caractériser tous les polluants. Même de faible encombrement, le 
dispositif de prélèvement constitue nécessairement une contrainte, celle-ci étant d’autant plus 
importante que l’expérience dure. Il est difficile de faire porter sans contrainte évidente à un 
individu plus de quelques jours un tel matériel, des consignes d’utilisation précises doivent 
être suivies scrupuleusement. La difficulté majeure réside dans le choix des individus, censés 
représenter des catégories types de la population générale. L’étude de l’exposition de 
l’ensemble de la population passe par l’identification de catégories d’individus, assez variées 
pour donner une image satisfaisante de la société urbaine, mais nécessairement simplifiée par 
souci logistique et de coût. Un avantage considérable de ce type de méthode est la possibilité 
de suivre la dose de polluant dans tous les environnements fréquentés par une personne, qu’il 
s’agisse d’un environnement extérieur ou intérieur : locaux d’habitations, bureaux, transports 
en commun, voiture particulière, lieux publics… La mesure directe des polluants peut 
largement contribuer à améliorer les connaissances dans des micro environnements 
particuliers, où la mesure n’est pas effectuée en routine et où la modélisation peut s’avérer 
très délicate. Ces résultats servent alors d’appui essentiel à l’approche indirecte évoquée ci-
après. 
 
Compte tenu de la lourdeur de telles études directes, la méthode indirecte consiste à 
reconstituer la dose respirée de différents polluants dans les nombreuses activités et lieux 
fréquentés au cours de la journée. Il s’agit d’une forme de modélisation, prenant en compte 
deux aspects : les lieux et durées de présence des personnes d’une part, les concentrations 
relevées dans ces différents lieux d’autre part.  
Pour ce qui est de la caractérisation des concentrations dans l’espace, les différentes méthodes 
d’évaluation ont été décrites précédemment. Il s’agit naturellement des mesures permanentes 
effectuées par les réseaux de surveillance de la qualité de l’air, mais aussi par la reconstitution 
de valeurs dans l’espace par outils cartographiques ou de modélisation mathématique ou 
physico-chimique. La prise en compte des niveaux de concentrations dans les locaux est un 
point essentiel, avec tout un lot de questions sous-jacentes : nature des locaux (matériaux), 
présence ou non de fumeurs, risque d’exposition professionnelle …, (voir la contribution de 
Le Moullec sur les relations air intérieur / air extérieur). 
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Le travail essentiel consiste en l’établissement d’une liste de lieux type caractéristiques des 
ambiances urbaines ou rurales : comme dans toute modélisation, une certaine simplification 
de la réalité s'impose, tous les environnements ne pouvant être individuellement reconstitués. 
Pour ce qui est des lieux et durées de séjour des individus, la première étape consiste à 
déterminer des classes d’individus selon un nombre de critères pouvant être extrêmement 
nombreux : classe d’âge, sédentarité ou activité professionnelle, lieux d’habitation, lieu de 
travail, type de transport utilisé pour se rendre au travail, durée et mode de transport, activité 
sportive ou non, etc.. L’établissement de « budgets espace-temps » de différentes catégories 
de personnes est un travail lourd, les données disponibles aujourd’hui étant encore parcellaires 
et dispersées. Un énorme travail reste à faire dans ce domaine. 
 
 
Du fond à la proximité , une forte variabilité de concentration 
 
La caractérisation des niveaux de concentrations dans des environnements très variés est 
justifiée par la forte amplitude pouvant exister entre les valeurs relevées proches et loin d’une 
source, d’autant plus que le polluant considéré est primaire. 
Ainsi, un gradient fort existe entre une situation de bord de trottoir d’une voirie importante et 
une situation considérée comme du fond à quelques centaines de mètres de distance. 
Des études de terrain montrent, que pour des polluants primaires automobiles classiques 
comme le CO ou le NO, selon le débit d’un axe de circulation, la distance à partir de laquelle 
l’axe en question a peu ou pas d’influence directe varie de quelques mètres à quelques 
centaines de mètres selon le volume de circulation. Le tableau 1-1, repris de la classification 
nationale des sites de mesure (28) repose sur des valeurs utilisées largement aux Etats-Unis 
depuis de nombreuses années, elles-mêmes pouvant reposer sur des études expérimentales ou 
de modélisation. 
 
Tableau 1-1 : Distance minimale d’éloignement d’une source de trafic pour une station 

de fond 

Débit (TMJA) en véhicules/jour Distance minimale à la voie en mètres 
< 1 000 - 

1000 à 3000 10 
3000 à 6000 20 
6000 à 15000 30 
15000 à 40000 40 
40000 à 70000 100 

> 70 000 200 
TMJA : Trafic Moyen Journalier Annuel dans les deux sens 
 
Le tableau 1-2 indique les concentrations moyennes de différents indicateurs du trafic 
automobile sur différents sites types parisiens, qu’ils soient de fond, de proximité au trafic, ou 
en situation intermédiaire dite « d’observation » comme le site de la Tour St-Jacques. Ce 
dernier, à une vingtaine de mètre de la rue de Rivoli est dans la zone d’influence directe des 
émissions de la rue. Le site trafic de l’avenue des Champs-Elysées est, quant à lui, en bordure 
immédiate de voirie, à un mètre de la chaussée. Le site de fond du parc du Champ de Mars est 
quant à lui à une distance de plus de 100 mètres du premier axe de circulation significatif. 
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Tableau 1-2 : niveaux moyens annuels sur différents types de stations parisiennes en 1998 
 

Moyenne annuelle (µg/m3) Station Typologie 
CO NO NO2 PM10 

Paris 12ème Urbaine  31 58 23 
Paris 7ème Urbaine  28 57  

Avenue des Champs-Elysées Trafic 2200 114 71  
Boulevard Périphérique 

Auteuil Trafic 2400 315 92 50 
Tour Saint-Jacques Observation 800 41 71  

 
 
Les valeurs du tableau sont données à titre indicatif, elles peuvent recouvrir des situations 
variées dans le temps, comme le détaille la partie consacrée à la variabilité temporelle de la 
pollution. 
 
Simplement sur des valeurs moyennes, on comprend toute l’importance du positionnement 
des capteurs, et de la grande difficulté à comparer les résultats sans un travail préalable 
rigoureux de documentation et de classification des stations. La classification nationale des 
sites de mesure, instaurée au début de l’année 1999, est le fruit d’un travail associant les 
réseaux de mesure, l’ADEME et le Ministère de l’Environnement (28). Cette première étape 
jette les bases d’une classification commune en France. Elle doit être suivie et appliquée par 
l’ensemble des acteurs de la surveillance nationale. La meilleure correspondance avec les 
malheureusement imprécis et trop rares critères européens définis par les directives (9, 10, 
11), est un garant de cohérence et de comparabilité dans le temps de l’espace. Il n’est pas 
raisonnable en effet de demander aux gestionnaires de réseaux de surveillance de modifier 
sans cesse le positionnement de leurs capteurs, tant pour des raisons pratiques, financières, 
que de nécessité de maintenir des continuités historiques de données à des fins d’études 
épidémiologiques par exemple, ou plus généralement de toute étude de tendance. 
 
En situation de fond, on observe peu de variabilité spatiale des concentrations, pour peu que 
l’on respecte l’éloignement aux sources directes. A contrario, proche d’une source, les écarts 
de teneurs sur quelques mètres peuvent être très importants. La distance horizontale avec 
l’axe de circulation surveillé est un paramètre essentiel, des préconisations françaises existent 
dans ce domaine. La différence de teneurs relevées entre différentes voiries doit ainsi 
davantage tenir de la nature du trafic, de la vitesse de circulation, de la topographie du site qui 
joue fortement sur la dispersion des polluants, que de la différence de distance de prélèvement 
constatée selon les sites de mesures de type trafic. Dans tout type de micro environnement, 
que ce soit bords de voirie, sorties de tunnel ou de parkings souterrains, le gradient de 
concentration horizontal est d’autant plus fort que les polluants sont primaires. Lorsque l’on 
s’éloigne de la source, on rejoint rapidement le niveau de fond. 
 
Enfin, il faut également considérer les risques de retombées de panaches d’émissions de 
sources fixes. Les polluants sont émis en général entre 10 et 200 mètres de hauteur selon le 
type d’activité et de cheminée. Les retombées peuvent soit avoir lieu dans les premières 
centaines de mètres (cas des cheminées de faible hauteur), ou jusqu’à plusieurs kilomètres 
voire dizaine de kilomètres pour les plus hautes. L’étude des situations météorologiques 
associée à celle des variations temporelles des émissions peuvent conduire à identifier des 
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zones à fort risque de retombées, où les concentrations peuvent être fortement supérieures à 
celles du fond environnant. 
 

 
Hauteur de mesure et niveaux de concentrations 
 
Un autre aspect souvent évoqué est l’influence potentielle de la hauteur de prise d’échantillon 
sur les teneurs relevées et donc la représentativité de l’échantillonnage vis à vis de 
l’exposition des personnes. 
 
Sur ce point, peu d’études sont aujourd’hui disponibles en France comme à l’étranger, 
consacrées spécifiquement à ce thème. La réponse à cette question conduit souvent à des 
éléments basés sur l’expertise, l’habitude, ou sur la connaissance des niveaux relevés dans le 
cadre d’études ponctuelles ou de données d’un réseau de surveillance disposant de hauteurs de 
prélèvements variées. Face à ce manque de référence, des études récentes ont été produites 
dans le cadre de programmes de recherche de type PRIMEQUAL. Une étude réalisée en Ile-
de-France en 1997-1998 par AIRPARIF (29), a apporté des premiers éléments de réponse à 
cette question fortement relayée par voie médiatique. Dans quelle mesure les capteurs situés à 
plusieurs mètres au dessus du sol traduisent-ils les concentrations réellement relevées proche 
du sol, lieu de séjour le plus habituel des personnes, du moins dans leurs déplacements 
urbains ? 
 
On peut d’ores et déjà dire que les résultats ont largement corroboré le sentiment d’expert 
jusque là communiqué sur la base de la connaissance des données produites par le réseau de 
mesure ou par des campagnes ponctuelles. Les concentrations de dioxyde d’azote et d’ozone, 
indicateurs d’une pollution secondaire à large échelle d’espace (surtout l’ozone), sont très 
homogènes en un lieu donné caractérisé comme du « fond », où que l’on se place entre 1m50 
et 10m du sol. Cette homogénéité tient au caractère fortement secondaire de la formation de 
ces polluants dans l’air, de fortes concentrations pouvant être rencontrées loin des sources du 
trafic pour le NO2, loin des agglomérations pour l’ozone. Les temps de réaction chimique 
dans l’air et les phénomènes de transport conduisent à une forme d’homogénéisation des 
teneurs en ambiance de fond sur des superficies de plusieurs kilomètres carrés en ville, voire 
dizaine de kilomètres carrés en milieu rural. On comprend alors pourquoi quelques mètres en 
plus ou en moins à la verticale changent finalement très peu l’appréciation des teneurs. 
Quelques nuances doivent toutefois être apportées, comme toute mesure de gaz, les points de 
mesure doivent être dégagés et l’on doit suffisamment s’éloigner des parois pouvant conduire 
à des phénomènes de piégeage-adsorption, c’est notamment le cas de l’ozone. Une mesure 
d’ozone à quelques centimètres du sol par exemple conduirait à y trouver des concentrations 
plus faibles qu’à quelques mètres, du fait de cette capacité d’adsorption. 
 
Si l’on prend une situation proche du trafic, sur un trottoir, la situation est différente. En 
présence d’une source immédiate produisant directement du NO2 (environ 10% des oxydes 
d’azote émis), inévitablement les concentrations seront d’autant plus élevées en valeurs 
moyennes que l’on sera proche de la source, en l’occurrence le pot d’échappement. C’est tout 
naturellement à moins d’un mètre de hauteur que ces émissions sont concentrées, les teneurs 
sont plus élevées à ce niveau qu’à quelques mètres de hauteur. La différence est de l’ordre de 
15 %. Pour un polluant primaire type CO ou NO la différence est beaucoup plus importante. 
Elle justifie le prélèvement en situation de bord de voirie dans des conditions de respiration 
d’un individu moyen (1m60-1m70) à pied, ou à vélo. Dans sa voiture, l’automobiliste respire 
en fait des teneurs proches de celles relevées à l’extérieur à 1m de hauteur, compte tenu de la 
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faible hauteur des lieux d’émission et des orifices de ventilation des automobiles. Le cas 
d’enfants en poussettes est quant à lui bien particulier, il requiert plus une méthode de type 
exposition directe pour répondre à la dose potentiellement reçue lors de son transport en 
milieu urbain, compte tenu de la variété des situations rencontrées, car les teneurs pourraient 
être fortes mais les durées d’exposition brèves. 
 
En conclusion sur ce thème, il est relativement légitime de considérer qu’en ambiance de fond 
la hauteur de prélèvement n’a que peu d’effets sur la teneur en polluants mesurée. D’autres 
incertitudes risquent davantage d’altérer la comparabilité des résultats, par exemple une 
source de faible ampleur quantitativement et dont l’impact dans l’espace est limité. Ce peut 
être par exemple le cas d’une bouche de ventilation de parking, d’une petite cheminée de 
chauffage individuel ou de tout type de source de faible importance mais qui à quelques 
mètres de distance sera perceptible par un capteur et viendra se différencier de 
l’environnement moyen du quartier. La recherche et la documentation lors des choix de 
stations de mesure de fond sont des étapes clefs permettant de les considérer avec une faible 
marge d’erreur comme fidèlement représentatives de la qualité de l’air moyenne de tout un 
quartier, d’une commune, voire d’un ensemble de communes. 
 
De manière générale sur le thème de la variabilité spatiale de la pollution, il faut considérer 
ces éléments toujours valables pour l’étude de concentrations moyennes. Pour l’étude de pas 
de temps courts, de nombreux cas particuliers nécessitent le recours à la connaissance 
associée entre lieux d’exposition et moment d’exposition dans la journée, compte tenu de la 
forte variabilité temporelle des concentrations qui peut exister. 
 
Variabilité temporelle de la pollution atmosphérique : 
 
Comme il a été dit précédemment, la qualité de l’air évolue sensiblement d’un lieu à un autre. 
Il existe aussi une très forte variabilité dans le temps des teneurs relevées, y compris pour des 
pas de temps courts, de l’ordre de l’heure ou de la journée et pas seulement pour l’évolution 
d’un niveau moyen sur du long terme. Si la notion de forte variation de concentration d’un 
jour à l’autre, voire d’une heure à une autre est aujourd’hui à peu près connue du grand 
public, c’est bien par l’intermédiaire de l’information dispensée lors des épisodes aigus de 
pollution. Aujourd’hui presque banalisée, cette information systématique de tout dépassement 
de seuils définis dans le cadre d’un arrêté interpréfectoral (30) remonte pour l’Ile-de-France à 
1994. Depuis, la répétition de dépassements, notamment en été en raison de forts niveaux 
d’ozone, un peu partout en France, a permis de marquer les différences fortes que pouvaient 
connaître les jours entre eux.  
 
Une autre information est diffusée par la totalité des réseaux de mesure français, il s’agit de 
l’indice de qualité de l’air ATMO, mis en place par le Ministère de l’Environnement en 1995 
(26). Basé sur les stations de mesure de fond, l’indice ATMO traduit bien l’évolution générale 
de la qualité de l’air, sur une échelle de valeur permettant d’apprécier la dégradation ou 
l’amélioration de celle-ci d’un jour à un autre. Rapidement associé à une prévision de 
tendance, l’indice de la veille se retrouve aujourd’hui accompagné d’une estimation de 
l’indice du jour en cours de journée et de la prévision de celui du lendemain. Plus que des 
valeurs, les trois indices communiqués chaque jour apportent plus l’idée de la possible 
évolution des niveaux de pollution. Les conditions météorologiques ne changeant ni 
forcément rapidement, ni tous les jours, il est normal de constater fréquemment une certaine 
« stabilité » de l’indice. Les conditions météorologiques vont fortement conditionner les 
concentrations de polluants dans l’air, du fait de la variété des conditions dispersives de 
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l’atmosphère. Entre une journée avec ou sans vent, avec ou sans soleil, chaude ou froide, ce 
sont autant de paramètres pouvant faire varier les concentrations extérieures dans des facteurs 
pouvant atteindre 3 à 6 d’un jour à l’autre, et ce sans que les émissions de polluants n’aient 
évolué. 
 
Contrairement à l’idée généralement reçue il y a encore quelques années, une pointe de 
dioxyde d’azote survenant un jour de semaine alors que la veille était aussi un jour de semaine 
n’apparaît pas parce que le trafic a augmenté d’un facteur trois ou plus, mais bien parce que, à 
émissions à peu près équivalentes, le changement de conditions atmosphériques induit une 
accumulation des polluants au sol près des lieux d’émissions, conduisant à une hausse parfois 
spectaculaire des concentrations en un laps de temps de quelques heures à quelques jours. Il 
ne faut pourtant pas négliger les différences observées dans les quantités d’émissions d’un 
jour à l’autre (journée de départ en congés augmentant le trafic, journée de grand froid 
augmentant les émissions liées au chauffage, manifestations ou grèves conduisant à une 
circulation particulièrement difficile). Il faut retenir que ce ne sont en général pas ces 
événements qui vont conditionner la survenue de la pointe de pollution, mais bel et bien le 
changement météorologique, ces émissions supplémentaires venant aggraver une pollution 
émise tous les jours mais ne pouvant plus se disperser dans de bonnes conditions comme le 
reste de l’année. Les émissions constituent le signal et la situation météorologique son 
amplification plus ou moins forte. 
 
Proche des sources, comme par exemple sur un trottoir dans une rue, le trafic quotidien induit 
une présence continue de polluants émis par le trafic, sauf aux moments de circulation faible 
ou nulle. Les changements météorologiques, même s’ils ont aussi un impact sur ce type de 
site, influencent davantage les sites de fond éloignés des sources. Plus le site de proximité 
caractérise une source importante et régulière, plus les fluctuations de teneurs d’un jour à un 
autre seront faibles. En fond, la météorologie reste un facteur prédominant dans l’évolution 
des concentrations, que ce soit des polluants primaires (NO, CO, particules) ou secondaires 
(NO2, O3 , particules). Si l’on cherche à caractériser la variabilité de la pollution de l’air dans 
le temps, la situation de fond est bien la référence de base, puisque les contrastes y sont plus 
marqués. 
 
Une caractérisation de l’exposition par méthode indirecte comme il a été évoqué 
précédemment, doit prendre en compte les lieux de séjour des individus. Elle doit aussi 
prendre en compte le moment de la journée. C’est en fait le couple lieu/temps qui doit être 
apprécié. A proximité du trafic, même si les niveaux d’un jour à un autre n’évoluent pas en 
général d’un aussi grand facteur que pour le fond, au cours d’une même journée, on note un 
cycle quotidien marqué lié aux activités émettrices : niveaux plus forts le matin et le soir au 
moment des heures de pointe liées aux trajets domicile-travail. Un quart d’heure d’attente 
d’un autobus en proximité au trafic à 8 heures le matin peut être différent en terme 
d’exposition qu’un autre quart d’heure à 15h l’après-midi. La différence s’apprécie polluant 
par polluant, les conditions d’émission variant éminemment selon la vitesse de circulation et 
l’état de congestion du trafic.  
 
Ainsi, à distance équivalente parcourue, à faible vitesse la quantité de monoxyde de carbone 
émise par un véhicule essence est plus importante, c’est l’inverse qui se produit pour les 
oxydes d’azote. Les conditions et l’état changeant de la circulation expliquent en partie les 
différences constatées dans les niveaux mesurés dans la journée. En situation de fond, les 
fluctuations entre le matin et l’après-midi peuvent également être très importantes, cette fois 
non seulement en raison des émissions mais également de la météorologie. Il est par exemple 
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plus fréquent de constater un épisode de pollution en dioxyde d’azote en situation de fond en 
cours ou fin de matinée, période où certes le trafic est le plus dense et concentré dans le 
temps, mais aussi où les conditions dispersives sont généralement les moins bonnes (inversion 
matinale de température tendant à s’atténuer dans la journée). L’ozone quant à lui concentre 
les niveaux les plus élevés entre 13 et 19h, période d’ensoleillement où les températures sont 
les plus chaudes, paramètre nécessaire à sa formation photochimique.  
 
Un exemple peut être donné au titre de l’ozone. Un francilien habitant en grande couronne 
périurbaine et rejoignant Paris en été aux heures de pointe du matin sera confronté dans son 
transport à des concentrations élevées de polluants automobiles en bord de voirie. Il pourra à 
son retour chez lui en toute fin d’après-midi être exposé cette fois à des niveaux élevés 
d’ozone, tout dépend de l’heure de son retour, l’ozone connaissant un cycle diurne très 
marqué en relation avec l’intensité solaire. Le couplage du champ de concentration avec les 
moments et lieux de séjour est la seule approche permettant de ne pas se tromper lourdement 
sur l’estimation de la dose absorbée quotidiennement. 
 
Un autre point à ne pas sous-estimer est l’activité physique des personnes. Celle-ci 
conditionne fortement la dose de polluant réellement inhalée. A activité physique plus 
soutenue, c’est une plus grande quantité de polluants qui sera absorbée. Une personne se 
rendant à pas lent d’un point à un autre de la ville et une personne faisant le même trajet à 
pied mais cette fois en courant fera varier la durée de l’exposition dans les différents 
environnements mais aussi la quantité inspirée compte tenu du rythme respiratoire différent. 
Les concentrations ambiantes identiques dans l’absolu pour deux individus, auront dans de 
nombreux cas un impact différent selon l’activité menée dans ce milieu, par assimilation plus 
ou moins forte de polluants en lien avec l’intensité de l’activité physique. La différence de 
durée de transport étant finalement réduite, on considérera la même heure de la journée en 
terme de référence temporelle, il n’est pas envisageable de disposer d’information plus fine 
que l’heure en matière d’émissions, information déjà difficile à obtenir lorsque celle-ci peut 
être quantifiée. 
 
Mais au final, quelle durée d’exposition est pertinente ? L’année, le jour ? Naturellement plus 
le pas de temps doit être court, plus la finesse spatiale de connaissance des concentrations doit 
être grande. On doit en tout état de cause être capable de différencier un temps d’exposition 
court mais exceptionnel ou peu fréquent (ex : épisode de pollution en fond, exposition 
occasionnelle près d’une source), d’un temps d’exposition court mais répété dans le temps 
(ex : passage dans un tunnel tous les jours).  
 
Les épisodes importants de pollution, finalement assez rares, n’influent pas sur le niveau 
moyen annuel si c’est le pas de temps retenu. Un niveau très élevé rencontré tous les jours, 
même pendant peu de temps, pourrait avoir plus d’impact sur le calcul d’un niveau moyen 
annuel d’exposition, ou sur un pas de temps plus court (journée, semaine). 
 
Enfin, la précision métrologique des mesures doit être prise en compte. 
Celle-ci est incontournable. Elle est aujourd’hui relativement bien connue et peut être 
calculée. Elle doit par contre être davantage communiquée en association avec les relevés. 
Estimée de manière très globale entre 5 et 15% selon les polluants et les teneurs, l’incertitude 
associée à la mesure, qui pourrait paraître comme l’élément clef dans le risque d’erreur, reste 
finalement nettement inférieure à d’autres incertitudes associées dans un calcul d’exposition : 
estimation spatiale des émissions, budgets espace-temps des populations… 
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Il y a donc des thèmes où il est sans doute plus rentable de dispenser de lourds efforts, le gain 
en matière de précision de mesure ne pouvant représenter finalement que quelques pourcents 
dans un calcul global d’exposition. 
 
13 Les outils de simulation 
 
Les outils statistiques permettent une meilleure présentation des données soit au plan spatial 
par des techniques de cartographies interpolatives des observations discrètes réalisées dans 
l’espace soit par reconstitution statistique de séries temporelles de données. Ils ne rajoutent 
pas d’informations nouvelles aux observations de base. Ces méthodes, compte tenu de leur 
simplicité et de leur rapidité d’exécution restent toutefois très utilisées pour la prévision à 
court terme des épisodes de forte pollution. 
 
Les techniques de simulations numériques ou physiques génèrent par contre une information 
riche sur la qualité de l’air dans le temps et dans l’espace. 
Elles décrivent mathématiquement ou par analogie physique, les émissions (naturelles, 
industrielles, diffuses, trafic), le transport et la dispersion des polluants dans l’atmosphère et 
leur évolution chimique. Leur élaboration suppose que l’ensemble de ces phénomènes ait été 
compris et que l’on puisse correctement les décrire. Ces outils comprennent généralement un 
module de traitement des données d’entrée (émissions, topographie, occupation du sol) un 
module météorologique permettant la description des paramètres météorologiques utiles, un 
module de transport diffusion, un module de transformation chimique et un module de sortie 
permettant une présentation ergonomique des résultats. 
 
Les termes d’émissions sont très divers, complexes et souvent mal connus. Le transport et la 
dispersion dépendent d’éléments météorologiques ou orographiques très fins et parfois 
difficiles à quantifier : nébulosité, albédo, rugosité etc. La chimie atmosphérique est très 
complexe et incomplètement comprise. 
 
Les modèles physiques développés dans ce cadre, quels que soient les gros progrès réalisés en 
matière de description du phénomène et de puissance de calcul, restent et resteront malgré 
leur grosse taille informatique, des simplifications très fortes de la grande complexité qu’est la 
réalité. D’autant que les situations de forte pollution sont les plus dures à décrire, le 
comportement des masses d’air devenant très hypothétique en l’absence de vent. 
Un découpage du domaine de modélisation est défini et les concentrations des différentes 
espèces polluantes sont supposées constantes dans chaque volume élémentaire (maille) pour 
chaque intervalle de temps. Toute résolution plus fine que la maille est donc sans signification 
même si les représentations cartographiques sont souvent trompeuses à ce sujet. 
 
Ces outils simplifiés doivent être choisis et validés en fonction des questions auxquelles ils 
doivent répondre et afin que le domaine de validité soit adapté à la taille géographique du 
secteur modélisé ou du type de pollution étudié. La validation s’appuie exclusivement sur les 
données observées. La modélisation est donc un complément et pas un substitut à 
l’observation. Un modèle qui permettra d’estimer l’évolution des niveaux moyens de 
pollution dans les années à venir n’est pas adapté à décrire l’effet d’une mesure d’alerte sur 
les niveaux d’un épisode de forte pollution. De même un modèle régional de pollution 
atmosphérique avec une maille de 6 km ne peut permettre de caractériser l’exposition sur un 
trottoir qui nécessite une résolution de quelques mètres. 
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Malgré toutes ces limites, les modèles sont et vont devenir de plus en plus des outils essentiels 
de la surveillance de la qualité de l’air. En effet, ils permettent une description continue dans 
l’espace du champ de pollution alors que l’observation reste une méthode discrète. Ils 
permettent d’atteindre une information sur des polluants non mesurés ou non mesurables. 
 
Enfin ils sont le seul moyen de caractérisation de pollutions « virtuelles » futures ou passées 
puisqu’en changeant les émissions en fonction d’actions de réductions que l’on imagine, on 
peut tester à météorologie constante, leur efficacité. Ils sont donc les seuls outils qui peuvent 
apporter une réponse aux questions d’efficacité des actions correctives envisagées et donc à la 
validation a priori des propositions des PRQA. Ils permettent également de reconstituer les 
champs de pollution et donc l’exposition des personnes dans le passé ce qui est essentiel pour 
la détermination des effets de la pollution. Alors qu'en matière de mesure observée de la 
qualité de l’air, il n’y a pas d’investissements à effet rétroactif. 
 
14 Recommandations en matière de recherche 
 
Cet état de l’art à mis en évidence certaines lacunes, et nous donnons ci-après quelques pistes 
de recherche qu’il semble important d’explorer afin de les combler.  
 
* Progresser dans le développement des techniques de spatialisation : outils d’interpolation 
utilisant notamment la géostatistique. Faire le lien avec des outils de type SIG, afin d’établir 
des croisements entre données par exemple population (répartition des populations et niveaux 
de concentrations). 
 
* Développer des travaux statistiques sur les relations entre polluants, afin d’utiliser des 
indicateurs comme éléments d’appréciation d’autres espèces plus difficiles ou plus coûteuses 
à mesurer à grande échelle. 
 
* Documenter de manière plus complète les micro-environnements par la réalisation de 
campagnes de mesures et par l’appui d’outils de modélisation à fine échelle. 
 
* Etablir des budgets espaces temps adaptés à l’approche de caractérisation de l’exposition 
par méthode indirecte. 
 
* Uniformiser et préciser au niveaux européen des critères communs de classification et de 
choix des sites de surveillance de la qualité de l’air. 
 
* Apporter des réponses sur le représentativité des indicateurs de pollution selon les pays. 
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PARTIE 2 
POLLUTION PHYSICO-CHIMIQUE A L’INTERIEUR DES LOCAUX  

Yvon Le Moullec (LHVP) 

 
 
 
 
21 Introduction 
 
Le champ de la pollution atmosphérique intérieure, hors bâtiments industriels, recouvre un 
large ensemble de lieux de vie : habitats individuels ou collectifs, bâtiments publics (écoles, 
crèches,...), immeubles de bureaux, équipements de loisirs (piscines, cinémas, restaurants...), 
moyens de transports personnels (habitacles de voiture) ou collectifs (autobus, métro,...). Si 
on considère l'ensemble de ces environnements intérieurs, il apparaît que les citadins, dans 
leur majorité, y passent de 80 à 90% de leur temps, voire plus pour les jeunes enfants, les 
personnes âgées et les malades.  
En conséquence, dans les conditions de vie habituelle des citadins, l'exposition totale 
atmosphérique de ces personnes est largement gouvernée par celle subie dans les ambiances 
intérieures ; elle est pratiquement totale pour certains d'entre eux tels que le formaldéhyde, le 
radon, les fibres ou la fumée de tabac environnementale.  
 
Les polluants physico-chimiques présents dans les atmosphères intérieures proviennent à la 
fois des émissions des sources intérieures au bâtiment ainsi que du transfert de la pollution 
extérieure. Pour un bâtiment donné, les déterminants des teneurs intérieures sont l’intensité 
des émissions endogènes, le taux de renouvellement d'air du local, la qualité de l’air extérieur 
et la réactivité des polluants en phase homogène (réactions entre polluants) ou en phase 
hétérogène (réaction avec les surfaces). La température ambiante, l'hygrométrie et la vitesse 
de l'air interviennent également sur certaines émissions.  

 
211 Les sources intérieures de polluants physico-chimiques 
 
Elles peuvent être schématiquement regroupées en trois grandes catégories : les activités des 
occupants, les appareils de combustion domestiques et les matériaux de construction, 
d'aménagement et de décoration du bâtiment.  

 
Les occupants et leurs activités 

 
Les principales nuisances sont dues : 
 - à l'utilisation de produits domestiques tels que ceux destinés au nettoyage et à 
l'entretien des locaux ; la pollution atmosphérique générée est de nature organique très variée 
(solvants oxygénés de type alcools, esters, hydrocarbures aliphatiques et aromatiques, 
hydrocarbures chlorés). Plus épisodiquement, les activités de bricolage occasionnent des 
nuisances en relation avec la nature des produits utilisés, leur mode d'application et leurs 
conditions de stockage ;  
 -au tabagisme qui génère un ensemble complexe de plusieurs milliers de composés 
gazeux et particulaires. Les particules produites sont très fines et la phase gazeuse associée est 
de type minéral (monoxyde de carbone CO, oxydes d'azote NO et NO2, ammoniac... ) et 
organique (nicotine, aldéhydes, nitrosamines, benzène, hydrocarbures aromatiques 
polycycliques...).   
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Les appareils de combustion domestiques 
 
Ils sont utilisés pour le chauffage, la production d'eau chaude sanitaire et la cuisson des 
aliments : les gaz émis sont principalement CO, NO et NO2 ; d'autres polluants gazeux et 
particulaires (aldéhydes, hydrocarbures aromatiques polycycliques,...) sont également générés 
avec un facteur d'émission variable selon le combustible utilisé (fioul, bois, charbon, gaz,...).  

 
Les matériaux de construction, d'aménagement et de décoration 

 
Les matériaux sont à l'origine d'émission de très nombreux composés organiques volatils 
(COV) qui , tout en s'atténuant avec le temps, peuvent se prolonger pendant plusieurs mois. 
La caractérisation de ces émissions fait actuellement l'objet de développements importants, en 
liaison avec une évaluation sensorielle (irritations, odeurs) des ambiances intérieures  
  
Les émissions générées sont, soit continues, sans variation brutale d'intensité comme celles 
dues aux matériaux, soit discontinues et irrégulières en intensité, en relation avec les activités 
humaines.  

 
212 Le transfert de la pollution extérieure 
 
Les polluants atmosphériques extérieurs pénètrent dans les locaux par infiltration et par le 
système de ventilation ; les variations temporelles des teneurs sont reproduites à l'intérieur 
avec un retard et un amortissement qui sont fonction du taux de renouvellement d'air et de la 
nature du polluant qui est susceptible de réagir avec d’autres aérocontaminants ou de 
s'adsorber sur les surfaces. 
L’impact des teneurs extérieures sur les niveaux intérieurs peut, en première approximation, 
être quantifié en utilisant un modèle de type « balance massique ». En l’absence de source 
endogène de pollution et sous l’hypothèse d’une concentration extérieure n’évoluant pas trop 
rapidement, l’équation qui gouverne la relation entre teneurs intérieures (Cint) et teneurs 
extérieures (Cext) peut être mise sous la forme :  

 
Cint/Cext = P . TRA / (TRA + k) 

 
- P est le facteur de pénétration des gaz ou des particules au travers de l’enveloppe du 
bâtiment. Il est égal à 1 tant pour les gaz que pour les particules fines (PM2.5 ) ; il reste 
également proche de l’unité pour les PM10 et ne décroît de façon significative que pour les 
particules supérieures à 20 µm. 
 
- TRA est le taux de renouvellement d’air du local par heure ; il dépend essentiellement de 
trois facteurs principaux : les caractéristiques du bâtiment, les conditions extérieures 
ambiantes (température et force du vent) et le comportement des résidents (aération par 
ouverture des portes et de fenêtres). Ce paramètre peut varier de 0.2 renouvellement par heure 
pour des bâtiments très peu ventilés à des valeurs de 2 voire 3 lorsque les bâtiments sont très 
mal isolés. Il est en général plus élevé en été qu’en hiver et dans les régions méridionales que 
septentrionales. Dans les locaux à ventilation naturelle ce taux de renouvellement d’air est très 
dépendant des conditions météorologiques alors qu’il est plus constant dans les locaux à 
ventilation mécanique. Par ailleurs, l’ouverture large des fenêtres conduit rapidement à des 
renouvellements d’air très élevés, de l’ordre de 10. Ce paramètre est donc en général difficile 
à évaluer dans les conditions de vie habituelles sauf dans le cas de locaux disposant d’un 
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conditionnement d’air dans lesquels le volume d’air neuf introduit et le taux de recirculation 
de l’air obéissent à des règles précises.  
Dans le contexte français, bien qu’il existe peu de données représentatives, on peut considérer 
qu’une valeur de 0,5 à 1 renouvellement par heure est une valeur réaliste compte tenu des 
exigences réglementaires actuelles.  
 

- k est le facteur de transformation et d’adsorption des polluants gazeux ou de 
déposition des particules sur les parois du local ; sa valeur est fonction du polluant, de la 
nature du revêtement des parois et du rapport entre surface et volume du local considéré. Dans 
la mesure où on considère que les réactions entre polluants sont d’importance secondaire par 
rapport aux réactions d’adsorption et de déposition (ce qui semble être souvent le cas) ce 
facteur k peut s’exprimer sous la forme d’une vitesse de déposition spécifique au polluant et 
au type de surface kpol multiplié par le rapport surface sur volume du local (S/V). kpol est 
souvent exprimé en m/s et a été calculé pour plusieurs polluants dans différentes 
configurations caractéristiques de logements ou de bureaux standards. 
 
213 Les mesurages dans les bâtiments 
 
Pour l'évaluation des expositions, quel que soit le bâtiment, les mesurages doivent s'effectuer 
avec des équipements tolérables par les résidents. Selon les objectifs, ceux-ci sont plus ou 
moins complexes mais le plus souvent les prélèvements restent limités dans le temps. Ceci 
souligne l'importance d'une stratégie de prélèvement particulièrement bien étudiée dont le 
choix aura des répercussions sur la représentativité des résultats. En effet, dans les 
environnements intérieurs, l'évolution de la contamination atmosphérique est souvent 
difficilement prévisible en raison de la multiplicité des facteurs de variation que sont la 
ventilation, la nature et le caractère périodique ou intermittent des sources d'émission selon 
l'activité des occupants. Les profils temporels peuvent donc être extrêmement différents d'un 
local à l'autre et d'un jour à l'autre et le moment choisi pour effectuer un prélèvement doit, si 
possible, être défini en fonction des résultats d'une enquête préalable. 
 
L’échantillonnage passif est un moyen pratique et peu coûteux, qui répond bien aux 
contraintes d'autonomie et de portabilité. Cette méthode qui est applicable aux composés 
gazeux repose sur la diffusion moléculaire du polluant sur un capteur dont les performances 
dépendent de sa géométrie et de la nature de l’adsorbant qu’il contient. Cette technique, qui 
nécessite une analyse différée en laboratoire, a été décrite la première fois par Palmes pour la 
mesure du NO2 et est également appliquée pour d'autres polluants tels que SO2, O3, CO ainsi 
que pour les composés organiques volatils (COV) dont le benzène et le formaldéhyde. On 
notera cependant que ces mesures, par tubes à diffusion, ne permettent d'évaluer ni la 
fréquence, ni l'ampleur des pics de pollution susceptibles de se produire, par exemple pour 
NO2 dans les cuisines, au moment de la préparation des repas.  
 
Dans un nombre plus réduit d’études, des mesurages par des capteurs-analyseurs, identiques à 
ceux utilisés pour la surveillance de l’air extérieur, ont permis de suivre l’évolution en continu 
des teneurs pour des polluants tels que O3, NO2, CO ou les particules.  
Si les conditions de ventilation d’un local agissent globalement de la même manière sur 
l’ensemble des polluants, chacun d’eux présente des particularités selon son origine soit 
essentiellement intérieure (ex : formaldéhyde), soit extérieure (O3, SO2) soit mixte (NO2, 
particules, CO, hydrocarbures) et selon sa capacité d’adsorption ou de déposition sur les 
parois. En conséquence, il apparaît nécessaire de traiter chacun de ces polluants séparément 
en présentant les sources principales, les enseignements des études les concernant et les points 
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qui restent encore à préciser dans l’optique d’une meilleure évaluation de l’exposition des 
populations. 
 
Nous limiterons cet exposé aux polluants physico-chimiques les plus classiquement mesurés 
en milieu urbain et qui sont pris en compte dans les études épidémiologiques. 

 
22 L’Ozone (O3) 
 
A l’intérieur des locaux, il n’existe pas, sauf exception, de sources notables et l’exposition des 
populations dans les locaux dépend donc du taux de pénétration réel de l’ozone, c’est à dire de 
la quantité d’ozone entrant dans le bâtiment minorée de celle qui s’adsorbe ou réagit dans 
l’environnement intérieur.  
Les mesurages sont réalisés soit avec des capteurs-analyseurs identiques à ceux équipant les 
réseaux de surveillance de la qualité de l’air (absorption dans l’ultraviolet) bien adaptés au 
suivi des teneurs sur des pas de temps courts, soit par des capteurs passifs qui réalisent des 
mesurages intégrés sur des durées de plusieurs jours. Ces derniers, en raison de leur faible 
coût, autorisent une extension du nombre de mesures réalisées au cours des études, mais ne 
permettent pas de mettre en évidence les pointes de pollution. 
 
221 Les mesurages dans les habitats et locaux assimilés 
 
Les principaux microenvironnements pris en compte ont été les résidences (logements 
collectifs ou maisons individuelles), les immeubles de bureaux, les écoles mais également les 
musées en raison de la sensibilité des œuvres d’art à l’ozone. 
Les travaux publiés proviennent, pour leur majorité, des Etats-Unis où les mesures ont 
commencé dès les années 1970 (1, 2, 3). Des études ont encore été effectuées cette dernière 
décennie sur le continent américain (4, 5, 6, 7, 8) et principalement dans les régions affectées 
par des niveaux d’ozone très élevés en période estivale comme par exemple la Californie (9, 
10, 11) ou le Mexique (12, 13, 14). Les données européennes, encore peu nombreuses 
concernent la Suisse (15, 16), l’Italie (17), la Grèce (18), le Royaume Uni (19) et la France 
(20).  
 
Dans cette synthèse comme dans celles réalisées précédemment par Yocom en 1982 (21) puis 
par Weschler en 1989 (22) , les compilations des résultats montrent que, pour ce polluant qui 
possède une forte réactivité, les ratios Cint/Cext sont très variables selon les sites, les saisons et 
les types de bâtiment. Les plus faibles sont de l’ordre de 0,1 alors que les plus élevés 
atteignent 0,7, notamment en période estivale. 
 
Malgré cette hétérogénéité, quelques grandes tendances se dégagent : 

- on observe systématiquement un très bon suivi entre les évolutions des teneurs 
intérieures et extérieures et aucune source intérieure notable n’a été mise en évidence au cours 
des différents travaux ; 

- dans un bâtiment donné, le ratio Cint/Cext est largement gouverné par le taux de 
renouvellement d’air du local : plus le renouvellement est réduit, plus le ratio est faible.  

- dans les bureaux climatisés, l’abattement des teneurs est en général plus important et 
cette situation est encore plus marquée lorsque le taux de recirculation de l’air est élevé. 
L’ajout d’un filtre à charbon actif sur ces systèmes de conditionnement d’air se traduit par des 
niveaux intérieurs d’ozone qui deviennent négligeables ; le ratio Cint/Cext est alors inférieur à 
0,05.  
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- des mesures effectuées au Mexique dans les écoles ont aussi montré l’influence très 
importante de l’ouverture des fenêtres sur le taux de ventilation des classes, ce qui se traduit 
alors par des ratios Cint/Cext très élevés (0,75) qui chutent de façon importante lorsque portes 
et fenêtres sont fermées (Cint/Cext de 0,1 à 0,2).  

 
On retiendra également que la vitesse de déposition de l’ozone dépend de la nature des 
matériaux qui recouvrent la surface (2) ; elle est plus importante sur des surfaces de 
caoutchouc, de plastique et de tissu que sur le verre ou le métal. De plus, l’efficacité de 
captation d’une surface semble diminuer avec la durée d’exposition. Il a également été montré 
qu’un accroissement de l’humidité relative accroît de façon importante la vitesse de 
disparition de l’ozone. 
 
Les réactions de l’ozone avec d’autres composés gazeux tels que le NO émis par les 
combustions domestiques telles que les chauffe-eau ou les cuisinières à gaz ont été moins 
étudiées. De même, les réactions avec des composés organiques volatils et notamment des 
hydrocarbures tels que les terpènes sont également possibles et conduisent à la formation de 
particules fines (23). Il est probable que ces réactions contribuent encore à réduire les teneurs 
intérieures d’ozone. 

 
222 La modélisation des teneurs intérieures 
 
Différents auteurs ont développé avec un certain succès des modèles plus ou moins complexes 
pour prédire et expliquer les teneurs en ozone mesurées dans les bâtiments (2, 24, 25, 26, 27). 
Par exemple, à partir du simple modèle de balance massique qui exprime le ratio Cint/Cext en 
fonction du taux de renouvellement d’air, du rapport surface volume du local (S/V) et de la 
vitesse de déposition de l’ozone sur les surfaces (koz) Weschler (22) a obtenu des résultats 
assez satisfaisants. Il a comparé les résultats du modèle aux valeurs expérimentales obtenues 
dans trois immeubles présentant des taux de renouvellement d’air très différents. En prenant 
des valeurs de 36 10-5 m/s pour koz et de 2,9 pour le rapport S/V,iI a obtenu des ratios Cint/Cext 
calculés de 0,51, 0,68 et 0,14 correspondant à des données expérimentales respectivement de 
0,54, 0,71 et 0,22.  
 
Lee en 1999 (28) a également étudié la décroissance de l’ozone de façon expérimentale dans 
différents logements et a proposé un ratio S/V de 1,6 et une valeur de koz de 49 10-5 m/s, 
valeur assez proche de celle proposée par Weschler.  
 
223 Les études françaises. 
 
Les seules données françaises actuellement publiées proviennent de Montpellier (20) où des 
ratios Cint/Cext relativement élevés, de l’ordre de 0,4 à 0,7 , ont été enregistrés, en utilisant des 
capteurs passifs.  
 
Par contre, plusieurs études soutenues notamment par le programme Primequal-Predit sont 
actuellement en cours de finalisation et apporteront très prochainement des enseignements 
concernant le rapport Cint/Cext dans le cas de l’ozone. Il s’agit : 
 

- de l’étude ISAAC II (29) dans laquelle des mesurages d’ozone par capteurs passifs 
ont été réalisés en juin 2000 dans une centaine d’écoles de six agglomérations françaises : 
Marseille, Créteil, Bordeaux, Strasbourg, Clermont-Ferrand et Reims. Ils ont été réalisés du 
lundi au vendredi dans la cour de récréation et dans les salles de classes.  
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- d’une étude effectuée dans 9 écoles de la Rochelle (30) sélectionnées dans un souci 
de diversité quant à leur localisation géographique (centre ville, périphérie de 
l’agglomération, bord de mer, etc…) et aux caractéristiques du bâtiment (mode de ventilation, 
état du bâti et des ouvrants, etc…). A la différence de l’étude précédente, le nombre limité de 
sites a permis l’utilisation de capteurs-analyseurs fournissant des données continues des 
concentrations intérieures et extérieures. 

- d’une étude havraise (31) au cours de laquelle des mesures intérieures d’ozone ont 
été réalisées dans six bâtiments représentatifs des conditions de l’habitat et des lieux de travail 
dans cette ville. 

- d’une étude , effectuée sous l’égide de l’ADEME (32) visant à réaliser sur plusieurs 
semaines des mesures en continu de plusieurs polluants dont l’ozone dans un appartement 
parisien non occupé dans lequel la ventilation est contrôlée et les infiltrations d’air réduites au 
minimum. 
Dans ces deux derniers travaux, des analyseurs automatiques ont également été utilisés en 
parallèle à l’intérieur et à l’extérieur des locaux 
 
224 Les mesurages dans les moyens de transport 
 
Les études dans les transports sont nettement moins développées du fait que, à proximité du 
trafic automobile, les niveaux de monoxyde d’azote NO sont toujours très élevés et ce 
composé réagit quantitativement avec O3 pour donner du dioxyde d’azote NO2. De plus les 
mesures sont difficiles à réaliser en raison de l’encombrement des appareils classiques de 
mesure de l’ozone qui, de plus, nécessitent une alimentation électrique. Les capteurs passifs 
ne sont également pas adaptés à des mesures de courte durée (quelques heures) dans des 
environnements où les niveaux sont faibles. 
 
Une première étude a été menée aux Etats-Unis par Petersen (33) à l’intérieur de véhicules ; 
elle a montré que les niveaux dans l’habitacle représentent environ de 25 à 33 % des valeurs 
extérieures, elles mêmes étant le plus souvent faibles par référence aux teneurs mesurées à 
l’écart du trafic automobile. 

 
S’agissant des habitacles automobiles Chan (34) trouve à Raleigh (Etats-Unis) des teneurs 
moyennes de 31 µg/m3 alors que les teneurs mesurées en site fixe sont de 106 µg/m3. Plus 
précisément les teneurs mesurées dans les véhicules en parcours urbain, suburbain et rural 
étaient respectivement de 14, 18 et 84 µg/m3. Simultanément, sur les sites fixes de mesure, les 
niveaux étaient de 83, 98 et 143 µg/m3. Comme on pouvait s’y attendre, les abattements des 
teneurs en O3 sont d’autant plus importants que la densité du trafic (et donc des émissions de 
NO) est importante. 

 
225 Conclusion 
 
Il faut tout d’abord noter que le problème se pose de manière un peu différente selon que l’on 
recherche une évaluation de l’exposition moyenne des populations ou que l’on vise à estimer 
l’exposition au moment des pics de pollution : en effet, pour ce polluant, les pics 
correspondent à des températures ambiantes élevées et donc souvent à des modifications 
temporaires des pratiques d’aération et de ventilation des habitats, ce qui rend l’estimation 
plus délicate puisque le renouvellement d’air est alors encore moins bien maîtrisé. 
 
Globalement, à partir des données de la bibliographie, il apparaît raisonnable de retenir un 
rapport moyen Cint/Cext de 0,35 pour les habitats et locaux assimilés non climatisés et de 0.15 
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dans les locaux climatisés. Dans les véhicules, l’exposition est encore plus faible, le rapport 
est probablement de l’ordre de 0.05 à 0.10 par référence aux stations urbaines de fond. 
 
Cependant, ces résultats, dans leur majorité, sont issus d’études américaines et il faut donc 
rester assez prudent sur l’estimation d’un rapport Cint/Cext applicable au contexte français en 
raison des différences probables dans les pratiques de ventilation et dans l’aménagement des 
habitats. Les études actuellement en cours dans diverses agglomérations françaises devraient 
fournir prochainement des informations permettant d’apprécier dans quelle mesure les 
données d’origine américaine sont directement transposables. 
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23 Le dioxyde de soufre (SO2) 

 
Comme dans le cas de l’ozone, il n’existe pas de source intérieure notable de SO2 et les 
teneurs intérieures s’expliquent par le transfert de la pollution extérieure, par les phénomènes 
d’adsorption de ce polluant sur les surfaces du local et éventuellement par des réactions avec 
d’autres aérocontaminants. 

 
231 Mesurages dans les habitats et locaux assimilés  
 
La synthèse de Yocom en 1982 (1) fait état de ratios Cint/Cext variant de 0,2 à 0,9 selon les 
teneurs extérieures. Il note aussi que certains résultats sont anciens et obtenus avec des 
méthodes d’analyse qui manquaient de spécificité. Globalement, les rapports entre teneurs 
intérieures et extérieures sont de l’ordre de 0,3 à 0,5 dans les villes avec des niveaux élevés de 
SO2 alors qu’ils augmentent notablement (0,7à 0,9) lorsque les niveaux urbains sont plus 
faibles. Aucune explication n’est donnée à ce phénomène.  
 
A Boston, une étude (2) comportant une trentaine de mesurages dans trois habitats a montré 
que les teneurs intérieures étaient environ cinq fois plus faibles que celles relevées sur la 
station de mesure extérieure la plus proche. Un second travail (3) portant sur 11 logements 
dans cette même ville a conduit à des ratios Cint/Cext de 0,39 en été et de 0,05 en hiver. Les 
teneurs intérieures étaient fortement corrélées aux teneurs extérieures au cours des deux 
saisons avec évidemment une pente de la droite de régression plus élevée en été qu’en hiver. 
Ceci peut s’expliquer par un taux de renouvellement d’air plus faible en hiver qui accroît le 
temps de résidence du polluant et donc son adsorption sur les surfaces. Les auteurs de ce 
travail suggèrent également l’idée que la valeur du ratio Cint/Cext pourrait aussi être en partie 
due à la réaction du SO2 avec NH3 pour conduire à la formation de sulfates particulaires.  
 
Dans une autre étude portant sur 47 habitats aux Etats-Unis (4) , les résultats ont montré que 
les teneurs intérieures et extérieures étaient mieux corrélées dans le cas des logements sans air 
conditionné (r=0,76) que dans le cas des habitats disposant de cet équipement (r=0,27). De 
plus, les teneurs intérieures étaient moins élevées en présence d’un conditionnement d’air 
conduisant à des ratios Cint/Cext de 0,1 contre 0,45 dans les autres logements.  
 
A Toronto, au Canada , 330 mesures dans les habitats de 19 asthmatiques ont montré des 
teneurs intérieures très faibles (2 µg/m3) pour des valeurs extérieures de 16 µg/m3 avec un 
coefficient de corrélation de 0,43 (5). 
 
A Londres (6), le transfert de polluants de l’air urbain à l’intérieur d’un local a été étudié 
pendant une semaine lors d’un épisode intense de pollution. Des mesures horaires ont été 
effectuées simultanément dans un bureau et à l’extérieur du bâtiment. Les résultats obtenus 
ont mis en évidence des teneurs intérieures nettement plus faibles tant avant l’épisode ( 
Cint/Cext= 0,19) que pendant l’épisode (Cint/Cext= 0,14). 
 
En France, des mesures réalisées en région marseillaise dans des habitats et dans des écoles de 
Gardanne (7) ont conduit à des ratios Cint/Cext compris entre 0,2 et 0,3. D’autres mesures dans 



Monétarisation des effets de la pollution atmosphérique : un « état de l’art » pluridisciplinaire, EUREQua-GREQAM (2001) 

 148 

la même région (8) ont fourni des valeurs plus dispersées comprises entre 0,04 et 0,50 selon la 
saison. Très récemment une étude dans un gymnase à Rouen (9) a montré un abattement 
moyen de plus de 50%.  
 
Enfin, il faut noter que deux études soutenues par le programme Primequal-Predit (10) et par 
l’ADEME (11) sont en cours. Elles concernent respectivement des habitats dans la région 
havraise et un logement parisien non occupé dans lequel le taux de renouvellement d’air est 
contrôlé. Les mesures sont effectuées par des analyseurs fournissant des teneurs sur des temps 
d’intégration quart-horaires ou horaires, ce qui permettra de suivre de façon fine l’évolution 
des teneurs intérieures et extérieures. 
 
232 Mesurages dans d’autres environnements intérieurs 
 
En Europe plusieurs études ont aussi été réalisées à l’intérieur de musées dans lesquels se 
pose la question de l’impact de la pollution atmosphérique sur la conservation des œuvres 
d’art. Ainsi, des décroissances importantes ont été notées dans un musée de Florence (12) où 
pour des teneurs extérieures variant de 4 à 17 µg/m3, les ratios Cint/Cext sont en général 
inférieurs à 0,30. Des mesures ont aussi été effectuées à Venise (Correr museum) (13) ainsi 
qu’à Londres (V & A Museum) dans lesquels les teneurs intérieures représentent 
respectivement 17 et 33%, pour des teneurs extérieures de 84 µg/m3 à Venise et de 22 µg/m3 à 
Londres. Dans un article de synthèse relatif à la qualité de l’air dans les musées (14) sont 
rappelées plusieurs études effectuées aux Pays-Bas : les ratios Cint/Cext sont majoritairement 
compris entre 0,1 et 0,25 avec cependant une valeur atteignant 0,65 en été dans un musée de 
Arnhem (Pays-Bas). Sont également mentionnés les travaux de Crawshaw en 1977 (15) et 
ceux de Spedding en 1971 (16) qui montrent la variabilité des vitesses de déposition du SO2 
selon le type de surface : par exemple, celles-ci évoluent de 0.6 10-5 m/s pour le linoléum à 
240 10-5 m /s pour certaines surfaces peintes. 
 
233 Conclusion 
 
Les articles publiés sont moins nombreux que dans le cas de l’ozone mais les résultats sont 
dans l’ensemble cohérents. Il n’existe pas de source intérieure de SO2 et ce polluant possède 
une vitesse de déposition élevée sur les surfaces intérieures sans phénomène apparent de 
réémission. Les ratios Cint/Cext supérieurs à 0,5 mentionnés par Yocom dans sa synthèse ne 
sont pas retrouvés dans les études plus récentes dans lesquelles des valeurs comprises entre 
0,1 à 0,4 sont le plus souvent mesurées. Ce ratio dépend évidemment du taux de 
renouvellement d’air du local, paramètre rarement disponible, et de la nature des surfaces qui 
intervient dans la vitesse d’adsorption du SO2. La climatisation semble diminuer le ratio 
Cint/Cext mais le nombre d’études dans des bâtiments climatisés est trop limité pour donner un 
avis définitif. Enfin, plusieurs travaux notent la bonne corrélation existant entre teneurs 
intérieures et extérieures.  
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24 Les hydrocarbures aromatiques monocycliques (HAM) 
 
Nous choisirons de nous focaliser sur le benzène qui présente un intérêt sanitaire particulier 
du fait qu’il s’agit d’un composé cancérigène, appartenant au groupe 1 de la classification 
établie par le Centre International de Recherche contre le Cancer (CIRC). L’inhalation 
représente sa voie de pénétration majoritaire dans l’organisme puisque sa contribution est de 
l’ordre de 99%. 
 
En milieu urbain, la source principale est due à la circulation des véhicules à essence et dans 
une moindre mesure aux activités de stockage et de distribution des carburants. En milieu 
intérieur, hormis le tabagisme et la présence d’un garage intégré à l’habitat, les autres sources 
d’origine endogène ne sont pas clairement identifiées.  
 
Dans les ambiances intérieures, le benzène est collecté par prélèvement passif ou actif. Les 
échantillonneurs passifs les plus utilisés sont de deux types : ceux contenant du charbon actif 
dont la durée d’exposition est de l’ordre de 8 à 15 jours et ceux contenant un polymère 
organique (Tenax) pour lesquels les durées d’échantillonnage appliquées sont plus variables, 
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de quelques heures à 4 semaines. Le prélèvement actif du benzène sur des tubes contenant du 
Tenax est aussi souvent mis en œuvre. La durée mentionnée est courte, de l’ordre de l’heure à 
quelques heures. Quel que soit le type d’échantillonnage, l’analyse du benzène est réalisée 
classiquement par chromatographie en phase gazeuse associée à la détection par ionisation de 
flamme ou par spectrométrie de masse. 
 
En milieu urbain extérieur, des analyseurs automatiques fournissant des données sur des pas 
de temps courts sont progressivement mis en œuvre par les réseaux de surveillance de la 
qualité de l’air. 

 
241 Les mesurages dans les habitats et locaux assimilés 
 
Les environnements intérieurs étudiés concernent surtout l’habitat avec souvent un 
échantillonnage dans plusieurs pièces : la salle de séjour, les chambres, la cuisine et 
quelquefois le garage quand ce dernier est intégré à l’habitation. Quelques études ont été aussi 
menées dans des bureaux alors que peu de travaux font référence à des lieux spécifiques 
fréquentés par les enfants (écoles, crèches,....). 
 
L’air de référence extérieur n’est pas systématiquement celui prélevé à proximité immédiate 
des habitats, c’est parfois celui analysé sur des sites du réseau local de surveillance de la 
qualité de l’air. 

 
Globalement, les résultats montrent que les concentrations moyennes de benzène mesurées 
dans les environnements intérieurs sont en général de l’ordre de quelques µg.m-3. Elles 
dépassent rarement 10 µg.m-3. 
Une étude de grande envergure menée en Angleterre (1,2) dans 173 habitats, sur la base de 
prélèvements mensuels couvrant une année complète, rapporte un niveau intérieur moyen de 
benzène de 8 µg.m-3 par référence à une concentration moyenne de 5 µg.m-3 dans l’air 
extérieur.  
 
Dans l’étude MACBETH (3) menée dans 6 villes européennes, la mesure du benzène a été 
effectuée, dans chaque ville sur la base de 6 campagnes d’une semaine, dans 50 habitats et en 
100 points de référence d’air extérieur. Les niveaux moyens intérieurs s’échelonnent entre 4,5 
µg.m-3 à Copenhague au Danemark et 12,3 µg.m-3 à Murcie en Espagne. La valeur moyenne 
obtenue à Rouen est de 9,5 µg.m-3. Les concentrations moyennes mesurées sur les sites de 
référence de l’air extérieur présentent une grande variabilité; elles sont comprises entre 3,1 
µg.m-3 à Copenhague à 20,7 µg.m-3 à Athènes.  
 
Dans un autre travail, des teneurs plus élevées (16 à 38 µg.m-3) ont été mesurées à Milan dans 
100 habitations et 100 bureaux (4).  

 
242 Le transfert de la pollution extérieure 

 
Dans les locaux situés en zones urbaines caractérisées par un trafic automobile intense, la 
contribution de l’air extérieur aux teneurs intérieures en benzène est majeure. Dans ce cas, les 
concentrations rapportées à celles mesurées dans l’air extérieur correspondent à des rapports 
Cint/Cext souvent voisins de 1, quand les échantillonnages ont été réalisés simultanément à 
l’intérieur des locaux et dans l’environnement extérieur immédiat du bâtiment étudié. C’est le 
cas de plusieurs travaux menés sur un nombre important d’échantillons (5, 6, 7, 8).  
Quand on s’intéresse aux valeurs des rapports Cint/Cext, il faut être très vigilant sur la 
représentativité de l’air extérieur considéré en référence. De fait, les données publiées 
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montrent une très grande disparité des rapports Cint/Cext lorsque la référence extérieure est 
celle d’un site de mesure très éloigné du lieu étudié. 
 
C’est le cas de l’étude européenne MACBETH (3), pour laquelle les valeurs Cint/Cext varient 
de 0,54 à Athènes à 2,64 à Antwerp (Pays-Bas). Les auteurs expliquent la faible valeur du 
rapport obtenue à Athènes par le fait que les habitats sélectionnés pour cette ville étaient 
situés dans une zone géographique caractérisée par un trafic automobile nettement moins 
élevé que celui à proximité des sites considérés pour les références de l’air extérieur.  
 
Ce problème a aussi été mis en évidence dans l’étude réalisée en Allemagne (6, 7) dans 115 
habitats occupés par des non fumeurs. On constate que les rapports Cint/Cext sont de 1,5 en 
zone semi-rurale et de 0,3 en milieu urbain si les données des stations fixes du réseau de 
surveillance l’air urbain sont considérées représentatives de la qualité de l’air extérieur qui 
ventile les locaux sélectionnés. Par contre, les résultats obtenus à partir d’échantillonneurs 
positionnés à l’extérieur des fenêtres de plusieurs logements, l’un côté rue, l’autre côté cour 
conduisent à des rapports Cint/Cext de 1,1 (air ext côté rue) et de 1,5 (air ext côté cour) au lieu de 
0,3 (air ext stations fixes).  
 
Dans les zones géographiques peu soumises aux émissions automobiles, les teneurs en 
benzène à l’intérieur des habitats sont de l’ordre de quelques µg.m-3, de 1,7 à 6,4 µg.m-3 selon 
les résultats publiés (1, 2, 5, 9). En zone rurale, les concentrations mesurées dans l’air 
extérieur sont faibles, <1 µg.m-3 ou de l’ordre de 1 µg.m-3 et de ce fait, la contribution des 
sources intérieures devient prépondérante. Cela se traduit par des valeurs Cint/Cext toujours 
supérieures à 1. L’étude menée en Allemagne par Levsen et coll. (6) dans 59 habitats aboutit à 
un rapport moyen égal à 1,5. 
 
Plusieurs travaux (5, 7, 8, 9) ont souligné l’impact du garage intégré à l’habitation et de la 
fumée de tabac sur les niveaux de benzène. Ainsi, le fait de garer sa voiture dans un garage 
intégré au lieu de résidence peut augmenter notablement les concentrations de benzène dans 
les pièces d’habitation. Des teneurs atteignant 196 µg.m-3 ont été mesurées dans un garage 
(8).  
 
Dans une zone pavillonnaire de la banlieue de Hanovre (6), les niveaux de benzène ont été 
comparés dans deux groupes d’habitats occupés par des non-fumeurs, l’un comportant un 
garage associé à l’habitation, l’autre pas. L’analyse des résultats a révélé que la teneur en 
benzène dans les pièces principales était en moyenne 2 fois plus élevée que celles du second 
groupe. 

 
243 Les mesurages dans les moyens de transport 
 
Comparativement aux autres modes de déplacement, ce sont les parcours automobiles urbains 
et suburbains qui ont fait l’objet de la majorité des travaux publiés. Les données relatives à 
l’exposition au benzène dans les transports en commun (bus, train, tramway) ou lors de trajets 
effectués à pied ou en vélo sont plus limitées. Pour la majorité des études recensées, le 
benzène est collecté, par voie active, sur des tubes contenant des adsorbants 
thermodésorbables ou dans des canisters, récipients conçus pour l’échantillonnage de l’air. 
Les durées d’échantillonnage correspondent à celles des trajets étudiés. Elles se situent entre 
30 minutes et 2 heures. 
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Les résultats des études publiées à ce jour sont concordants : les trajets automobiles en zone 
urbaine induisent des niveaux d’exposition au benzène les plus élevés, en comparaison 
d’autres modes de déplacement. Les concentrations de benzène dans l’habitacle automobile 
atteignent souvent plusieurs dizaines de µg.m-3, en particulier lors de parcours urbains 
effectués aux heures de forte affluence. Les valeurs obtenues dans les villes européennes 
caractérisées par un trafic intense sont similaires (10, 11, 12, 13, 14, 15). Ainsi, les niveaux 
moyens d’exposition subis au cours de trajets en voiture à Milan (77 µg.m-3) sont très 
comparables aux résultats des mesures effectuées à Paris, de 46 à 80 µg.m-3. Les mesures 
réalisées dans des villes nord-américaines (16 à 20) correspondent à des valeurs nettement 
plus faibles, le plus souvent comprises entre 10 et 20 µg.m-3. 
 
La typologie des trajets joue un rôle très important. Ainsi, les déplacements sur autoroute 
conduisent à des niveaux de benzène 2 fois plus faibles que ceux effectués dans des centres 
urbains (12, 14). L’utilisation de moyens de mesure embarqués dans un véhicule test a montré 
la contribution majeure des émissions du véhicule que l’on suit (20). 
 
Les niveaux d’exposition subis en tant que piéton ou usager du métro sont nettement plus 
faibles. Ils se situent entre 10 et 25 µg.m-3 à Paris aux heures de forte affluence. Ils sont 
inférieurs dans les villes américaines, comme à Boston (7 µg.m-3). 
 
Les teneurs mesurées lors de trajets en vélo ou en bus sont assez comparables. Elles sont 
intermédiaires à celles mises en évidence pour les autres types de déplacement. A Paris, elles 
se situent entre 20 et 40 µg.m-3 (12). A Sydney, des teneurs en benzène comprises entre 14 et 
31 µg.m-3 ont été mesurées dans l’habitacle de bus selon le moment de la journée et les 
conditions de ventilation des véhicules (21). En Suède (22), comme aux USA (20), les valeurs 
recensées sont plus faibles, inférieures à 10 µg.m-3. 

 
Quelques situations de la vie courante peuvent augmenter notablement les teneurs dans 
l’habitacle automobile. 

Une teneur moyenne en benzène de 138 µg.m-3 (15) a été mesurée dans l’habitacle 
d’une voiture ayant emprunté plusieurs fois un trajet comportant un long tunnel (>500 m). Un 
autre exemple concerne le passage dans une station service. Un niveau moyen d’exposition au 
benzène de 190 µg.m-3 est rapporté dans une étude (9) lors du remplissage du réservoir de 
carburant. La contribution de la fumée de tabac aux niveaux de benzène a été étudiée à 
l’intérieur de taxis lors de 65 trajets urbains à Londres (23). La présence de passagers fumeurs 
peut augmenter de 50% l’exposition au benzène. 

L’exposition dans d’autres environnements tels que les parkings ou les patinoires où 
des teneurs élevées en CO et NO2 ont été observées sont probablement susceptibles 
d’accroître l’exposition des citadins au benzène mais ces expositions sont encore peu 
documentées.  

 
244 Conclusion 

 
Le benzène est un polluant ubiquitaire dont les sources potentielles dans l’habitat ne sont pas 
toutes clairement identifiées. Même en sélectionnant des habitats sans garage intégré et 
occupés par des non-fumeurs, des émissions de benzène peuvent résulter de l’utilisation de 
matériaux et de produits à usage domestique ou de bricolage. Il n’est donc pas formellement 
possible de sélectionner des habitats pour lesquels on est complètement sûr de l’absence de 
source endogène. En dépit de cette réserve, et en retenant uniquement les valeurs des rapports 
Cint/Cext qui correspondent à des mesures extérieures réalisées devant le logement, on peut 
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conclure que les niveaux extérieurs sont transférés à l’intérieur sans décroissance notable des 
teneurs. 
 
Les émissions des véhicules à essence constituent la source principale de benzène dans l’air 
ambiant. De fait, les teneurs enregistrées sur les sites de mesure à proximité du trafic 
automobile sont nettement plus importantes que celles mesurées sur les sites de fond. Les 
résultats observés sur ces deux types de stations de mesures encadrent, en général, les teneurs 
subies par les citadins au cours de leurs trajets quotidiens. Cependant, dans le cas des 
passagers des véhicules automobiles, les stations de forte proximité au trafic donnent des 
niveaux proches mais plutôt inférieurs, notamment au moment des heures de pointe lorsque le 
trafic est dense. 
 
Depuis le 1er janvier 2000, la teneur en benzène est limitée à 1% dans les essences d’où en 
conséquence une assez nette décroissance des teneurs urbaines. Il serait donc intéressant de 
reprendre des mesures de benzène dans les moyens de transport afin d’apprécier le bénéfice 
de cette mesure réglementaire en terme d’exposition. 
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25 Le monoxyde de carbone (CO)  
 
 
Le monoxyde de carbone (CO) est un polluant gazeux toxique, incolore, inodore et 
chimiquement stable dont les sources intérieures sont bien identifiées : elles proviennent des 
combustions domestiques utilisées pour le chauffage des locaux (chaudières à gaz ou à fioul, 
poêles à charbon et à pétrole, chauffages d’appoint), pour l’eau chaude sanitaire (chauffe-eau 
à gaz) et pour la cuisson des aliments (cuisinières à gaz) ainsi que du tabagisme. Les 
émissions sont le plus souvent discontinues en relation avec la cuisson des aliments ou 
l’utilisation d’eau chaude mais peuvent aussi avoir un caractère continu lorsqu’elles 
proviennent de chauffages défectueux. On rappelle que le CO est encore aujourd’hui 
responsable de plus de 200 morts par an en France (1). C’est un problème de santé publique 
qui affecte aussi d’autres pays comme la Belgique, le Royaume Uni et l’Italie. 
 
Dans de nombreuses études, les analyseurs utilisés fonctionnent sur un principe 
électrochimique et sont munis d’une carte d’acquisition du signal intégré au boîtier de 
l’appareil. Après connexion à un micro-ordinateur, le profil d’exposition peut être reconstitué 
à partir de données acquises sur des temps aussi courts que la minute. Dans certains travaux le 
CO est dosé en continu au moyen d'analyseurs spécifiques à absorption sélective dans 
l'infrarouge, identiques à ceux utilisés par les réseaux de surveillance de la qualité de l’air. On 
peut considérer que les résultats obtenus sont comparables. Lors de travaux comportant 
plusieurs centaines de points de mesure, des capteurs passifs ont également été utilisés, ce fut 
notamment le cas dans plusieurs études au Royaume-Uni. 

 
251 Les mesurages dans les habitats et locaux assimilés. 
  
Dans les locaux où il n’existe pas de source de combustion intérieure et où le tabagisme est 
proscrit tels que par exemple les immeubles de bureaux, les teneurs en CO dépendent de la 
situation du bâtiment par rapport aux voies de circulation, de la topographie locale et de la 
localisation des prises d’air vis à vis des émissions automobiles. D’une manière générale les 
profils temporels des teneurs intérieures en CO sont proches de ceux de l’extérieur, avec un 
décalage temporel et une atténuation des pointes de pollution dépendant du taux de 
renouvellement d’air du local. Le ratio moyen entre les teneurs moyennes intérieures et 
extérieures est en général voisin de 1 en raison de la grande stabilité de ce composé pour 
l’échelle de temps considéré (2).  
 
Dans la grande majorité des études, c’est l’impact des combustions domestiques sur 
l’exposition des résidents qu’on a cherché à quantifier selon les appareils, leur utilisation et 
les caractéristiques des habitations, notamment la ventilation. 
 
En 1998, the Institute for Environment and Health (HEI) de l’Université de Leicester a publié 
un ouvrage de synthèse sur l’exposition au CO dans les ambiances intérieures (3). Cette revue 
se fonde, pour une large part, sur des études réalisées au Royaume-Uni. Elle décrit à la fois les 
teneurs moyennes mesurées dans différents logements et les teneurs de pointe mesurées dans 
les cuisines au moment de la préparation des repas. 
 
Ainsi, dans une étude à Southampton (4) portant sur l’impact des systèmes de ventilation sur 
la qualité de l’air intérieur, des mesurages de plusieurs polluants, dont le CO, ont été réalisés 
dans 40 logements de patients asthmatiques. Les teneurs mesurées sur plusieurs jours par 
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capteurs passifs sont toujours restées, dans les différentes pièces, inférieures à 3,4 mg/m3, les 
travaux de ventilation apportant une légère amélioration dans les chambres et le salon.  
 
Dans une seconde étude (5) effectuée sur 14 logements, dont six avec cuisinière à gaz, les 
teneurs hebdomadaires en CO sont toujours restées inférieures à 2,7 mg/m3 quels que soient 
les logements et les pièces considérées. Un logement fait cependant exception à cause d’une 
chaudière défectueuse : la teneur moyenne hebdomadaire est de 4,6 mg/m3 et le maximum sur 
1 minute de 122 mg/m3.  
 
Dans d’autres pays européens les niveaux enregistrés sont du même ordre de grandeur. En 
Italie, dans 60 appartements de la ville de Parme (6) les teneurs moyennes sont de 3,3 mg/m3 , 
elles étaient un peu plus élevées lorsque le logement était équipé d’une cuisinière à gaz (3,9 
mg/m3).  
 
A Milan (7), pour un échantillon de population d’une centaine de fonctionnaires territoriaux, 
des mesures microenvironnementales dans le bureau et dans l’habitat ont montré des 
concentrations de l’ordre de 2,3 mg/m3. 
 
Dans une étude réalisée à Helsinki (8) en 1990-91 sur 55 enfants, le niveau moyen 
d’exposition individuelle des enfants était de 1,15 mg/m3 lorsque dans l’habitat la cuisinière 
fonctionnait à l’électricité et de 2,3 mg/m3 quand c’est le gaz qui était utilisé. 
 
Enfin, plus récemment, dans une étude de grande envergure portant sur 1000 logements en 
Angleterre (9) , des niveaux moyens mensuels de 0,74 et 0,64 mg/m3 ont été observés 
respectivement dans les cuisines et les chambres de ces logements en utilisant des tubes à 
diffusion. Les valeurs mensuelles les plus élevées atteignaient 4,2 mg/m3 dans les cuisines et 
2,2 mg/m3 dans les chambres. 

 
Ces différents travaux montrent la contribution des combustions intérieures à l’exposition des 
résidents : dans des conditions normales de fonctionnement des appareils de combustion, les 
niveaux moyens restent en général inférieurs à 4 mg/m3. Par contre, ces équipements jouent 
un rôle important dans l’apparition de valeurs de pointes qui peuvent atteindre classiquement 
plusieurs dizaines de mg/m3, situation qui ne se rencontre pas lorsque les habitants utilisent 
l’électricité comme source d’énergie.  
 
Le tabagisme est également une source de CO dans l’habitat ; bien que réelle, elle apparaît 
cependant d’une importance secondaire par rapport aux autres sources (10). 

 
252 Les mesurages dans divers autres microenvironnements urbains. 
 
Aujourd’hui, l’examen des teneurs urbaines montre que les situations les plus critiques 
concernent les micro-environnements « clos » directement affectés par les émissions 
automobiles tels que les parcs de stationnement souterrains ou les tunnels. Dans ces 
environnements, les citadins sont diversement exposés selon les circonstances de leur vie 
quotidienne alors que certains professionnels sont susceptibles d’une exposition cumulée plus 
importante. C’est ce qu’indiquent plusieurs études effectuées notamment en région parisienne 
(1,11). 
 
Ainsi, les résultats de mesurages réalisés à Paris par le Laboratoire Central de la Préfecture de 
Police (LCPP) dans le tunnel des Tuileries en 1995 (12) ont montré des niveaux moyens de 
CO de 13 mg/m3, soit des teneurs 3 fois supérieures à celles enregistrées simultanément sur le 
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même type de voie découverte .  Toujours à Paris, dans deux parcs souterrains (13) 
fréquentés uniquement par des véhicules légers, des campagnes de mesures ont été effectuées 
en 1993 et 1994. D’un jour à l’autre, les concentrations en CO variaient peu et les 
concentrations moyennes ont été de 24 et 32 mg/m3 entre 12 et 20 heures, période qui 
correspond à une fréquentation importante. Les moyennes horaires maximales ont été 
respectivement de 45 et 53 mg/m3. Il apparaît que c’est le soir dans la tranche horaire de 18 à 
20 heures que la situation est la plus critique au regard de la ventilation qui est alors fortement 
sollicitée. 
 
En rapport avec des émissions de moteurs thermiques, il faut signaler deux intoxications 
collectives observées en février 1993 à l'intérieur de patinoires en Seine et Marne et dans le 
Morbihan. A la suite de ces accidents dus à un défaut de carburation de la surfaceuse à moteur 
thermique et à une ventilation insuffisante des locaux, diverses patinoires ont été visitées en 
région parisienne par le LCPP; les résultats de cette enquête ont montré que le phénomène 
n'était pas isolé (14) : les teneurs sur le promenoir, après surfaçage, sont souvent de l'ordre de 
40 à 230 mg/m3 et peuvent atteindre 400 mg/m3 de CO ; de plus, l'élimination du CO 
s'effectue lentement du fait que la glace induit au niveau du sol une inversion de température 
qui limite la diffusion des polluants. C’est un problème qui a été également décrit dans 
d’autres pays dont les Etats-Unis (15). 

 
253 Les mesurages dans les moyens de transport 

 
Au cours des deux dernières décennies, plusieurs études se sont focalisées sur le 

microenvironnement atmosphérique que constitue l'habitacle de voiture. Les concentrations 
moyennes de CO rapportées par ces études varient entre 6 et 15 mg/m3 : 6 à 9 mg/m3 en 1985 
à Denver et Washington (16), 8 à 14 mg/m3 à Washington en 1987 (17), 13 mg/m3 à Raleigh 
en 1988 (18). Ces niveaux étaient de 2 à 6 fois supérieurs à ceux mesurés dans l'air ambiant à 
la même période et atteignaient, en valeur instantanée, des teneurs de 70 à 90 mg/m3. Enfin, 
les concentrations de CO auxquelles était soumis le citadin selon le mode de déplacement 
choisi étaient décroissantes dans l'ordre suivant : voiture (6 à 15 mg/m3), autobus et trajets 
pédestres (5 à 7 mg/m3), train et métro (0 à 5 mg/m3). 
 
Dans l’agglomération parisienne, les premières études dans les autobus et les véhicules 
particuliers ont été effectuées au début des années 1990 (19,20). En 1993 et 1994, une 
troisième étude (21) privilégiant des itinéraires domicile-travail effectués aux heures de pointe 
a confirmé les précédents résultats : L’automobiliste est le plus exposé (7 à 11 mg/m3 de CO) 
alors que le piéton subit des expositions de l’ordre de 3 à 4 mg/m3.  
 
La dernière étude effectuée en commun par le Laboratoire d’Hygiène de la Ville de Paris 
(LHVP) et le LCPP en 1996 et 1997 dans le cadre du programme PRIMEQUAL piloté par le 
Ministère de l’Environnement (22,23) a pris en compte l’ensemble des modes de 
déplacements utilisés dans l’agglomération, en assurant la mesure d’un nombre plus étendu de 
polluants. S’agissant du CO les résultats montrent, comme dans les études précédentes, que 
les situations les plus défavorables sont relatives aux trajets automobiles ; les teneurs les plus 
faibles concernent le piéton et l’usager du métro alors que les niveaux d’exposition au CO 
dans le bus et en bicyclette sont intermédiaires.  
 
Le Laboratoire d’Hygiène et de Santé Publique de l’Université René Descartes (Paris V) et le 
LHVP se sont associés pour réaliser en février 1997 des mesures dans les voitures de 29 
artisans-taxi parisiens, au cours d’une journée de travail (24). La teneur moyenne en CO 
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enregistrée pour l’ensemble des chauffeurs a été de 4,4 mg/m3. Les enregistrements des 
teneurs sur une minute indiquent, pour certains chauffeurs, des valeurs élevées sur de courts 
laps de temps, celles-ci atteignant 40 à 45 mg/m3. Ces fortes valeurs sont retrouvées au 
moment des heures de pointe, c'est-à-dire le matin entre 7 heures et 9 heures et le soir entre 17 
heures et 19 heures.  

 
254 Conclusion 
 
Dans les bureaux, les écoles et les logements où il n’existe pas de dispositifs de combustion 
pour le chauffage, l’eau chaude sanitaire et la cuisson des aliments, les teneurs en CO peuvent 
être considérées comme égales à celles mesurées à l’extérieur immédiat du local concerné (le 
ratio Cint/Cext est égal à 1). Les expositions sont donc faibles et comparables à celles relevées 
sur les stations de mesure de la pollution urbaine de fond, sauf dans le cas d’une exposition 
directe au trafic automobile, comme c’est le cas pour les riverains des grandes voies de 
circulation.  
 
Lorsqu’il existe des combustions intérieures, si celles-ci sont régulièrement maintenues dans 
un état de fonctionnement satisfaisant, elles n’engendrent pas une exposition moyenne 
notablement différente ; par contre, elles peuvent contribuer à des expositions ponctuelles 
élevées par exemple au moment de la cuisson des aliments. Les niveaux atteints sont alors en 
relation avec le temps d’utilisation de l’appareil de combustion et avec le taux de 
renouvellement d’air du local. Ces pics de pollution ont plus particulièrement été décrits dans 
les cuisines. 
 
La situation est beaucoup plus préoccupante dans des habitats équipés d’appareils vétustes, 
mal entretenus ou fonctionnant dans des conditions non prévues pour cet usage. Il est difficile 
actuellement d’évaluer l’ampleur du phénomène mais le nombre encore très élevé 
d’intoxications graves déclarées en France laisse supposer qu’il s’agit d’un problème touchant 
un nombre important de logements. Les mesurages qui seront prochainement réalisés par 
l’Observatoire de la Qualité de l’Air Intérieur devraient apporter de précieux renseignements 
à ce sujet. 
 
D’autres environnements fréquentés par la population contribuent aussi à modifier 
l’exposition des citadins. Il s’agit notamment des moyens de transport et des infrastructures 
directement soumises aux émissions automobiles tels que les parkings souterrains. 
L’exposition dans les véhicules apporte une contribution qui peut se révéler importante pour 
certains citadins et surtout pour des professionnels tels les livreurs ou les chauffeurs de taxi.  

 
255 Références 
 
1. GERONIMI JL (2000). Le monoxyde de carbone. Lavoisier Ed. TEC & DOC, Paris. 
2. YOCOM J.E. (1982). Indoor-outdoor air quality relationships : A critical review. J. Air 

Pollut. Control. Assoc. ; 32 : 500-520. 
3. INSTITUTE FOR ENVIRONMENT AND HEALTH (1998). Indoor air quality in the 

home (2) : Carbon monoxide. ISBN 1 899 110 16X  
4. WIECH C, RAW GJ, (1995). Asthma, dust mites, ventilation and air quality : study 

design and initial carbon monoxide results. Proceedings of Healthy Building’95. Vol 2 : 
425-430. 

5. ROSS D. (1996). Continuous monitoring of NO2, CO, temperature and humidity in UK 
homes. Indoor Air’96, Japan, Vol 1 : 513-518. 



Monétarisation des effets de la pollution atmosphérique : un « état de l’art » pluridisciplinaire, EUREQua-GREQAM (2001) 

 159 

6. MALANCA A, PESSINA V, DALLARA G (1993). Indoor air in a building block in 
Parma (Northern Italy). Environ. Int. ; 19 : 313-318. 

7. CARRER P ALCINI D, CAVALLO D, BOLLINI D, GHALANDAR R, LOVATO L, 
VERCELLI F, ISIGALLI F., MARONI M. Daily personal exposure to air pollutants of 
office workers in Milano. Proceedings of Healthy Buildings’ 97, 1997, : 249-254. 

8. ALM S, REPONEN A, MUKALA K, PASANEN P, TUOMISTO J. , JANTUNEN MJ. 
Personal exposures of preschool children to carbon monoxide : roles of ambient air 
quality and gas stoves. Atmos. Environ. 1994 ; 22 : 3577-3580 

9. COWARD SKD, ROSS DI (1999). Nitrogen dioxide and carbon monoxide levels in 
homes in England. Proceedings of Indoor Air’ 99 Congress; Vol 3 : 109-114. 

10. LEBRET E, NOY D, BOLEY J, BRUNEKREEF B (1987). Real-time concentration 
measurements of CO and NO2 in twelve homes. Proceedings of Indoor Air’ 87, Congress. 
Berlin, Allemagne.  

11. La pollution atmosphérique d’origine automobile et la santé publique - bilan de 15 ans de 
recherches internationales (1996). Rapport de la Société Française de Santé Publique 
(SFSP). Collection Santé et Société N°4. 

12. ALARY R, COURSIMAULT A, GOUPIL G (1995). La pollution atmosphérique dans le 
tunnel des Tuileries. Laboratoire Central de la Préfecture de Police 1995. Etudes de 
pollution atmosphérique et nuisances ; 48-54. 

13. RISLER N., PERSON A., DELAUNAY C., LAURENT A.M. (1995). Etude des 
nuisances atmosphériques à l’intérieur de parcs de stationnement souterrains. Proceedings 
of the 10th World Clean Air Congress, Espoo, Finland. Vol 2 ; 215-220. 

14. DONATI J., VIELLARD H. (1995). Intoxications oxycarbonées collectives dans les 
patinoires. Proceedings of the 10th World Clean Air Congress, Espoo, Finland. Vol 1 ; 8-
12. 

15. SPENGLER JD, STONE KR, LILLEY FW (1978). High carbon monoxide levels 
measured in enclosed skating rinks. J. Air Pollut. Control Assoc. 28 : 776-779.  

16. AKLAND G.G., HARTWELL T.D., JOHNSON T.R., WHITMORE R.W. (1985). 
Measuring human exposure to carbon monoxide in Washington, D.C., and Denver, 
Colorado, during winter of 1982 - 1983. Environ. Sci. Technol., 19,10, 911-918. 

17. FLACHSBART P.G., MACK G.A., HOWES J.E., RODES C.E. (1987). Carbon 
monoxide exposures of Washington commuters. J.A.P.C.A., 37, 135 -142. 

18. CHUAN C.C, OZKAYNAK H., SPENGLER J.D., SHELDON L. (1991). Driver 
exposure to volatile organic compounds, CO, Ozone, and NO2 under different driving 
conditions. Environ. Sci. Technol., 25, 5, 964-972. 

19. INRS (1992). Autobus urbains. Exposition des conducteurs à la pollution produite par les 
gaz d’échappement des autres véhicules. Cahier de Notes documentaires ; 149 : 515-523. 

20. DOR F., LE MOULLEC Y., FESTY B. (1995) Exposure of city residents to carbon 
monoxide and monocyclic aromatic hydrocarbons during commuting trips in Paris 
metropolitan area. J. Air & Waste Manage. Assoc. ; 45 : 103-110. 

21. DENDENE M.A. (1995). Exposition au monoxyde de carbone et aux hydrocarbures 
aromatiques monocycliques : étude comparative des divers modes de déplacement urbain 
et recherche de biomarqueurs de l’air expiré. Thèse pour l’obtention du diplôme d’Etat de 
Docteur en pharmacie - Université René Descartes Paris V , 15 février 1995. 

22. LE MOULLEC Y., ALARY R., LAURENT A.M., PERSON A., COURSIMAULT A., 
DELAUNAY C. (1998) ; City-dwellers’ exposure when commuting in the urban area of 
Paris to atmospheric pollutants originated by cars. Proceedings of the 11th World Clean 
Air and Environment Congress, Durban, South-Africa.  

23. LAURENT AM, COURSIMAULT A, PERSON A, DELAUNAY C, LE MOULLEC Y, 
GOUPL G. Evaluation de l’exposition des citadins aux polluants d’origine automobile au 



Monétarisation des effets de la pollution atmosphérique : un « état de l’art » pluridisciplinaire, EUREQua-GREQAM (2001) 

 160 

cours de leurs déplacements dans l’agglomération parisienne. Programme Primequal-
Predit convention N° 95 93 018, rapport de fin d’étude, mai 1998. 

24. ZAGURY E, LE MOULLEC Y, MOMAS I (2000). Exposure of Paris taxi drivers to 
automobile air pollutants within their vehicles. Occup. Environ. Med. ; 57 : 406-410. 

 
 

 
26 Le dioxyde d’azote (NO2) 
 
Les oxydes d’azote sont formés dans les combustions à haute température par oxydation de 
l’azote de l’air. Dans la majorité des grandes agglomérations, le NO2 est le plus souvent 
associé aux émissions automobiles, mais de façon indirecte, puisque les conditions 
météorologiques influent sur la photochimie atmosphérique et donc sur sa formation à partir 
du NO émis.  
 
En milieu intérieur, les sources de pollution sont bien identifiées et sont identiques à celles du 
monoxyde de carbone : il s’agit des combustions domestiques et, dans une moindre mesure, 
du tabagisme.  
 
Dans la majorité des études publiées, les teneurs intérieures sont mesurées par des dispositifs 
passifs à diffusion axiale, tels que le tube de Palmes (1), placés dans différentes pièces de 
l’habitat. L’analyse des nitrites est réalisée par diazotation et lecture du complexe coloré par 
spectrophotométrie dans le visible. Ces dispositifs présentent des débits d'échantillonnage 
faibles, ce qui restreint leur utilisation à des durées d'exposition importantes (en général une à 
deux semaines). Même pour les capteurs les plus récents à diffusion radiale, la durée des 
mesures est d’au moins 24 heures, ce qui ne permet d'évaluer ni la fréquence ni l'ampleur des 
épisodes de pointe de pollution susceptibles de se produire, par exemple dans les cuisines, au 
moment de la préparation des repas. 
 
Il existe cependant plusieurs études pour lesquelles des mesurages en continu ont été réalisés 
avec des appareils automatiques : les analyseurs sont basés sur le principe de la 
chimiluminescence et identiques à ceux équipant les réseaux de surveillance de la qualité de 
l’air.  

 
261 Les mesurages dans les habitats et locaux assimilés 
 
NO2 est certainement le polluant pour lequel l’exposition des populations dans les locaux a 
été la plus étudiée sur tous les continents. En Europe, les premières études datent de la fin des 
années 70 et plusieurs études importantes ont encore été publiées récemment. Deux éléments 
peuvent expliquer cette constance dans l’intérêt pour ce polluant. Tout d’abord, bien que les 
études toxicologiques et expérimentales aient montré une réelle toxicité du NO2, les résultats 
des études épidémiologiques ne sont pas aussi probants et il est possible que cette variabilité 
des résultats soit liée à une mesure trop imprécise de l’exposition (2). Au plan pratique, des 
capteurs passifs validés existent depuis longtemps, adaptés à la mesure en sites fixes intérieurs 
ou extérieurs, comme à la mesure individuelle. 

 
Les principaux micro-environnements intérieurs considérés sont les résidences (logements 
individuels et collectifs), les immeubles de bureaux et dans une moindre mesure les écoles et 
certains locaux sportifs tels que les patinoires. De nombreuses données sont issues d’études 
portant sur l’évaluation de la distribution des expositions individuelles au NO2. En effet, afin 
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de connaître les principaux déterminants de cette exposition, des prélèvements en sites fixes 
sont réalisés dans les différents micro-environnements fréquentés par les populations ciblées : 
domicile, lieu de travail, air extérieur 
 
Les résultats des synthèses précédentes 
 
Une synthèse des mesures effectuées avant 1987 dans différents pays européens a été réalisée 
en 1989 par un groupe de travail dans le cadre du projet « Indoor air pollution and its impact 
on man » piloté par la CEE (3). Les données recueillies proviennent de 6 pays : Pays-Bas, 
Allemagne, Royaume-Uni, France, Suisse et Danemark. Elles correspondent pour la majorité 
d’entre elles à des mesures effectuées dans des habitats comportant des sources intérieures, 
notamment des cuisinières à gaz et des chauffe-eau.  
 
Les données les plus nombreuses proviennent des Pays-Bas ; ainsi sur 2000 mesures 
hebdomadaires réalisées entre 1975 et 1985 au cours de différentes études, il apparaît que les 
niveaux dans les cuisines (de 30 à 80 µg/m3) sont plus élevés que dans les salons (de 22 à 47 
µg/m3) et dans les chambres (de 15 à 41 µg/m3). Des mesures en temps réel ont montré que 
les teneurs sur quelques minutes et même sur 1 heure peuvent dépasser 2000 µg/m3 dans 
certaines cuisines. La responsabilité des fortes teneurs semble surtout due aux chauffe-eau 
non raccordés (4,5). 
 
En Allemagne, en 1981 dans 15 habitats des ratios Cint/Cext de 1,2 ont été trouvés dans les 
cuisines équipées d’appareils fonctionnant au gaz contre 0,4 à 0,5 dans le cas contraire (6). Au 
royaume Uni, les travaux de Atkins (7) donnent des valeurs de NO2 environ 4 fois plus 
élevées lorsque l’énergie utilisée pour la cuisine est le gaz que dans le cas d’un usage de 
l’électricité. Enfin, on retiendra une étude suisse (8) nettement plus conséquente puisqu’elle a 
concerné un total de 1225 logements présentant ou non des sources potentielles de NO2. Les 
résultats sont présentés dans le tableau 2-1 : 

 
Tableau 2-1 : Teneurs moyennes relevées en NO2 (µg/m3) dans le salon de différents 

habitats de Suisse. 
Source Nombre 

d’habitats 
Teneurs 

intérieures en 
NO2 (µg/m3) 

Teneurs 
extérieures en 
NO2 (µg/m3) 

Ratios  
Cint/Cext 

Cuisine au gaz et 
tabagisme 

194 40.6 48.7 0.84 

Cuisine au gaz 
sans tabagisme 

193 37.7 45.9 0.83 

Cuisine électrique 
et tabagisme 

333 22.6 42.9 0.53 

Cuisine électrique 
sans tabagisme 

505 17.2 38.3 0.45 
(0.36 en hiver, 

0.53 en été) 
 

 
La synthèse des données nord-américaines de Yocom (9), publiée en 1982, concerne plusieurs 
polluants dont NO2 pour lequel les données restent assez fragmentaires. Le travail de 
Thompson en Californie (10), effectué dans différents types de bâtiments, montre des ratios 
Cint/Cext compris entre 0,5 et 1 en l’absence de conditionnement d’air et plus faibles si cet 
équipement est présent. Dans le travail de GEOMET pour l’EPRI, un ratio moyen de 0,38 a 
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été trouvé dans les habitats avec cuisinières électriques. Dockery (11), en utilisant des tubes 
de Palmes, a effectué en 1979 des mesures à Topeka (Kansas) dans neuf habitats dont quatre 
utilisant l’électricité comme source d’énergie pour la cuisson des aliments. Les ratios Cint/Cext 
sont nettement supérieurs puisqu’en moyenne ils atteignent 0,93 entre cuisine et extérieur et 
0,86 entre chambre et extérieur. Enfin, Yocom fait référence à un travail de Good (12) qui 
montre que, par référence à l’impact des cuisinières à gaz, celui du tabagisme est assez faible : 
la différence entre habitat avec fumeurs et habitat sans fumeur est de 3 µg/m3 de NO2 en été 
(15 µg/m3 versus 12 µg/m3) comme en hiver (22 µg/m3 versus 19 µg/m3) donc son impact sur 
le ratio Cint/Cext reste limité. Ces résultats confirment les travaux suisses précédemment 
exposés (7). 
 
D’autres travaux américains à Portage ont montré dans 137 habitats (13) des niveaux 
supérieurs de 50 µg/m3 dans les cuisines utilisant le gaz par référence à ceux de l’extérieur ; la 
différence dans les chambres est de moindre amplitude, de l’ordre de 30 µg/m3. D’autres 
mesures dans la même ville (14) ont conduit à des ratios Cint/Cext de 2.4 en été et de 3.2 en 
hiver dans les logements équipés d’une cuisinière à gaz alors que ces ratios étaient 
respectivement de 0,6 et 0,8 lorsqu’on utilisait l’électricité  
 
A partir de ces résultats observés à Portage et dans une approche de modélisation des teneurs 
intérieures, Sexton (15) a proposé une équation de type  

Cint = a + 0,6 Cext 
permettant de calculer la teneur moyenne annuelle à l’intérieur d’un local selon la présence 
(a= 45 µg/m3) ou l’absence de cuisinière à gaz (a=0). On voit donc que cet auteur estime à 0,6 
le ratio Cint/Cext en l’absence de source intérieure. Pour les habitats avec cuisinière à gaz, 
l’influence de cette source sera, en moyenne, d’autant plus marquée que les niveaux extérieurs 
seront faibles. 
 
Tous ces résultats ont été pour une large part repris dans une synthèse récente du IEH 
(Institute for Environment and Health) (16) qui a plus particulièrement mis l’accent sur les 
travaux réalisés au Royaume-Uni. On retiendra notamment les mesures effectuées dans 174 
logements dans le cadre de l’étude ALSPAC (Avon Longitudinal Study of Pregnancy and 
Childhood). Les niveaux mesurés sont de l’ordre de 55 µg/m3 dans les cuisines qui utilisent le 
gaz pour la cuisson des aliments alors qu’ils sont deux fois moindres avec l’utilisation de 
l’électricité (17). L’intérêt de ce travail a été de fournir des données nouvelles représentatives 
du parc de logements en Angleterre et de déterminer les principaux facteurs qui influent sur 
les niveaux intérieurs : teneurs extérieures, utilisation d’une cuisinière à gaz, taux de 
renouvellement d’air, dimension et taux d’occupation du logement (18).  
 
Par ailleurs, les travaux de Ross (19) ont mis en évidence, à partir de mesurages en temps réel, 
des niveaux horaires élevés dans des habitats utilisant le gaz pour la cuisson des aliments, 
puisque 67% des 73 habitats tirés au sort ont présenté des niveaux horaires supérieurs à 200 
µg/m3. 
 
Parmi les études les plus récentes on retiendra celles de Drakou (20) , Levy (21), Lee (22) et 
Brauer (23). 
 
Le travail effectué en Grèce (20) est intéressant, il montre que, pour des conditions 
d’expérience très proches, dans un appartement inoccupé, le ratio Cint/Cext est plus élevé 
(1,03) que dans un immeuble occupé (0,63) avec conditionnement d’air. Il est probable que 
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les réactions avec les surfaces sont plus marquées dans l’immeuble occupé que dans l’autre 
dont l’ameublement est probablement réduit au minimum.  
 
L’étude internationale multicentrique relative à l’impact des teneurs en NO2 dans l’habitat sur 
l’exposition personnelle (21) est très importante. Elle a été menée dans des agglomérations 
des 5 continents et au total les mesures ont concerné 568 personnes dans 18 villes de 15 pays 
différents. Les prélèvements sur 48 heures ont été réalisés en février et mars 1996. Les 
résultats montrent que les rapports moyens Cint/Cext en Europe -Zagreb (Croatie), Kuopio 
(Finlande), Berlin et Erfurt (Allemagne), Kjeller (Norvège), Genève (Suisse), Londres (UK) - 
sont très homogènes et sont tous inférieurs à 1, de même qu’au Canada et aux Etats Unis, 
contrairement au cas des pays asiatiques. Les différences entre les rapports Cint/Cext sont avant 
tout expliqués par la présence de sources de combustion intérieures. 
 
Globalement, lorsque les habitants n’utilisent pas le gaz pour la cuisson des aliments le 
rapport Cint/Cext est de 0,69 (n=227) contre 1,19 lorsqu’ils utilisent le gaz (n= 314). Ainsi dans 
les villes où la source d’énergie pour la cuisson des aliments est préférentiellement 
l’électricité (Genève, Kjeller, Kuopio et Ottawa) la teneur moyenne intérieure est 15,5 +/- 10 
µg/m3 pour une teneur moyenne extérieure de 26 +/- 10 µg/m3. 
 
Une étude s’intéressant au type de cuisinières utilisées a montré que la présence d’une 
veilleuse (pilot light) est un contributeur important à l ‘émission de NO2 et que des différences 
notables sont relevées entre cuisinières fonctionnant uniquement au gaz et celles dont le four 
est électrique, ces dernières conduisant à des niveaux moindres de NO2 (22). 
 
Dans une approche indirecte d’évaluation de l’exposition, la méconnaissance des teneurs 
ambiantes dans certains locaux, même fréquentés occasionnellement, peut conduire des 
erreurs. Ceci peut être illustré par les résultats d’une étude multicentrique internationale 
portant sur les niveaux de NO2 dans les patinoires (23) . Des mesurages ont été réalisés 
pendant une semaine dans 332 patinoires de 9 pays (dont la Finlande, la Norvège, la Tchéquie 
et le Danemark) à l’aide de capteurs passifs (tubes de Palmes). Des niveaux particulièrement 
élevés ont été notés (médiane =157 µg/m3) avec une distribution très étendue des teneurs 
moyennes hebdomadaires, allant jusqu’à 5100 µg/m3. Cette pollution est due à l’utilisation de 
surfaceuses à moteur thermique mal réglées et travaillant dans des conditions de ventilation 
insuffisantes. 
 
Les études françaises 
 
Les données françaises d’exposition aux oxydes d’azote sont encore peu nombreuses. A Paris, 
une étude effectuée en 1990 dans dix écoles par le laboratoire d’Hygiène de la Ville de Paris 
(24) a montré un rapport Cint/Cext moyen de 0,7 en l’absence de source intérieure de 
combustion et de tabagisme. A Montpellier (25), dans le cadre d’une étude épidémiologique 
transversale recherchant les effets sur les antioxydants sanguins d’une exposition au NO2 des 
mesurages ont été réalisés chez 107 volontaires non fumeurs ou fumant moins de 10 cigarettes 
par jour. Les niveaux dans les cuisines fonctionnant à l’électricité sont en moyenne de 17 
µg/m3 et deux fois plus élevés lorsque la source d’énergie est le gaz.  
 
Enfin, très récemment deux études d’exposition individuelle au NO2 ont été conduites. La 
première a concerné 92 jeunes adultes franciliens, non-fumeurs ; des mesurages à l’intérieur 
et à l’extérieur immédiat du domicile et sur le lieu de travail ont été effectués pendant 48 
heures simultanément avec les mêmes dispositifs (26). Les concentrations s’élèvent en 
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moyenne à 28 µg/m3 à l’intérieur du domicile, 55 µg/m3 à l’extérieur de l’habitat et 45 µg/m3 
sur le lieu de travail. 
 
Dans un second travail adoptant une méthodologie comparable réalisé également en 2000 et 
portant sur 62 fonctionnaires de la Ville de Paris (27), les niveaux intérieurs mesurés sur 48 
heures étaient respectivement de 35 µg/m3 dans l’habitat, 45 µg/m3 dans les bureaux par 
référence à une teneur ambiante de l’ordre de 60 µg/m3.  
 
262 Les mesurages dans les moyens de transport 
 
Les oxydes d’azote ont été relativement peu souvent mesurés par référence au CO et aux 
hydrocarbures aromatiques monocycliques (HAM). Les auteurs ont souvent étudié à la fois 
NO, en tant qu'indicateur de la pollution automobile, et NO2 en raison de sa nocivité sur 
l'appareil respiratoire. 
 
Dans l’étude réalisée par Chan CC à Raleigh (28), les teneurs médianes et moyennes en NO2 
dans les habitacles de voitures sont respectivement de 155 et 167 µg/m3, la teneur maximale 
atteignant 375 µg./m3. Les teneurs mesurées juste à l’extérieur du véhicule sont très 
légèrement inférieures (rapport intérieur/extérieur 1,05). Les niveaux sont plus élevés l’après-
midi que le matin. Les auteurs expliquent ces valeurs par la réaction de l’ozone ambiant (100 
µg/m3 en site fixe en moyenne) avec le NO émis par les véhicules. 
 
A HongKong, en 1992 (29), les niveaux mesurés dans les bus et au cours de trajets pédestres 
ont été respectivement de 490 et 156 µg/m3 pour NO et de 77 et 51 µg/m3 pour NO2. Dans 
l’étude de Tonkelaar en Hollande (30), les niveaux de NO dans l’habitacle des voitures 
varient de 200 à 700 µg/m3 pour des valeurs de NO2 comprises entre 60 et 110 µg/m3.  
 
En France, les mesures d’exposition des chauffeurs de bus effectuées par Diebold en 1992 
(31) à Paris et Bordeaux ont fourni des résultats voisins pour NO2 (valeurs comprises entre 
130 et 265 µg/m3) et plus élevés en NO à Paris qu’à Bordeaux. Des mesures ont également été 
effectuées par capteurs passifs dans des taxis au cours de leur activité quotidienne et ont 
montré des valeurs moyennes de l’ordre de 140 µg/m3 (32). 
 
Enfin, la dernière étude parisienne (33) montre des teneurs en NO2 dans les voitures 
comprises en moyenne entre 67 et 188 µg/m3 pour un trajet d’une heure. Sur le boulevard 
circulaire et sur le boulevard périphérique, les percentiles 90 des teneurs sont respectivement 
196 et 266 µg/m3. Dans le cas des autres modes de déplacement les teneurs sont plus faibles et 
assez homogènes.  

 
263 Conclusion 
 
Globalement, il apparaît que NO2 est un gaz réactif dont la période de demi-vie dans les 
locaux a été estimée entre 30 et 50 minutes. On peut donc s’attendre, en l’absence de source 
intérieure, à des niveaux moindres qu’à l’extérieur et c’est ce qui est observé dans les 
différents travaux publiés. Comme pour tout paramètre ayant une certaine réactivité, la 
contribution des teneurs extérieures dépend du taux de ventilation du local. 
 
C’est dans les cuisines des habitats équipés d’appareils de combustion fonctionnant au gaz 
que l’on retrouve les teneurs les plus élevées. Les émissions sont le plus souvent discontinues 
et correspondent en général à la préparation des repas. Selon la ventilation de la cuisine et le 
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temps d’utilisation des appareils, les teneurs de pointe peuvent varier entre 100 et 1000 µg/m3. 
L’impact sur les teneurs moyennes à l’échelle de la journée ou de la semaine se traduit par des 
ratios moyens Cint/Cext en général supérieurs à 1. Selon les pays la contribution des différents 
appareils de combustion (chauffe-eau non raccordé, cuisinière à gaz,…) n’est pas la même. 
L’impact du tabagisme a été mis en évidence mais sa contribution semble mineure, de l’ordre 
de quelques µg/m3 sur les moyennes journalières. 
 
En l’absence de sources de combustion, les résultats des rapports Cint/Cext dans les locaux sont 
relativement homogènes et sont le plus souvent compris entre 0,4 et 0,8. Un effet saisonnier 
est noté en relation avec l’ouverture plus fréquente des fenêtres en période estivale.  

 
S’agissant de l’exposition dans les moyens de transport en agglomération parisienne, elle peut 
être évaluée à partir des données des stations dites « trafic » du réseau de surveillance. Les 
teneurs dans les voitures sont proches de celles des stations de forte proximité alors que 
l’exposition subie dans les autres moyens de transport est proche des mesures enregistrées sur 
les autres stations proche des voies de circulation.  
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27 Les particules en suspension 
 
 
Les particules en suspension constituent un ensemble hétérogène dont les caractéristiques 
granulométriques et la composition chimique sont variables selon leur origine : érosion, 
activité humaine (industries, transports), conversion gaz-particules,…. En milieu urbain les 
préoccupations se focalisent actuellement sur les particules fines et ultra-fines émises par les 
véhicules Diesel, notamment en France, en raison de l’importance de ce type de motorisation. 
En atmosphère intérieure, toutes les sources ne sont pas complètement identifiées et leur 
contribution est très variable selon le mode de vie des habitants.  

 
271 Les sources intérieures 
 
Pour les bâtiments avec fumeur(s), la fumée de tabac constitue la source majeure de 
contamination particulaire. La seconde source intérieure mise en évidence dans quelques 
études est l’activité culinaire dont l’effet a été moins souvent quantifié ; par contre, l’énergie 
utilisée pour la cuisson des aliments (gaz ou électricité) n’a pas d’influence. 
 
D’autres sources endogènes ont aussi été notées mais avec un impact moindre : il s’agit de 
l’utilisation d’une cheminée d’agrément et des activités de nettoyage des locaux (avec 
aspirateur ou par balayage) qui conduisent surtout à une augmentation des teneurs en PM10. 
Globalement, les teneurs intérieures sont moins élevées durant la nuit que pendant le jour en 
relation avec l’activité des occupants en période diurne.  
 
Enfin, les résultats de plusieurs travaux dont l’étude PTEAM (Particle Total Exposure 
Assessment Methodology) (1, 2,) montrent qu’il subsiste des sources non déterminées qui 
représentent environ 25% des teneurs mesurées.  

 
La nature des particules étudiées 
 
En fonction de l’évolution des progrès techniques et de l’état des connaissances sur le rôle 
sanitaire des particules les plus fines, des études ont été menées sur différentes granulométries 
de particules. A l’instar des travaux conduits en milieu professionnel, les premières études 
américaines (3, 4) ont concerné la fraction alvéolaire des particules qui, jusqu’en 1994 aux 
Etats-Unis, correspondait à une coupure granulométrique centrée sur 3,5 µm (PM3,5). Dans 
une approche plus environnementale, des mesures de PM10 ont ensuite été effectuées dans les 
programmes américains PTEAM (1, 2), THEES (5), puis en Europe, lors des travaux de 
Janssen (6, 7) et de Carrer (8). Dans le cadre d’études plus récentes (9, 10) ce sont les 
particules fines (PM2,5) qui ont été retenues. 
 
Les dispositifs de prélèvement 
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Le principe de mesure est identique dans toutes les études : recueillies sur filtre, la masse des 
particules collectées est mesurée par gravimétrie avec une balance de précision , souvent dans 
des conditions thermohygrométriques contrôlées. Afin de disposer d’une masse suffisante 
pour assurer une pesée précise, le temps d’intégration des mesures varie de 12 heures à une 
semaine environ selon les objectifs des travaux et les stratégies mises en œuvre.  
 
Au plan pratique, les dispositifs de prélèvement sont assez divers mais comportent en fait les 
mêmes éléments:  
• un séparateur (impacteur ou cyclone) qui permet de prélever uniquement la fraction 

granulométrique souhaitée des particules atmosphériques ; 
• un porte filtre et un filtre le plus souvent en PTFE ou en fibre de verre téflonée; 
• un système d’aspiration, régulé en permanence au débit imposé par le séparateur. 
 
Ces dispositifs de prélèvement de type actif sont quelquefois bruyants et sont nettement plus 
encombrants que les capteurs passifs utilisés pour les gaz ; en conséquence, les études sont 
plus difficiles à mener. 

 
L’influence des teneurs extérieures ambiantes. 
 
En considérant de nouveau le même modèle de type balance massique appliqué aux 
particules, on rappelle que, en l’absence de source endogène, l’équation qui gouverne les 
relations entre teneurs intérieures (Cint) et teneurs extérieures (Cext) peut être simplifiée sous la 
forme :  

 
Cint/Cext = P.TRA / (TRA+k) 

 
dans laquelle [P] est le facteur de pénétration des particules au travers de l’enveloppe du 
bâtiment, [TRA] est le taux de renouvellement d’air du local par heure et [k] le facteur de 
déposition des particules par heure. 
 
Le facteur [P] qui mesure la potentialité des particules à pénétrer dans le bâtiment lorsque les 
ouvrants sont fermés a été trouvé égal à 1, tant pour les particules PM2.5 que pour les 
particules PM10 (11,12). On peut donc considérer que ces particules ont une efficacité de 
pénétration dans les logements identique à celle des gaz non réactifs. 
 
Le facteur de déposition [k] dépend évidemment de la taille et de la densité des particules. 
Pour les fines particules, la déposition sur les parois verticales peut être notable. En l’absence 
de théories précises, Wallace (13) se réfère à l’étude PTEAM (1, 2, 11) qui donne pour [k] 
une estimation de 0.39 par heure pour les PM2.5, de 0.65 par heure pour les PM10 et de 1 par 
heure pour les PM2.5-10 (« coarse particles ») 
 
Dans les conditions de ventilation conduisant à un taux de renouvellement d’air de 1 par heure 
la résolution de l’équation aboutit, en l’absence de source intérieure, à un rapport Cint/Cext de 
0.71 pour les PM2.5 et de 0.60 pour les PM10. 
 
Une diminution du taux de renouvellement d’air conduit à un impact moindre des teneurs 
extérieures, ce qui pourrait être envisagé en cas d’épisode de forte pollution. Ainsi en divisant 
par 2 le taux de renouvellement d’air les ratios r= Cint/Cext deviennent alors r= 0.55 pour le 
PM2.5 et r= 0.43 pour les PM10.Par contre, s’il existe des sources intérieures, tabac 
notamment, l’impact de ces sources sera nettement accru. 
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272 Les mesurages dans les habitats et locaux assimilés. 
 
Wallace a publié en 1996 (13) une synthèse d’un nombre très important d’études, 
essentiellement d’origine nord-américaine, relatives à la mesure de l’exposition personnelle 
aux particules PM2.5 et PM10 ainsi qu’aux teneurs rencontrées dans l’habitat et dans les 
bâtiments de bureaux ou à usage collectif. On retiendra plus particulièrement les résultats 
obtenus dans le cadre de quatre grandes études américaines :Six cities study (4), New-York 
state study (14), PTEAM Study (1, 2, 11) et THEES Study (5).  
 
S’agissant des travaux européens on s’intéressera plus particulièrement à ceux menés aux 
Pays-Bas par Janssen (6, 7), en Suisse par Monn (9) et très récemment en France par 
Mosqueron (15). 
 
Dans l’étude PTEAM (1, 2) à Riverside dans 178 logements, les niveaux intérieurs et 
extérieurs étaient semblables pendant le jour (95 µg/m3) alors que la nuit les niveaux 
intérieurs étaient plus faibles soit 63 µg/m3 contre 86 µg/m3 à l’extérieur. Les principaux 
déterminants des teneurs intérieures étaient la concentration extérieure ainsi que la présence 
de fumeurs et les activités de cuisine. S’agissant du tabagisme l’accroissement était de 27 
µg/m3 à 38 µg/m3 à la fois pour les PM2.5 et les PM10 alors que pour les activités de cuisine 
l’augmentation était de 12 à 16 µg/m3 pour les PM10. Les activités de nettoyage et le passage 
de l’aspirateur semblaient ne pas influer sur les niveaux. 

 
Dans l’étude THEES (Total Human Environmental Exposure Study) (5), 4 sites extérieurs ont 
été comparés à 8 sites intérieurs dans une petite agglomération industrielle du New Jersey 
(Phillipsburg). Sur 14 jours de mesures, les niveaux extérieurs variaient de 12 à 165 µg/m3 
pour une moyenne de 48 µg/m3. La teneur moyenne intérieure était de 42 µg/m3 mais les 
ratios Cint/Cext étaient assez variables même en l’absence de fumeurs.  
 
Dans l’étude américaine des six villes (4), des mesurages de PM3.5 ont été réalisés dans 10 
habitats de chaque ville ; les niveaux moyens intérieurs variaient de 20 à 50 µg/m3 pour des 
niveaux extérieurs en général plus faibles, de l’ordre de 10 à 45 µg/m3. Cette différence a été 
majoritairement attribuée au tabagisme dont l’impact a pu être quantifié : un fumeur dans 
l’habitat accroît les niveaux particulaires de 20 µg/m3 (l’accroissement est de 50 µg/3 pour 
plusieurs fumeurs présents). Dans les habitats non fumeurs de Kingstone et Harriman les 
teneurs intérieures étaient supérieures de 10 µg/m3 aux valeurs extérieures. 
 
A New-York (14), environ 600 mesurages hebdomadaires réalisés dans 400 habitats ont 
montré pour des habitats sans fumeur des niveaux comparables à ceux de l’extérieur, soit 
environ 15 µg/m3. Par contre les niveaux atteignaient 60 µg/m3 en présence de fumeurs ; les 
autres déterminants étaient l’utilisation de poêles à pétrole et/ou d’un chauffage au bois. Les 
cuisinières à gaz et les humidificateurs n’apportaient pas de contribution notable. 
 
Les études européennes sont en général de moindre ampleur mais apportent des 
enseignements importants sur plusieurs points. Ainsi Janssen à Amsterdam (7), a réalisé des 
mesurages de PM10 sur 24 heures dans 36 habitats. Dans chacun d’eux les prélèvements, tous 
effectués pendant un jour ouvré, ont été répétés de cinq à huit fois en période hivernale avec 
un intervalle d’une semaine entre deux échantillonnages. Le point de référence extérieur était 
un site du réseau de surveillance proche des habitats. En moyenne, les concentrations 
intérieures étaient inférieures à celles de l’extérieur ( 35 µg/m3 versus 41.5 µg/m3). Le point le 



Monétarisation des effets de la pollution atmosphérique : un « état de l’art » pluridisciplinaire, EUREQua-GREQAM (2001) 

 170 

plus original de cette étude est la bonne corrélation dans un même habitat entre teneurs 
intérieures et extérieures montrant que les variations des teneurs ambiantes se répercutent à 
l’intérieur des locaux. Comme dans certaines études américaines, les facteurs déterminants 
ont été le tabagisme et les activités de cuisine alors que les activités d’entretien des locaux 
n’apportaient pas de contribution notable. 
 
Récemment, en Suisse, dans des bâtiments ventilés naturellement, sans source intérieure 
identifiée et avec une activité humaine réduite, les mesurages de PM 10 ont montré des ratios 
Cint/Cext de l’ordre de 0.7 (8). 
 
Enfin, dans une très récente étude à Paris, des mesures dans les bureaux et les habitats de 60 
fonctionnaires de la Ville de Paris ont montré des teneurs intérieures moyennes en PM2.5 
respectivement de 34.5 µg/m3 et de 25,1 µg/m3 un peu plus élevées que les valeurs fournies 
par le site du réseau de surveillance (17.2 µg/m3). Les principaux déterminants des valeurs 
intérieures étaient la fumée de tabac et la concentration extérieure.  

 
273 Dans les transports. 
 
La contamination particulaire au cours des déplacements a été rarement évaluée, sans doute 
en raison de difficultés pour quantifier les quelques microgrammes collectés par les dispositifs 
de prélèvement autonomes dont les débits d’aspiration sont limités. 
 
Il faut signaler l’étude de Bevan (16) à Southampton (UK) sur l’exposition des cyclistes aux 
particules fines mesurées par gravimétrie. Les niveaux d’exposition aux particules inhalables 
sont en moyenne de 130 µg/m3 avec une étendue importante de valeurs, allant de 13 à 253 
µg/m3. Les résultats d’une étude réalisée à Berlin dans l’habitacle automobile et dans le métro 
ont été récemment publiés (17). Concernant les particules fines (PM10), des teneurs médianes 
de l’ordre de 40 µg/m3 ont été mesurées dans les habitacles de voiture alors qu’elles 
atteignaient 140 µg/m3 à l’intérieur du métro. Cette contamination particulaire des espaces 
ferroviaires souterrains a été également observée à Londres et à Paris. 
 
274 Conclusion 
 
A partir des données publiées, il apparaît que les niveaux intérieurs sont en général assez 
comparables voire plus faibles que ceux mesurés à l’extérieur sauf dans le cas d’une source 
endogène notable telle que le tabagisme ou une importante activité culinaire. Le nombre 
d’études en Europe est encore très insuffisant pour bien cerner les déterminants des teneurs 
dans les locaux qui ne sont pas tous identifiés. L’influence des systèmes de traitement d’air 
est encore assez peu étudiée alors que la climatisation équipe aujourd’hui un nombre 
important d’immeubles de bureaux. 
 
Les données de l’étude EXPOLIS et d’un certain nombre d’études françaises soutenues par le 
programme PRIMEQUAL-PREDIT et par l’ADEME permettront prochainement de juger si 
les enseignements des études nord-américaines sont applicables au contexte européen. Par 
ailleurs, les études concernant la composition chimique des particules dans les locaux, et 
notamment des plus fines, sont encore trop rares. 
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28 Conclusion générale et recommandations. 
 
Ce travail bibliographique a porté sur l’exposition à la pollution atmosphérique à l’intérieur 
des locaux en se limitant aux polluants dont l’origine est extérieure (dioxyde de soufre - SO2, 
ozone - O3) ou pour lesquels la contribution extérieure est souvent importante comme c’est le 
cas pour les particules en suspension (PS), le dioxyde d’azote (NO2), le monoxyde de carbone 
(CO) et le benzène (C6H6). Pour ces aéro-contaminants, c’est donc l'approche "exposition 
atmosphérique totale" prenant en compte à la fois les pollutions intérieures et extérieures qui 
est pertinente pour évaluer les risques sur la santé.  

 
Les polluants physico-chimiques dont l’origine est essentiellement intérieure (radon, fibres 
naturelles et synthétiques, ammoniac et composés organiques volatils dont les aldéhydes) et 
qui, en conséquence, ne font pas ou très peu l’objet d’une surveillance extérieure, n’ont pas 
été considérés dans ce travail.  

 
Par référence aux Etats-Unis et aux pays de l’Europe du Nord, les données françaises dans les 
environnements intérieurs sont encore très fragmentaires. De ce fait, plusieurs questions 
restent à documenter ou à approfondir : 
 

(i) Quelle est actuellement en France la distribution des teneurs moyennes en 
polluants dans les environnements intérieurs (et plus particulièrement dans les 
habitats) ? Quelles sont les situations qui conduisent aux expositions les plus élevées ? 
 
(ii) Quelle protection offre le bâtiment vis à vis des polluants extérieurs 
notamment lors des pics de pollution ? La conception des systèmes de ventilation et de 
traitement d’air a-t-elle une influence plus importante que le comportement des 
occupants ?  

 
(iii) Quels sont, selon les polluants, les principaux déterminants des teneurs 
intérieures et peut-on quantifier leur contribution ? Dispose-t-on de données 
suffisantes sur la distribution des taux de renouvellement d’air dans les locaux ? 
Quelle fiabilité et quel degré de précision peut-on attendre aujourd’hui des démarches 
de modélisation dans ce domaine ? 

 
S’agissant du point (i), les mesurages effectués par l’Observatoire de la Qualité de l’Air 
Intérieur vont apporter dans les cinq prochaines années des données sur plusieurs milliers 
d’habitats ou de locaux à usage collectif. Le but est à terme de disposer de données 
statistiquement représentatives du contexte national en considérant l’ensemble des 
environnements intérieurs afin d'évaluer la responsabilité de chacun d'entre eux à l'exposition 
totale atmosphérique et de connaître les situations les moins satisfaisantes.  
 
Les travaux d’études à mener en complément de ce programme pourraient répondre à 
plusieurs objectifs : 
 

• Développements métrologiques 
 
Il serait utile d’élargir l'éventail des moyens de mesure disponibles par l’amélioration 

de l’autonomie et de la portabilité des matériels. Les efforts devraient porter principalement 
sur la mise au point de capteurs analyseurs moins encombrants et moins bruyants que les 
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appareils actuels tout en permettant l’acquisition de données sur des durées d’intégration de 
l’ordre de quelques minutes. Ces développements paraissent utiles pour déterminer les 
circonstances qui génèrent les épisodes de pointes de pollution dans les locaux et pour 
apprécier avec précision l’exposition des personnes dans différents environnements fréquentés 
pendant de courts laps de temps : moyens de transport, parkings souterrains, centres 
commerciaux, restaurants,….Ils permettraient aussi d’analyser aisément, dans des situations 
variées, le transfert des pollutions extérieures à l’intérieur des locaux à tout moment de la 
journée. 

 
• Caractérisation des particules en suspension 
 

 La mesure pondérale des particules (PM10 ou PM2.5) fournit une appréciation globale 
insuffisante tant pour évaluer leur toxicité que pour identifier les différentes sources 
intérieures et quantifier leur contribution. Des études sont donc à promouvoir afin d’étudier 
plus complètement la granulométrie des particules de l’air intérieur et leur composition 
chimique : éléments minéraux, anions et cations solubles, composés organiques tels que les 
hydrocarbures aromatiques polycycliques,…. 
 

• Réactualisation de certains résultats 
 

En raison de l’évolution rapide des caractéristiques de certains environnements, des 
travaux méritent d’être périodiquement réactualisés. C’est le cas par exemple des mesurages 
réalisés à la fin des années 90 en région parisienne qui visaient à hiérarchiser les expositions 
en fonction des modes de transport. Ces mesurages, qui se justifieraient dans d’autres 
agglomérations, devront être repris prochainement du fait de diverses évolutions relatives à la 
composition du parc automobile (proportions respectives des véhicules à essence et de type 
Diesel), au nombre croissant de véhicules climatisés, à la composition des carburants. Par 
exemple, il serait pertinent d’évaluer l’impact de la diminution de la teneur en benzène des 
essences depuis le 1er janvier 2000 sur l’exposition des citadins au cours de leurs 
déplacements.  

 
S’agissant des points (ii) et (iii), on peut considérer que les problématiques sont liées. 
Préalablement à toute tentative de modélisation, la première question qui se pose est de savoir 
si les données d’entrée sont suffisantes pour que le modèle puisse fournir des résultats fiables. 
Les bases de la modélisation ont été validées à l’échelle internationale et a priori ne justifient 
pas pour le moment de travaux supplémentaires. Il est par contre important de bien maîtriser 
les déterminants qui conditionnent le transfert et le comportement des polluants à l’intérieur 
des locaux et qui sont relatifs à la ventilation, aux sources d’émission et aux phénomènes de 
puits : 
 
• Il est acquis que le taux de renouvellement d’air dans un local est un déterminant 
fondamental des teneurs intérieures en polluants. C’est un paramètre dont la distribution des 
valeurs mériterait d’être précisée sur un large échantillon de bâtiments, surtout en ventilation 
naturelle, sachant que les variations des conditions climatiques d’un jour à l’autre sont 
susceptibles en théorie de faire varier les débits d’air neuf dans une large gamme de valeurs. 
Par ailleurs, il serait important d’étudier l’influence des pratiques d’aération des résidents et 
d’évaluer la performance des dispositifs de ventilation mécanique et de traitement de l’air 
dans les conditions réelles de fonctionnement; 
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• En terme de sources, pour les polluants tels que NO2 ou CO, qui sont émis principalement 
par les appareils de combustion domestique, les taux d’émission devraient être déterminés 
pour tous les dispositifs commercialisés. A l’instar de ce qui est pratiqué pour les émissions 
des véhicules automobiles, ce travail devrait porter sur des équipements neufs et sur des 
échantillons provenant du parc installé fonctionnant dans les conditions réelles d’utilisation. 
Pour le benzène, les sources intérieures autres que le tabagisme et la présence d’un garage 
intégré au logement ne sont pas clairement identifiées, ni à plus forte raison quantifiées. Des 
études sur les émissions de différents matériaux utilisés pour le bâti, l’aménagement et la 
décoration sont donc à promouvoir afin de quantifier la part de ces sources potentielles. Dans 
le cas des particules, le problème est complexe car les niveaux de particules sont fortement 
dépendants de l’activité des occupants. Une attention particulière devrait être accordée aux 
pratiques culinaires et aux activités de nettoyage et de maintenance, sachant que le tabagisme 
passif a déjà fait l’objet de nombreux travaux internationaux. En complément, la génération 
d’aérosols secondaires dus à des interactions entre composés organiques volatils (COV) et 
ozone devrait donner lieu à des études en atmosphère contrôlée ; 
 
• Concernant les phénomènes de puits, on doit considérer d’une part les interactions en 

phase gazeuse (par exemple interactions entre COV, NOx et O3) et d’autre part les 
interactions en phase hétérogène sur les surfaces. Ces réactions ont un rôle plus ou moins 
important selon la nature et le degré de vieillissement des matériaux de construction et de 
décoration. Il convient d’encourager des études en atmosphère contrôlée visant à la 
caractérisation des mécanismes d’adsorption-désorption et des cinétiques associées qui 
doivent tenir compte des conditions thermo-hygrométriques ambiantes. Il serait aussi 
souhaitable de promouvoir des études portant sur les particules en suspension afin de 
préciser les facteurs de pénétration des particules extérieures dans l’enveloppe des 
bâtiments et les cinétiques d’adsorption-désorption au contact des surfaces.  
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PARTIE 3 
 

ETAT DE L’ART DES CONNAISSANCES EPIDEMIOLOGIQUES 
SUR LES LIENS ENTRE POLLUTION ATMOSPHERIQUE ET SANTE (1995-2000) 

 
Sylvia Medina (InVS)1 

 
 

30 Introduction 
 
Les principaux indicateurs de pollution atmosphérique (PA) urbaine (particules, dioxyde 

de soufre (SO2), dioxyde d’azote (NO2), ozone (O3), plomb (Pb) font l'objet d'une 
réglementation internationale. Des seuils de protection sont proposés par l'Organisation 
Mondiale de la Santé et définis dans des directives de l’Union Européenne qui ont été 
traduites en droit français. L'élaboration de ces recommandations repose sur l'expertise des 
résultats de différentes disciplines, dont l'épidémiologie en particulier. En effet, pour étudier 
les effets sur la santé de la pollution atmosphérique, deux types d'approche sont possibles : les 
études toxicologiques expérimentales in vitro ou in vivo, sur animaux ou sur volontaires sains, 
qui permettent de contrôler précisément les niveaux d'exposition et les études 
épidémiologiques qui ont l'avantage de se dérouler dans les conditions réelles de l'exposition 
humaine. 

 
La classification des études épidémiologiques appliquées à la PA peut se faire selon que 

les données d’exposition et d’effets sur la santé soient recueillies à l’échelon individuel ou de 
façon agrégée. En ce qui concernent les données d’exposition, dans la plupart des études on se 
base non pas sur l’exposition individuelle, mais sur les niveaux moyens de pollution auxquels 
la population est exposée dans son ensemble (ces niveaux étant ceux relevés par des stations 
des réseaux de mesure de qualité de l’air). Dans certains cas, il peut être possible de coupler 
les mesures de polluants des stations de mesure avec des données d’activités des sujets 
(comme le pourcentage de temps passé à l’extérieur et dans les transports,...), afin de 
reconstituer une approximation du niveau d’exposition à l’échelon individuel. Les données 
utilisées pour évaluer les effets sur la santé peuvent être soit individuelles (c’est-à-dire 
recueillies auprès de chacun des sujets inclus dans l’étude), soit agrégées concernant la 
population dans son ensemble (statistiques de mortalité, d’hospitalisations, ...).  
 

Les études sur les liens entre PA et santé portent soit sur une exposition à court terme, 
soit sur une exposition à long terme. 

 
301 Etudes des effets à court terme de la PA  

 
1. Etudes temporelles 

 
Les données d’exposition et les données sanitaires sont agrégées. Le principe des études 

temporelles est d’étudier au sein d’une population donnée la relation existant dans le temps 
entre une série temporelle de mesures de polluants et une série temporelle de données de 

                                                           

1 Ce travail a été en partie effectué dans le cadre de ma thèse. Je remercie Isabelle Momas, Claire Ségala, Alain 
Le Tertre et Philippe Quénel. 
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santé. L’unité d’observation est l’unité de temps correspondant au recueil de données (le plus 
souvent, le jour).  
 
 
2. Etudes de panel  

 
Un groupe de sujets, le plus souvent un groupe « sensible » de la population (enfants, 

asthmatiques, personnes âgées,...) est suivi régulièrement pendant une période, généralement 
de l’ordre de quelques semaines à quelques mois. Au cours de cette période, on évalue à 
intervalles réguliers (jours le plus souvent), de façon concomitante, l’état de santé des 
individus et leur niveau d’exposition aux polluants atmosphériques. Et on s’intéresse aux 
covariations temporelles des niveaux des indicateurs de pollution et de la survenue (voire de 
la durée) des effets à court terme sur la santé potentiellement associés à ces polluants. Les 
données concernant l’état de santé des sujets sont recueillies au niveau individuel, chaque 
sujet notant dans un journal de bord la survenue de symptômes ou de maladies ou l’état de sa 
fonction ventilatoire mesurée par exemple par le débit de pointe. Les données d’exposition 
sont le plus souvent agrégées : l’étude est dite semi-écologique. 
 
 
302 Etudes épidémiologiques des effets à long terme 
  
1. Etudes transversales de comparaison géographiques 
 

Ce sont des études descriptives. Le principe est d’identifier des zones géographiques 
caractérisées par des niveaux de pollution différents et de comparer soit des indicateurs de 
santé agrégés mesurés à l’échelon de ces zones, soit des indicateurs mesurés sur des 
échantillons de population résidant dans ces zones. Ces études permettent de détecter des 
variations de la fréquence d’un indicateur de santé entre des populations qui différent du point 
de vue de l’exposition à la PA. L’unité d’observation est donc un groupe de personnes 
appartenant à une zone géographique définie. L’estimation de l’exposition ainsi que la mesure 
des indicateurs de santé se font au niveau de cette unité géographique. Les populations 
doivent être aussi semblables que possible pour ce qui est des facteurs de confusion collectifs 
(statut socio-économique, structure d’âge, accessibilité aux soins,...), et différentes pour ce qui 
est des niveaux d’exposition aux polluants atmosphériques, mais la comparabilité des 
populations est souvent difficile à obtenir : le risque de biais de sélection est important.  
 
2. Etudes de cohorte (semi-écologiques) 
 

Le principe d’une étude de cohorte consiste à suivre, sur une période relativement 
longue (plusieurs années) des sujets sélectionnés selon leur statut par rapport à l’exposition à 
une pollution donnée et à comparer l’incidence des événements de santé entre des différents 
groupes d’exposition. Ces études impliquent de disposer, pour chaque sujet inclus dans 
l’enquête de données individuelles. Dans les cohortes consacrées à la PA, les sujets vivent 
dans des villes ayant des niveaux de pollution contrastés, les données sanitaires sont 
recueillies individuellement, et le niveau moyen de pollution de chaque ville est attribué de 
façon agrégée aux sujets. Une telle étude peut être prospective : dans ce cas, le statut des 
sujets par rapport à l’exposition est défini au début de l’étude et les informations relatives à la 
survenue d’événements de santé sont recueillies au fur et à mesure du déroulement de 
l’enquête. Quand l’étude est rétrospective, les informations concernant l’exposition antérieure 
et l’état de santé sont recueillies a posteriori.  
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3. Etudes cas-témoins 
 

Le principe d’une étude cas-témoins consiste à comparer l’exposition de sujets atteints 
de la maladie étudiée avec celle de « témoins » indemnes de la maladie. Dans ce type d’étude, 
les données sanitaires et d’exposition sont recueillies à l’échelon individuel, l’exposition étant 
recueillie de façon rétrospective. 
 
 

Entre 1995 et 2000, 154 références bibliographiques ont été répertoriées sur Medline, à 
partir des mots-clefs « air pollution » « adverse effects » « human » « epidemiological 
studies », en excluant « radioactive », « indoor », « smoke » or «occupational ». 

 
 
3 A.1. Effets à court terme de la PA sur la mortalité  
 
3 A.1.1. Etudes temporelles  

 
Mortalité totale non accidentelle 

 
Dans sa très récente revue de littérature, Pope1 rapporte un accroissement du risque de 

mortalité à court terme compris entre 0,5 et 1,5% pour une augmentation de 10 µg/m3 des 
niveaux de PM10 et de 5 µg/m3 de PM2,5, sur plus de 60 études conduites dans 35 villes de 
tous les continents. 

 
Les études menées dans les pays occidentaux confirment les résultats publiés 

antérieurement. L’étude NMMAPS2 effectuée sur 90 villes aux Etats-Unis montre une 
relation entre un accroissement de 10 µg/m3 de PM10 et une augmentation de 0,5% de la 
mortalité toutes causes. Schwartz3 étudie les liens entre particules et mortalité dans dix villes 
américaines et trouve une augmentation de la mortalité quotidienne de 0,67% (0,52-0,81%), 
en relation avec une augmentation de 10 µg/m3 de particules. Cette association est la même en 
hiver et en été. Le contrôle des autres indicateurs de pollution ne modifie pas 
significativement les résultats. Les différences socio-économiques entres villes ne changent 
pas non plus ces relations. Seul le fait que le décès survienne en dehors de l’hôpital augmente 
le risque de 0,89% (0,67-1,10%). Levy4 réalise une méta-analyse sur 29 publications, 
principalement américaines et conclut à une augmentation de 0,7% de la mortalité toutes 
causes pour un accroissement de 10 µg/m3des PM10, avec des effets plus importants dans les 
zones où le rapport PM2,5/PM10 est plus élevé.  

 
En Europe, la méta-analyse APHEA2 (air pollution and health : a european approach 

using time-series studies), non encore publiée, sur la mortalité et les particules5 a concerné 30 
villes européennes. En ne considérant que les niveaux de particules inférieurs à 150 µg/m3, les 
résultats de l’analyse combinée montrent une augmentation de 0,6% de la mortalité pour une 
augmentation de 10 µg/m3 des PM10 ou FN. Les résultats sont comparables à ceux mis en 
évidence dans APHEA1 lorsque l’analyse est limitée aux niveaux de FN inférieurs à 150 
µg/m3 : 0,6% (0,5-0,7%).6  

La méthodologie développée dans les pays occidentaux s’est étendue à d’autres 
continents et, pour un même incrément des niveaux de pollution, les résultats sont 
comparables à ceux observés aux Etats-Unis ou en Europe, mais les niveaux de pollution sont 
plus élevés.7-11 

 
 



Monétarisation des effets de la pollution atmosphérique : un « état de l’art » pluridisciplinaire, EUREQua-GREQAM (2001) 

 178 

Mortalité par cause spécifique 
 

Les auteurs essayent de mieux comprendre les liens entre mortalité et PA et 
s’intéressent davantage à des causes spécifiques de mortalité. Les effets sur la mortalité 
respiratoire ou cardio-vasculaire sont plus importants que sur la mortalité totale. En général, 
les effets sur la mortalité respiratoire sont eux-mêmes plus importants que sur la mortalité 
cardio-vasculaire. La revue de littérature de Pope1 rapporte une augmentation de 25% de la 
mortalité respiratoire et de 11% de la mortalité cardio-vasculaire, pour un accroissement de 50 
µg/m3 de PM2,5. Dans l’étude APHEA112, le risque de mortalité pour cause respiratoire dans 
les villes d’Europe de l’Ouest augmente respectivement de 4%, 5% et 2% pour des 
augmentations de 50 µg/m3 de FN, SO2 et O3. Pour la mortalité cardio-vasculaire, le risque 
croît respectivement de 2%, 4% et 2%. 
 
 
Mortalité dans des populations spécifiques  

 
Si les personnes âgées constituent un sous-groupe de population sensible aux 

variations journalières des niveaux de pollution,1,13 la mortalité associée à la PA chez les 
jeunes enfants suscite, depuis peu, l’intérêt de plusieurs chercheurs. A Mexico,14 un excès de 
mortalité infantile de 6,9% (2,5-11,3%) est observé pour un accroissement de 10 µg/m3 des 
niveaux moyens de particules fines des 3 à 5 jours précédents. Un excès est également 
rapporté pour NO2 et O3, mais moins important. La mort subite du nourrisson est trouvée 
associée à Taiwan à l’indicateur de visibilité optique (inversement corrélé à la pollution 
particulaire).15 Au Brésil,16 une relation (β=0,0013/µg/m3, p<0,01) est notée entre la mortalité 
intra-utérine et les concentrations de NO2, tandis que la relation est à la limite de la 
significativité avec le SO2 et le CO.  

L’influence de facteurs modificateurs tels que le sexe, la catégorie sociale, le statut 
marital, sur les effets de la pollution sur la mortalité est étudiée par plusieurs auteurs, comme 
nous le verrons dans la discussion.  

 
3 A.1.2. Etudes cas-témoins croisées 

 
Le protocole des études cas-témoins croisées est actuellement appliqué par différents 

auteurs à l’étude des liens entre PA et santé, sur des données agrégées. Dans ces études, les 
expositions des jours correspondant aux décès sont comparées aux expositions avant et après 
les décès. Globalement, ces études confirment les résultats des études temporelles. Ainsi, une 
étude cas-témoins croisée17 appliquée aux données de Philadelphie aboutit aux mêmes 
résultats que l’étude temporelle initiale. Une augmentation de 100 µg/m3 de PTS est associée 
à une augmentation de la mortalité toutes causes, OR=1,056 (1,027-1,086). Pour la mortalité 
cardio-vasculaire, OR=1,063 (1,021-1,107). A Séoul, en Corée,18 une augmentation de 50 ppb 
(133,5 µg/m3) de SO2 conduit à une augmentation du risque de décès de 2,3% (1,6-8,4%). 
Pour un accroissement de 100 µg/m3de O3, RR=1,023 (0,99-1,048). Une augmentation de 100 
µg/m3 de PTS conduit à un RR=1,01 (0,988-1,032).  
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3 A.2. Effets à court terme de la PA sur la morbidité 
 
3 A.2.1. Etudes temporelles 

 
Hospitalisations 
  

L’actualisation de la revue de littérature sur les hospitalisations confirme également les 
résultats antérieurs. La plupart des études portent sur les admissions pour causes 
respiratoires ; la méta-analyse de Dockery19 estime, pour une augmentation de 10 µg/m3 du 
niveau moyen journalier de PM10, un accroissement entre 0,8 et 3,4% des hospitalisations 
pour causes respiratoires. Dans le cadre de l’étude NMMAPS,2 l’analyse des hospitalisations 
chez les personnes de 65 ans et plus dans 14 villes des Etats-Unis montre une augmentation 
de 2,4 % (1,7-3,2%) des hospitalisations pour BPCO et de 1,9% (1,5-2,3%) pour pneumonie, 
en relation avec une augmentation de 10 µg/m3 de PM10. En Europe, le risque d’admissions 
hospitalières pour causes respiratoires a été évalué dans la méta-analyse du projet APHEA 
pour des augmentations de 50 µg/m3.20 Les principaux résultats sont résumés dans le tableau 
ci-joint : 

 
Polluant  nombre de villes* tranches d’âge RR  IC 95% 
     (années) 
SO2 (moy 24 h) 5  15-64   1,009  0,992-1,025 

5  65+   1,020  1,005-1,046 
FN (moy 24h) 4  15-64   1,028  1.006-1,051 

4  65+   1,020  0,996-1,046 
NO2 (max 1h) 4  15-64   1,004  0,996-1,011 

4  65+   1,005  0,977-1,033 
O3 (max 1h)  4  15-64   1,019  1,005-1,033 
                           4  65+   1,031  1,015-1,047 
* selon l’indicateur de pollution : Barcelone, Londres, Lyon, Milan, Paris. 

 
Plus récemment, les admissions pour causes cardio-vasculaires ont également fait 

l’objet d’études.21-29 Selon les auteurs, les risques sont tantôt attribués aux particules, tantôt 
aux gaz ou aux deux.  

Schwartz 27 examine les relations entre la PA et les hospitalisations cardio-vasculaires, 
chez les personnes âgées, dans huit villes américaines et observe, pour un accroissement de 
l’interquartile (25 µg/m3) des PM10, une augmentation de 2,5% (1,8-3,15%) et pour un 
accroissement de l’interquartile (2 mg/m3) de CO, une augmentation de 2,8% (1,9-3,7%). Ces 
associations sont indépendantes des conditions météorologiques et des autres polluants.  

Dans le cadre de l’étude NMMAPS, la relation entre PM10 et admissions hospitalières 
pour causes cardio-vasculaires chez les personnes de 65 ans et plus, est également étudiée par 
Schwartz et 2,30 dans 14 villes américaines. Une augmentation de 1,2% (1-1,4%) pour causes 
cardio-vasculaires est associée à une augmentation de 10 µg/m3 de PM10. Si l’analyse se 
limite aux jours où les niveaux de PM10 sont inférieurs à 50 µg/m3, l’effet augmente de 20% 
ou plus. L’inclusion de SO2, O3 et CO dans le modèle ne modifie pas les estimations. 
Schwartz, à Tucson 26 trouve une relation avec les PM10 et le CO, mais pas avec SO2, O3 et 
NO2.  

Au Canada (Toronto, Ontario), Burnett et al,23 étudient les effets des niveaux journaliers 
de différents indicateurs de pollution particulaire (dont les aérosols) et de polluants gazeux 
(O3, NO2, SO2 et CO) sur les admissions hospitalières pour causes cardiaques 
(myocardiopathies ischémiques, insuffisance cardiaque et altérations du rythme cardiaque). 
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Les résultats pour O3 demeurent stables, après ajustement sur les autres indicateurs de 
pollution. Des augmentations de 13% des hospitalisations pour causes cardiaques sont 
associées à des accroissements combinés de l’interquartile de O3 (23 µg/m3), NO2 (11µg/m3) 
et SO2 (10,7µg/m3). Par contre, les associations avec CO et particules ne subsistent pas après 
ajustement sur les polluants gazeux. 

 Moolgavkar31 étudie les liens entre PM10, PM2,5, CO, SO2, NO2 et O3 et les 
hospitalisations pour causes cardio-vasculaires, dans trois grandes zones des Etats-Unis et 
trouve également une association plus élevée pour les gaz (à l’exception de O3).  

Morris32 dans sept villes américaines et Burnett et al,24 dans 10 villes canadiennes, 
analysent plus particulièrement les liens entre CO et insuffisance cardiaque chez les personnes 
âgées et rapportent une augmentation du risque de 6,5% (2,8-10,4%) pour une augmentation 
de 1,2 à 3,5 mg/m3 de CO.  

A Sydney, Australie,29 un accroissement de l’ordre de 50 µg/m3 des maxima horaires de 
NO2 est associé à une augmentation des hospitalisations pour maladies cardiaques chez les 
patients âgés de 65 ans et plus : 6,7% (4,2-9,2%).  

A Los Angeles,21 une étude sur les hospitalisations par saison et sous-groupes selon 
différentes caractéristiques personnelles montre une relation entre accroissement hivernal de 
CO (percentile 25 (P25)- percentile 75 (P75),1,28 et 2,55 mg/m3) et hospitalisations pour 
causes cardio-vasculaires qui augmentent de 4%. NO2 et PM10 présentent des associations 
similaires, mais pas O3. Un effet cardio-vasculaire plus important est suggéré pour les sujets 
diabétiques et les personnes de 65 ans et plus.  

Schwartz et Morris,28 à Detroit, rapportent une association entre PM10 et admissions 
pour maladies ischémiques, insuffisances cardiaques aiguës et arythmies. Le CO est lié aux 
admissions pour insuffisance cardiaque et SO2 aux admissions pour maladies ischémiques, 
comme à Los Angeles, aucune relation n’est trouvée avec l’ozone. 
  

Comme le montrent déjà en partie les études sur les hospitalisations pour causes cardio-
vasculaires, les auteurs tentent d’analyser de façon plus précise les relations entre la PA et les 
hospitalisations, en s’intéressant à des sous-groupes de population, sélectionnés en fonction de 
l’âge (les personnes âgées,2,24,29 les enfants,29,33,34), ou du terrain,21, ou des catégories 
diagnostiques plus fines (asthme, BPCO, pneumonie, myocardiopathies, insuffisance 
cardiaque),2,24,29,33-37  

En général, les risques sont plus élevés dans ces sous-groupes de population ou de 
catégories diagnostiques ou en présence d’un terrain morbide, comme l’illustre la récente 
publication de Zanobetti et al.38 Les auteurs analysent les hospitalisations des personnes âgées 
à Chicago, Illinois entre 1985 et 1994. Pour une augmentation de 10 µg/m3 de PM10, le 
risque d’hospitalisations pour causes cardio-vasculaires est de 1,31 (0,97-1,66). Lorsqu’une 
maladie respiratoire est indiquée en co-morbidité, ce risque passe à 1,65 (1,10-2,20) et en 
présence d’une infection respiratoire, il est doublé. Une hospitalisation préalable pour 
altérations de la conduction cardiaque augmente également le risque. Dans les admissions 
pour BPCO, le risque lié à une augmentation de 10µg/m3 de PM10 est de 1,89 (0,80-2,99) et 
pour les pneumonies, il est de 2,34 (1,66-3,02). Les altérations de la conduction cardiaque, 
l’insuffisance cardiaque et l’asthme en diagnostic associé majorent ces risques.  
 
Consultations aux urgences 

 
Les effets de la PA sur les consultations aux urgences sont étudiés le plus souvent en 

relation avec O3, mais également avec PM10, FN, PM2,5, SO2 et NO2 et, selon l’indicateur et 
l’étude, les risques sont calculés pour différents accroissements des niveaux de pollution. En 
général, les risques sont plus marqués que ceux observés pour les hospitalisations ou la 
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mortalité. Ces études concernent, dans la plupart des cas, les consultations pour affections 
respiratoires, et plus particulièrement l’asthme, chez les patients de tous âges ou chez les 
enfants.  

L’augmentation des consultations pour affections respiratoires tous âges confondus, 
varie entre 3% et 21%.39-43 Pour l’asthme dans l’ensemble des sujets ou chez les adultes, 
l’augmentation du nombre de consultations s’étend entre 4,5% et 43%, selon les études et 
l’indicateur de PA considéré.44-47 Les consultations pour causes respiratoires chez les enfants 
montrent des augmentations entre 3 et 20% pour différents accroissements des niveaux de 
PA.48-51 S’agissant des consultations pour asthme, le nombre de consultations peut augmenter 
entre 3 et 43%.52-55 Une seule étude43 analyse les visites aux urgences pour causes 
cardiovasculaires, et c’est pour les polluants gazeux (à l’exception de NO2), et non 
particulaires, que les effets sont les plus importants.  
 
 
Consultations en médecine ambulatoire ou dans des dispensaires 

 
La relation entre PA et consultations de médecins généralistes ou dans des dispensaires 

a été étudiée notamment pour l’asthme et pour d’autres affections des voies respiratoires 
inférieures. A Londres,56 en été, le pourcentage d’augmentation des consultations pour asthme 
chez l’enfant varie entre 9% et 13,2% en relation avec un accroissement du percentile 10 
(P10) au percentile 90 (P90) de SO2 (13,4 à 28,4 µg/m3), de CO (0,46 mg/m3 à 1,16 mg/m3) et 
de NO2 (39,7 à 89 µg/m3). Chez les adultes, seulement PM10 (percentile 10 (P10) : 16,3 
µg/m3 à (P90) : 46,4 µg/m3) apparaît associé de façon consistante à une augmentation des 
consultations pour asthme : 9,2% (3,7-15,1%). A Mexico, O3 et NO2 sont liés à des 
augmentations du nombre de consultations pour symptômes des voies respiratoires 
supérieures pouvant atteindre 19% et 43% respectivement.57 Le pourcentage d’augmentation 
des consultations pour symptômes de voies respiratoires inférieures chez les enfants varie 
entre 4 et 12% en relation avec PM10 et O3

58
 et NO2, CO, SO2.

56  

 
3 A.2.2. Etudes individuelles 
 
Etudes de cohorte 

 
Au cours de ces cinq dernières années, une série de cohortes sur les enfants aborde la 

question de la prématurité, du faible poids à la naissance ou de la croissance fœtale en 
relation avec la PA, notamment en Asie et en Europe de l’Est. Les expositions aux différents 
indicateurs de pollution au cours de la grossesse (premier ou dernier trimestre) entraînent des 
augmentations du risque de faible poids à la naissance entre 4 et 10%.41,59-61 Très récemment, 
dans une étude réalisée dans six villes du nord-est américain,62 après ajustement sur les 
principaux facteurs de confusion, seule l’exposition à CO au cours du troisième mois de 
grossesse, et surtout en hiver, a un effet significatif sur le risque de faible poids à la naissance 
(OR ajusté= 1,46 (1,15-1,85) par unité en ppm, soit 1,16 mg/m3 d’augmentation de CO ; 
PM10 et SO2 n’ont pas montré d’effet. 
Une deuxième étude dans 6 villes de la Californie du sud63 a évalué le risque de prématurité 
dans une cohorte de 97 518 naissances entre 1989 et 1993. L’augmentation du RR de 
naissances prématurées pour une augmentation de 50 µg/m3 des PM10 (moyenne des six 
semaines précédant la naissance) est de 20% (9-33%) ; elle est de 16% (6-26%) quand la 
moyenne de PM10 est calculée sur le premier mois de grossesse. Des risques sont également 
observés avec CO, mais dans les régions de l’intérieur seulement et de façon moins constante. 
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Etudes de panel 

 
La revue de littérature de Pope1 sur plus de 40 publications relatives aux symptômes et à 

la fonction pulmonaire, rapporte des associations faibles et souvent non significatives entre 
pollution particulaire et symptômes des voies respiratoires supérieures (SVRS). Ces 
associations sont plus fortes et statistiquement significatives pour les symptômes des voies 
respiratoires inférieures (SVRI) et la toux. Une augmentation des crises d’asthme chez des 
sujets asthmatiques est également signalée en relation avec la PA. Les études sur la fonction 
ventilatoire chez les enfants et les adultes rapportent une réduction faible mais souvent 
statistiquement significative en relation avec les particules. Pour une augmentation de 5 µg/m3 
de PM2,5, le pourcentage d’augmentation du risque est de l’ordre de 3% pour les SVRI et les 
crises d’asthme, il est de l’ordre de 1,5% pour la toux, et inférieur à 1% pour les SVRS, le 
Volume expiratoire maximal par seconde (VEMS) et le débit expiratoire de pointe (DEP). 
Dans la revue de littérature de Desqueyroux,64 sur 31 études de panels publiées entre 1987 et 
1998, les performances ventilatoires sont affectées par tous les indicateurs de pollution. Les 
symptômes respiratoires les plus souvent mis en relation avec la pollution sont les symptômes 
des voies respiratoires inférieures et la toux, plus particulièrement avec PM10 et O3. Le plus 
souvent, ces études sont conduites chez des asthmatiques ou des patients présentant des 
symptômes ou autres affections chroniques. Deux études de panel menées à Paris chez des 
patients asthmatiques suivis en milieu hospitalier, montrent l’existence d’un lien à court terme 
entre des niveaux moyens de pollution hivernale et l’apparition et la durée des symptômes et 
une diminution de la fonction ventilatoire, tant chez l’adulte63 comme chez l’enfant64. Après 
prise en compte de l’âge, du sexe, du tabagisme et de la sévérité de l’asthme, une 
augmentation de 50µg/m3 de SO2, s’accompagne d’une augmentation de l’ordre de 30% des 
crises d’asthme, et de 35 à 70% des sifflements, de toux nocturne et de gêne respiratoire. La 
réduction de la fonction ventilatoire est comprise entre 2 et 8%. Des études chez des sujets 
non asthmatiques,65-68 confirment les effets respiratoires des expositions à court terme, mais la 
sensibilité de ces sujets est inférieure à celle des patients symptomatiques.69-70  
  
 
 
3 B.1. Effets à long terme de la PA sur la mortalité 
  
 
3 B.1.1. Etudes transversales de comparaisons géographiques 

 
Historiquement, des études transversales en population générale ont comparé des taux 

annuels de mortalité et de pollution entre grandes zones urbaines des Etats-Unis.71-77 Ces 
études concluaient à une relation entre PA et mortalité surtout avec les particules fines et les 
sulfates, mais leur intérêt demeure limité notamment par l’absence de contrôle des facteurs de 
confusion individuels tels que le tabagisme. 

 
 
3 B.1.2. Etudes de cohorte chez les adultes 

 
Trois études de cohorte, l’étude « Harvard Six-Cities » sur 8000 adultes suivis pendant 

14 et 16 ans dans six villes américaines,78 celle de l’American Cancer Society (ACS) sur plus 
de 500 000 adultes de 151 zones aux Etats Unis suivis durant 7 années,79 et l’étude 
AHSMOG80 portant sur plus de 6000 adultes non fumeurs en Californie suivis pendant 15 
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ans, rapportent un lien significatif entre exposition aux particules et augmentation du risque 
de mortalité à long terme. Les comparaisons des niveaux d’exposition dans les études à long 
terme se basent sur une reconstruction de l’exposition moyenne sur plusieurs années ou une 
vie entière, et c’est le différentiel moyen entre zones contrastées par leurs niveaux moyens de 
pollution, souvent représenté par la valeur de l’interquartile, qui est repris pour exprimer le 
pourcentage de changement du risque de mortalité. Ainsi, pour un différentiel moyen de 
PM2,5 de 18,6 µg/m3 dans la première, et de 24,5 µg/m3 dans la deuxième, le RR de mortalité 
totale est de 1,26 (1,08-1,47) et de 1,17 (1,09-1,26) respectivement. Dans l’étude AHSMOG, 
un différentiel de 24,1 µg/m3 des niveaux de PM10 entraîne un RR de mortalité de 1,11 (0,98-
1,26) chez les hommes, 0,94 (0,84-1,04) chez les femmes. Lorsque l’analyse porte sur les 
causes spécifiques de mortalité, les risques plus importants observés pour la mortalité cardio-
respiratoire RR= 1,35 (1,10-1,66) sont surtout dus à la mortalité cardiovasculaire RR=1,41 
(1,13-1,76), le risque de mortalité par cancer du poumon est de 1,31 (0,76-2,25), tandis que 
celui associé à la mortalité respiratoire seule est de 0,93 (0,51-1,71). Les deux premières 
études viennent d’être réanalysées et validées par un panel d’experts constitué par le Health 
Effect Institute (HEI)81, différentes analyses de sensibilité n’ont pas modifié les relations entre 
particules et sulfates et la mortalité à long terme. Aucune association n’est trouvée vis-à-vis 
de NO2, O3 et CO. Par contre, l’inclusion de SO2 diminue le risque de mortalité lié aux 
particules et sulfates.  

 
Suite aux études de cohorte américaines, une nouvelle étude de cohorte82 a été réalisée 

aux Pays-Bas, sur 5000 sujets suivis pendant 10 ans. Une association est trouvée entre la PA 
liée au trafic automobile et la mortalité toutes causes. Le risque de décès est plus important 
pour la variable « habiter près d’une grande voie de circulation » que pour l’exposition 
urbaine et rurale de fond. Le RR de décéder pour une cause cardio-respiratoire est plus élevé 
que pour la mortalité toutes causes. Les risques relatifs liés au fait d’habiter près d’une grande 
voie de circulation, sont respectivement pour ces deux catégories de 1,95 (1,09-3,52) et 1,41 
(0,94-2,12). Les décès non-respiratoires, non cardio-vasculaires, n’ont montré aucune 
association avec la PA. 

 
 
3 B.1.3. Etude de la mortalité infantile 

 
Une étude sur la mortalité et portant sur une cohorte d’environ 4 millions d’enfants nés 

entre 1989 et 1991 dans 86 zones aux Etats Unis,83 a mis en évidence un effet des PM10 sur la 
mortalité post-néonatale. Les enfants ont été classés en trois classes d’exposition selon les 
tertiles de PM10. L’odds ratio pour la mortalité totale entre les fortement (40 à 68,8 µg/m3) 
versus les plus faiblement (11,9 à 28 µg/m3) exposés est de 1,10 (IC 95% : 1,04-1,16) ; chez 
les enfants avec un poids normal à la naissance, une forte exposition aux PM10 (40 à 68,8 
µg/m3) est associé à la mortalité pour causes respiratoires [OR=1,40, IC 95% : 1,05-1,85] et à 
la mort subite du nourrisson [OR=1,26, IC 95% :1,14-1,39]. Chez les enfants avec un faible 
poids de naissance, la relation des PM10 avec les décès pour causes respiratoires est positive 
mais non significative OR=1,18 (0,86-1,61).  

 
Récemment, une étude cas-témoins en République Tchèque sur la mortalité infantile et 

la pollution84 entre 1989 et 1991, montre un effet d’une augmentation de 50 µg/m3 des 
particules, de SO2 et de NOx sur la mortalité respiratoire post-néonatale, les RRs, 
indépendamment d’autres facteurs de risque (catégorie socio-professionnelle, poids de 
naissance) sont respectivement : 1,95 (1,09-3,5), 1,74 (1,01-2,98), et 1,66 (0,98-2,81). 
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3 B.2. Effets à long terme de la PA sur la morbidité 

 
Toujours dans la revue de Pope,1 des associations significatives sont rapportées entre 

une exposition à long terme à la pollution particulaire et la prévalence ou l’incidence de divers 
symptômes et maladies respiratoires, ainsi qu’une faible diminution de la fonction pulmonaire 
dont la signification clinique est incertaine. De même que pour la mortalité, les risques 
associés sont plus importants que ceux observés à court terme. Pour une différentiel de 5 
µg/m3 de PM2,5, une faible diminution de la fonction pulmonaire, légèrement supérieure à 
1%, est observée chez l’enfant ; chez les adultes, toujours faible, elle varie entre 1,5 et 3,5% ; 
l’augmentation de la prévalence de bronchite est de l’ordre de 7%. Une revue de littérature de 
Katsouyanni et Pershagen85 rapporte une plus forte incidence de cancer du poumon dans les 
zones urbaines par comparaison aux zones rurales, et sur la base de treize études cas-témoins 
et de neuf études de cohorte avec un contrôle adéquat des facteurs de confusion individuels, le 
risque de cancer du poumon, lié à la pollution urbaine, est de l’ordre de 1,5. Une 
sensibilisation aux allergènes par la PA commence à être observée. 

 
 
3 B.2.1. Etudes transversales de comparaison géographiques  

 
Dans les études transversales, l’exposition des populations vivant dans différentes zones 

d’étude est caractérisée par le niveau moyen annuel ou mensuel des indicateurs de pollution. 
L’étude transversale de SAPALDIA86,87 indique, pour une différence de 10 µg/m3 de PM10 
entre les zones plus et moins polluées, une augmentation de 41% (20-65%) de la fréquence de 
dyspnée chez les adultes, et de 31% (10-55%) de celle de la bronchite chronique. Le VEMS et 
la capacité vitale forcée (CVF) sont également diminués dans les régions plus polluées, -1,1% 
et –3,1% respectivement pour des différences du taux annuel de PM10 de 10 µg/m3. Les 
résultats concernant les relations entre l’exposition à NO2 et la fonction pulmonaire des 
adultes dans chacune des huit zones d’étude88 montrent qu’une augmentation de 10 µg/m3 des 
niveaux de NO2, mesurés par capteur fixe à l’extérieur du lieu de résidence, est liée à une 
faible diminution de la CVF de -0,59% (0,01 -1,19). Lorsque la mesure de NO2 est 
individuelle, cette diminution est de -0,74% (-0,07 -1,41%). Les résultats dans chacune des 
zones sont inférieurs à ceux des comparaisons entre zones. Une dernière publication de 
l’étude SAPALDIA89 décrit une sensibilisation aux pollens, chez les adultes vivant depuis au 
moins dix ans près de voies de circulation, OR= 2,83 (1,26-6,31).  

En Allemagne, une étude90 montrait des prévalences d’affections allergiques plus 
élevées en Allemagne de l’Ouest qu’en Allemagne de l’Est, alors que les niveaux de pollution 
atmosphérique étaient inférieurs à l’Ouest avant la réunification. Une nouvelle étude,91 
réalisée à l’Est entre 1990 et 1996, signale que le rhume des foins et l’atopie ont augmenté, 
alors que les concentrations annuelles de polluants sont passées de 103 à 23 µg/m3 pour SO2, 
de 77 à 70 µg/m3 pour les particules et de 33 à 48 µg/m3 pour NO2, ce qui conduit à penser 
que plus que les niveaux de pollution, la nature de la pollution et les interactions avec les 
allergènes pourraient être à l’origine de ces effets.  

L’étude transversale SCARPOL chez les enfants vivant dans 10 zones suisses 
différentes,92 montre une relation entre les concentrations ambiantes de PM10, SO2 et NO2 et 
la fréquence de toux chronique, toux sèche nocturne et bronchites. Le risque le plus important 
est observé en relation avec les PM10. Les OR entre zones plus (33 µg/m3) et moins polluée 
(10 µg/m3) sont respectivement de 3,07 (1,62-5,81), 2,88 (1,69-4,89) et 2,17 (1,21-4,89). 
Aucune relation n’est décrite avec les symptômes allergiques et asthmatiques.  
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3 B.2.2. Etudes de cohorte  
 
Adultes. Dans la cohorte AHSMOG, l’exposition à long terme à des niveaux moyens de 

O3 8 heures sur vingt ans a un effet sur l’incidence de l’asthme chez les hommes, mais pas 
chez les femmes.93 Une augmentation de 54 µg/m3, correspondant à la valeur de 
l’interquartile, est associée à un RR de 2,09 (1,03-4,16) de développer l’asthme chez 
l’homme. Le tabagisme chez l’homme, le nombre d’années passées au travail avec un fumeur 
et l’historique de pneumonie ou bronchite dans l’enfance sont significativement associés au 
développement de l’asthme. L’inclusion d’autres indicateurs de pollution (PM10, SO4, NO2 et 
SO2) dans les modèles n’affecte pas les résultats. Une deuxième étude sur l’incidence de 
cancer du poumon,94 montre que la fréquence de dépassement du seuil d’O3 (200 µg/m3) est 
associée à un RR de 3,56 (1,35-9,42) de développer un cancer du poumon chez l’homme pour 
une augmentation de 556 heures par an (valeur de l’interquartile de la distribution des 
dépassements). L’exposition à PM10 et à SO2 montre également une augmentation du risque 
mais, cette fois, chez l’homme et chez la femme. L’étude longitudinale de SAPALDIA87 a 
permis de montrer que les périodes sans symptômes bronchiques étaient raccourcies lorsque 
les niveaux de pollution augmentaient.  
 

Enfants. Une étude débutée en 1993 en Californie du Sud95 auprès de 3000 enfants et 
qui se poursuit jusqu’en 2003, note, sur une période de 4 ans, que le développement des 
poumons des enfants vivant en zones plus polluées est inférieur à celui des enfants vivant dans 
des régions moins polluées. Le VEMS et le MMEF (une mesure du débit distal), sont 
respectivement de 3,4% et de 5,0% . Ces effets sont surtout attribués à NO2, aux particules 
très fines et aux aérosols acides, mais pas à O3. A Mexico,96 une étude sur le développement 
pulmonaire chez des enfants exposés chroniquement à la PA, rapporte que le VEMS est 
diminué dans les zones plus polluées, davantage chez les garçons, et que l’effet est plus 
marqué en relation avec l’ozone. Au Japon,97 les effets de NO2 sur les symptômes 
respiratoires des enfants on été étudiés sur trois ans, dans une cohorte de 842 enfants habitant 
dans sept zones différentes du pays. L’incidence d’asthme est plus élevée chez les enfants 
vivant dans les zones où les concentrations ambiantes de NO2 sont plus élevées. Une 
augmentation de 19,1 µg/m3 de NO2 est associée à un accroissement de l’incidence de 
sifflement et d’asthme, OR=1,76 (1,04-3,23) et 2,10 (1,10-4,75) respectivement. 
 
 
3 C. Conclusion 
 
 Au total, dans les études analysées, les auteurs s’intéressent toujours autant à la 
pollution particulaire sous diverses formes (PTS, PM10, FN), mais l’indicateur PM2,5 est 
davantage étudié, notamment aux Etats-Unis ;1 le rôle des aérosols acides et sulfatés (SO4 et 
H+) est mieux connu98 et l’effet concomitant des polluants gazeux (SO2, NO2, O3 et de plus 
en plus, du CO) est pris en compte. Si jusqu’à aujourd’hui, le rôle des particules a souvent été 
mis en avant, indépendamment des autres indicateurs de pollution, surtout aux Etats-
Unis,1,3,19,99-101 l’effet propre de SO2, NO2, O3 et CO est de plus en plus signalé.2,4,6,8,9,11,16,102-

109  
 
Cette actualisation de la revue de littérature et le très récent travail de Lipfert, Morris et 

Wyzga110 ainsi que les ré-analyses du HEI sur les effets à court et long terme sur la santé de la 
pollution particulaire,2,81 confirment le besoin d’adopter une approche globale du phénomène 
complexe qu’est la PA ; nous considérons les polluants atmosphériques plutôt comme des 
indicateurs de cette pollution. Les études les plus récentes et les ré-analyses que nous avons 
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revues confirment les effets d’une exposition à court et long terme à la PA. Les nouveautés 
concernent notamment, les effets au niveau cardio-vasculaire et chez les jeunes enfants, la 
prise en compte de facteurs modificateurs tels que l’âge, le sexe, la catégorie socio-
professionnelle et le terrain. Davantage de résultats concernent les effets à long terme de la 
PA sur la mortalité (moins sur la morbidité), ainsi que le possible rôle de la PA dans la 
sensibilisation aux allergènes. Cependant, les questions méthodologiques concernant la 
mesure de l’exposition et des effets sur la santé se posent toujours ; elles sont traitées dans la 
discussion qui suit. 
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3 E. Discussion 
 
 

Les résultats des différentes études publiées peuvent être discutés au regard de la 
littérature internationale sous l’angle : 
− de la validité de tels résultats, d’un point de vue épidémiologique, 
− de la causalité des relations observées et de leur signification d’un point de vue de santé 
publique. 
 

A partir de deux récents travaux1, 2, nous nous efforcerons d’actualiser les principaux 
arguments de discussion en nous basant sur les publications les plus récentes.  
 
 
3 E.1. Validité des résultats 
 

Examiner la validité des résultats revient à vérifier si les associations statistiques 
observées ne sont pas uniquement le fait de variations aléatoires, de biais ou d’artefacts de 
modélisation.  
 
 
3 E.1.1. Les variations aléatoires  

 
Les variations aléatoires ont un effet sur la précision et donc sur la variance de 

l’estimation du risque relatif. L’intervalle de confiance du risque varie en fonction de la durée 
de la période d’étude et du nombre journalier d’événements sanitaires. Il est d’autant plus 
large que les périodes d’étude sont courtes et que le nombre moyen journalier d’événements 
sanitaires est faible3,4. Il a également été suggéré que la largeur des intervalles de confiance 
est également liée au faible nombre de stations considérées pour construire les indicateurs 
d’exposition ambiante4. Les conséquences d’une augmentation de la variance en raison des 
variations aléatoires vont se traduire par une diminution de la significativité statistique de la 
relation, sans pour autant affecter l’estimation de cette relation.1  
 
 
3 E.1.2. Les biais  

 
Les biais entraînent une distorsion dans l’estimation de l’effet. Ils se classent en trois 

catégories : (1) les biais de sélection, (2) les biais de classement, (3) les biais de confusion.  
 
 
Les biais de sélection  

 
Les biais de sélection résultent, dans la conception de l’étude, de la manière dont la 

population a été sélectionnée. En ne s’intéressant qu’aux hospitalisations, ou aux 
consultations ambulatoires, les résultats ne représentent que la partie de la population qui a 
accès aux soins. 

 
Les biais de classement  
 

Les biais de classement ont pour source des erreurs de mesure de l’exposition et/ou de 
l’état de santé  
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Indicateurs d’exposition 
 
Le principe des études temporelles est de considérer que l’ensemble de la population 

concernée est exposée, en moyenne, chaque jour, aux même niveaux ambiants de pollution 
atmosphérique. Ce principe nécessite donc de vérifier tout d’abord que les mesures faites à 
partir des stations de mesure sont homogènes dans l’espace et dans le temps permettant ainsi 
l’utilisation d’une moyenne comme indicateur du niveau de pollution pour l’ensemble de la 
zone d’étude5. En fait, souvent, certaines études ne précisent pas si cette hypothèse 
d’homogénéité est respectée. Le faible nombre de stations pour définir l’exposition de la 
population dans une vaste zone d’étude est souvent signalé6-9 et, aujourd’hui, les auteurs 
insistent sur le besoin de données concernant la variabilité spatiale des polluants dans la zone 
d’étude.10 Pour tester le principe d’une exposition homogène de la population, dans le cadre 
d’ERPURS, Pirard et al5 ont : 1) comparé les niveaux moyens et les distributions des 
concentrations journalières de FN mesurées par six stations de mesure de la pollution de fond 
à Paris ; 2) vérifié l’absence de gradient géographique entre postes ; 3) étudié les variations 
temporelles des séries des différentes stations et leurs corrélations. A l’issue de cette analyse, 
les auteurs concluent : 1) que les niveaux de polluants enregistrés par les stations, bien que 
différents, sont comparables en termes de niveaux moyens et que les pointes de pollution 
surviennent les mêmes jours pour l’ensemble des stations ; 2) qu’il n’existe pas de gradient 
Nord-Sud et Est-Ouest ; 3) que toutes les stations sont fortement corrélées entre elles au jour 
le jour, les coefficients de corrélations, ajustés sur les variations temporelles, varient entre 
0,775 et 0,947.  

Dans un deuxième temps, il est également nécessaire de vérifier si la moyenne de 
l’exposition ambiante est bien corrélée à la moyenne des mesures individuelles et la 
représente. L’adéquation des mesures environnementales pour représenter l’exposition 
individuelle est largement discutée dans la littérature. Parmi les principaux arguments avancés 
par différents auteurs, celui de la faible corrélation entre mesures individuelles, intérieures et 
extérieures et de la grande variabilité dans ces corrélations est souvent évoqué. Spengler en 
198411 et 198512 trouve des corrélations de 0,07 entre mesures individuelles et mesures de 
l’exposition ambiante aux particules respirables, et les mesures ambiantes expliquaient moins 
de 2% de la variabilité des mesures individuelles. Wallace13, plus récemment rapporte une 
corrélation entre mesures individuelles et mesures ambiantes de 0,48 pour les PM10. La 
grande variabilité des corrélations est attribuée à différents facteurs (caractéristiques socio-
démographiques, âge, susceptibilité individuelles, saisons, pollution intérieure, exposition 
professionnelle, tabagisme)6,14-19 Gamble6 reprend les mesures de corrélations de Spengler, 
évoque le biais écologique et signale qu’en moyenne, les personnes passent moins de 10% de 
leur temps à l’extérieur et que donc les mesures ambiantes ne représentent pas l’exposition 
individuelle. Des taux de pollution intérieure plus élevés que ceux de la pollution extérieure 
sont généralement retrouvés12,13. Dans un très récent travail sur les cohortes de mortalité à 
long terme, Gamble20 compare les risques de mortalité obtenus par des mesures ambiantes de 
PM aux risques estimés par la part de PM dans le tabac et l’exposition professionnelle au 
niveau individuel. Les résultats au niveau individuel suggèrent que les risques de mortalité ne 
peuvent pas être mesurés de façon fiable à partir des concentrations ambiantes.  

Plusieurs auteurs contre-argumentent. Les effets de la pollution ambiante sur 
l’exposition individuelle varient en fonction du taux de pénétration des polluants extérieurs et 
du budget espace-temps21. Wallace fait remarquer que le facteur de pénétration (extérieur-
intérieur) est de 1 pour les gaz et les particules fines (PM10 et PM2,5), alors qu’il tendrait 
vers 0 pour les particules de grande taille. Bates22 signale en se basant sur des travaux récents, 
qu’il existe une concordance entre mesures ambiantes de sulfates et mesures personnelles, et 
que plus fines sont les particules, plus uniforme est la distribution de la concentration à travers 
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des grandes zones urbaines et entre valeurs intérieures et extérieures. De plus, et c’est le plus 
important, s’il est vrai qu’une faible corrélation existe entre mesures individuelles et 
ambiantes dans les études transversales, comme le souligne Brunekreef, dans les études 
temporelles, la question n’est pas de savoir si, un jour donné, l’indicateur d’exposition 
ambiante est corrélé à chacune des valeurs individuelles, mais de savoir si les variations 
journalières de l’indicateur d’exposition ambiante sont corrélées aux variations journalières 
des valeurs mesurées au niveau individuel23. Récemment, une série d’études menées aux Pays 
Bas24-27 a permis de conclure, du moins pour les particules fines (PM10) que la corrélation 
temporelle entre les niveaux de PM10 individuels et ambiants est relativement élevée et 
s’accroît lorsque l’analyse est restreinte au groupe de personnes non exposées au tabagisme 
passif (R=0,71), ce qui conforte le recours aux mesures d’exposition ambiante dans les études 
temporelles. Concernant les indicateurs de pollution gazeux, notamment NO2 et O3, à notre 
connaissance, aucune étude publiée n’a analysé ces corrélations. Les résultats de l’étude 
EXPOLIS, en cours de publication, devraient apporter des éléments de réponse.  

 
  La question de l’impact de l’erreur dans la mesure de l’exposition sur l’estimation de 
la relation avec les effets sur la santé fait également l’objet d’un grand nombre de 
publications.28-38 
 
  On peut distinguer deux types de relations entre la « vraie exposition » et 
« l’exposition mesurée » qui représentent des situations extrêmes dans le continuum de 
l’erreur de mesure. La première fait référence aux erreurs classiques34, où la valeur attendue 
de l’exposition mesurée est la vraie valeur mais il y a une variation (l’erreur de mesure) 
autour de la vraie valeur. Dans la deuxième, l’erreur de Berkson, la valeur attendue des 
expositions mesurées n’est pas la vraie valeur, mais la moyenne des vraies valeurs 
d’exposition dans chaque strate des expositions mesurées. Autrement dit, l’erreur de Berkson 
résulte de la différence entre la mesure individuelle de l’exposition d’une personne et la 
moyenne des expositions individuelles de la population de la zone d’étude.  
Un travail récent38 définit précisément les trois composantes éventuelles des erreurs de 
mesure dans ce type d’étude : 1. l’écart de la mesure individuelle par rapport à la moyenne 
des expositions individuelles ; 2. la différence entre la moyenne des expositions individuelles 
et les vrais niveaux des concentrations ambiantes ; 3. la différence entre les niveaux ambiants 
mesurés et les vrais niveaux (problème d’hétérogénéité spatiale et des erreurs instrumentales). 
Selon les auteurs, la première et la troisième sont des erreurs de type Berkson, qui, sous 
l’hypothèse où la valeur mesurée peut représenter la vraie valeur, ne biaisent pas le coefficient 
de régression mais augmentent sa variance. Dans la deuxième, l’erreur classique, le 
coefficient obtenu à partir d’une mesure imparfaite de la vraie exposition par l’exposition 
ambiante, est une estimation biaisée. Pour une interprétation non biaisée des coefficients, la 
mesure souhaitée est la moyenne pondérée des expositions individuelles, et les erreurs qui 
résultent de la différence entre cette moyenne et les mesures des niveaux des concentrations 
ambiantes peuvent être source de biais si par exemple, il existe des associations à court terme 
entre les sources de pollution intérieures et extérieures. 
Zeger et ses collaborateurs suggèrent une approche pour corriger les conséquences de ces 
erreurs de mesures, « la régression de calibration »34, qui suppose la disponibilité de données 
sur les mesures ambiantes et individuelles pour certaines personnes sur quelques jours. 
L’exposition ambiante est ainsi ajustée en estimant par une régression, le changement dans la 
moyenne des expositions individuelles induit par le changement d’une unité dans les mesures 
ambiantes. Une fois ce facteur de calibration connu, l’estimation du changement de la 
mortalité par unité de changement dans les concentrations ambiantes peut être corrigé en 
fonction des changements dans l’exposition individuelle. Ils appliquent cet ajustement à des 
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données de Riverside39 et le risque de mortalité qui en résulte est accru. Cependant, peu de 
jeux de données existent qui puissent permettre de comparer la moyenne pondérée des 
expositions individuelles et les mesures des niveaux des concentrations ambiantes dans 
plusieurs villes avec des degrés variables d’hétérogénéité spatiale des mesures ambiantes, de 
structures de populations et de sources de pollution intérieure. Une méta-analyse réalisée par 
Wilson et Suh 199740 sur plusieurs sites, conclut déjà que les concentrations de particules 
fines dont l'origine est à l'intérieur des locaux ne variaient pas dans le temps de façon 
concomitante avec les concentrations extérieures, mais ces résultats demandent confirmation 
par d’autres études. Zeger se demande si la différence entre la moyenne pondérée des 
expositions individuelles et les mesures des niveaux des concentrations ambiantes en 
population varie lentement au cours du temps.  
 Dans les modèles multi-polluants, le problème devient plus complexe. Dans des modèles 
où les polluants sont fortement corrélés, les erreurs de mesure d’un polluant peuvent 
influencer les estimations des autres et les résultats peuvent être biaisés dans un sens ou un 
autre8,38. Aussi, le polluant avec l’erreur de mesure la plus faible va-t-il avoir le plus fort 
coefficient de régression, indépendamment de sa toxicité, alors que les coeffcients de 
regression des autres polluants avec plus d’erreurs de mesure vont, en revanche, être plus 
faibles12,38. Zeger et ses collaborateurs38 soulèvent une question : comment les composants de 
l’erreur de mesure co-varient-t-ils entre polluants ? 
 

Indicateurs de santé 
 

Les erreurs de classement sur les indicateurs de santé au niveau des études individuelles 
ont fait l’objet d’un grand nombre de publications. Dans les études temporelles, longtemps 
considérées comme des études «d’observation» les erreurs de classification ont reçu une 
attention moindre41. Cependant, ces erreurs de mesure existent et concernent les données de 
mortalité ou de morbidité spécifique.  

D’une part, les causes de décès dans les certificats de décès sont encore renseignées de 
façon hâtive42 et, d’autre part, il n’est pas toujours possible d’établir un diagnostic différentiel 
clair. Les indicateurs de santé les plus étudiés sont les comptes journaliers de mortalité totale 
non accidentelle, de mortalité spécifique (respiratoire, cardio-vasculaire), ainsi que le nombre 
journalier d’hospitalisations pour causes respiratoires, asthme, BPCO et pour causes 
cardiaques. Les données de mortalité présentent les limites liées au caractère incomplet des 
certificats de décès et aux erreurs de classification mais, vu les catégories diagnostiques 
choisies, l’influence de ces problèmes dans les résultats semble relativement peu importante.  

En ce qui concerne les hospitalisations, une étude réalisée à Montréal montre qu’il 
existe une bonne codification des diagnostics à l’hôpital43. Mais des problèmes de 
comparabilité et d’uniformisation des pratiques hospitalières peuvent être présents. Une étude 
de concordance sur les données de Londres, entre diagnostics de sortie et admissions en 
urgences, montre également une bonne concordance, notamment pour l’asthme 44.  

Néanmoins, si ces erreurs de déclaration et/ou de codage existent, elles sont a priori 
indépendantes des variations journalières des niveaux de pollution atmosphérique et il est 
improbable qu’elles soient une source de biais.45-49 

 
Les facteurs de confusion  

 
Les biais de confusion sont liés à l'influence de tiers facteurs entre l'exposition et la 

maladie. 
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   Les facteurs de confusion potentiels au niveau individuel. Dans les études 
temporelles, la population d’étude peut être considérée comme étant son propre témoin vis-à-
vis de ses caractéristiques individuelles.9,45,46,50-55 En effet, dans les études temporelles, 
réalisées sur quelques années, l’âge, le sexe, la catégorie socioprofessionnelle, le lieu de 
résidence, l’exposition dans l’habitat ou en milieu de travail, l’alimentation, les activités 
physiques, le tabagisme actif ou le tabagisme passif etc., n'influencent pas la relation étudiée 
puisque pour que ces tiers facteurs puissent exercer un effet de confusion, il faudrait qu’ils 
soient liés aux variations journalières des niveaux de pollution atmosphérique51. Cependant, si 
la durée de l’étude s’allonge, il faudrait prendre en compte l’évolution de la sensibilité de la 
population56. De plus, la force de la relation PA-santé peut varier en fonction, par exemple, de 
la classe d’âge ou d’autres facteurs considérés comme ayant des effets modificateurs. 
Schwartz, dans un article récent57, trouve une relation de même amplitude dans 10 villes avec 
des niveaux socio-économiques différents mais met en évidence une différence selon le sexe, 
les femmes montrant un pourcentage d’augmentation du risque plus élevé que les hommes ; il 
souligne aussi le rôle plus important de l’état de santé en tant que facteur modificateur. Levy 
et al58 réalisent une méta-analyse prenant en compte la variabilité inter-villes et arrivent au 
même excès de risque de mortalité à court terme en relation avec les PM10 que ceux observés 
dans l’étude APHEA1 et 2 et NMMAPS ; l’inclusion de facteurs modificateurs potentiels ne 
change pas les résultats. 
 

 
Les variations temporelles. Dans les études temporelles, l’unité d'observation n’est pas 

l’individu, mais le jour. De ce fait, les variations temporelles (à long terme, saisonnières et 
hebdomadaires) peuvent biaiser l'estimation de l'association existant entre les indicateurs de 
pollution et de santé4,9,59. Les méthodes de prise en compte de ces variations ont fortement 
évolué ces dernières années.  

D’après Schwartz, les méthodes classiques d’analyse des séries chronologiques, de 
type Box et Jenkins, étaient peu adaptées à l'étude des effets à court terme de la pollution 
atmosphérique51. Pour contrôler les variations à long terme et saisonnières d’une série, les 
modèles ARIMA ou SARIMA utilisent des paramètres basés sur le passé récent de cette série. 
Par là même, ils contrôlent une part non négligeable des variations à court terme, qui sont 
justement celles que nous voulons étudier. Si cette méthode permet un contrôle adéquat des 
séries de données telles que la mortalité qui présente des saisonnalités régulières, elle est 
moins adaptée aux séries dont les variations sont plus irrégulières ou lorsque le nombre 
d'évènements journaliers est faible, telles que les séries d’hospitalisation pour cause 
respiratoire par exemple51,59.  

La méthode de choix préconisée actuellement est le recours à des fonctions de lissage 
non ou semi-paramétriques60.  

Le travail de Cakmak61 comparant différentes méthodes pour s'affranchir des 
covariations temporelles entre les séries, conclut à leur équivalence, à condition de retirer tous 
les cycles de plus de 30 jours, et de ne pas retirer ceux inférieurs à une semaine.  

D'autre part, les récentes études cas-témoins croisés 62-65, dans lesquelles l'ajustement 
sur les tendances temporelles se fait par le choix des périodes témoins, retrouvent les mêmes 
résultats que les études écologiques temporelles. Ces nouveaux protocoles prévus en principe 
pour des données individuelles, peuvent s’adapter aux données agrégées. Dans ce cas, pour la 
mortalité par exemple, le principe de la méthode est de comparer la moyenne d’exposition 
(polluants et variables météorologiques) des « cas » (personnes décédées un jour donné) à la 
moyenne d’exposition d’une période « témoin » choisie 7 et 14 jours avant et après 
l’exposition des cas. 
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La prise en compte de l’effet saison est souvent discutée et certains auteurs8,66préfèrent 
stratifier l’analyse par saison et, en général, les estimations de risque en été sont plus élevées 
qu’en hiver. Les très récentes publications APHEA2 et NMMAPS trouvent une relation plus 
importante dans les régions ou pays plus chauds et secs, ce qui conforte la différentiation par 
saison. Ceci est confirmé par certains auteurs67,68 mais pas par d’autres57. Toutefois, la 
stratification par saison peut rendre les résultats plus hétérogènes, du fait, d’une part, que dans 
chaque saison la signification des variables peut différer et, d’autre part, qu’il existe une plus 
grande variabilité liée à un moindre effectif. De plus, d’après Dockery et Schwartz 69 la 
stratification par saison peut créer une surmodélisation.  

 
Au total, la question de la prise en compte de la saison dans les modèles utilisés 

actuellement pour mesurer les effets à court terme de la pollution reste sujette à débat 70. 
 
 
Les variables météorologiques, jusqu’à récemment, étaient les plus citées en tant que 

facteurs de confusion potentiels dans l'étude d’une relation indépendante à court terme entre 
la pollution atmosphérique et la mortalité71-73. La température et l’humidité relative sont les 
variables les plus étudiées. D’une part, les niveaux de pollution dépendent des conditions 
météorologiques. D’autre part, les situations météorologiques extrêmes (jours très froids ou 
très chauds) ont une influence sur l’état de santé. Pour prendre en compte les facteurs 
météorologiques, les auteurs utilisent des fonctions de lissage non paramétriques qui 
permettent de tester les interactions entre ces facteurs météorologiques (incluant différents 
décalages temporels) sans a priori sur la forme des relations. D’autres méthodes pour 
contrôler les facteurs de confusion météorologiques sont la restriction de l’analyse aux jours 
où la température est inférieure ou supérieure à un certain niveau ou l’inclusion de variables 
indicatrices spécifiques pour contrôler les températures extrêmes, chaudes ou froides74-75.  

Certains auteurs contestent le contrôle des facteurs météorologiques par la seule prise 
en compte de la température et de l’humidité relative6. Une étude réalisée par Pope et al76 
utilisent des variables indicatrices représentant 19 situations météorologiques différentes, 
construites à partir de 7 variables météorologiques (température, point de rosée, visibilité, 
couverture nuageuse, pression atmosphérique, vitesse et direction du vent). Comparées à la 
modélisation par des fonctions non paramétriques de la température et de l’humidité, ces 
variables indicatrices conduisaient à des résultats similaires dans l’étude de la relation PA-
santé. D’autres auteurs77,78 concluent que la prise en compte des conditions météorologiques 
par des fonctions non-paramétriques est la plus adéquate mais finalement, le choix du modèle 
pour contrôler les facteurs météorologiques modifie peu ou même ne modifie pas l’estimation 
de la relation entre PA et santé. Klea Katsouyanni75 remplace la température par la latitude 
sans que cela change les résultats. 

De toutes façons, même si les travaux d’APHEA275 et NMMAPS79 trouvent une 
relation plus importante dans les régions ou pays plus chauds et secs, le fait que l’association 
entre pollution et santé soit quand même observée dans des lieux avec des climats très 
différents constitue un argument en faveur du rôle des niveaux de pollution en tant que 
déterminant de la relation avec l’effet sanitaire, indépendamment du climat46,57,60.  
 
 

Enfin, la discussion sur le rôle propre des différents polluants pose le problème de la 
confusion entre polluants et a surtout porté sur les particules.  

Aux Etats-Unis, l’association santé-particules a été mise en évidence dans des zones 
où la pollution par SO2 (Utah Valley) et O3 (Saint Louis) est quasi-inexistante et dans des 
zones où la mortalité n’était pas liée à d’autres polluants, ce qui plaide en faveur du rôle 
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indépendant des particules46,54,80. Comme le témoigne l’actualisation de la revue de littérature, 
l’association santé-particules demeure généralement stable après ajustement sur les autres 
polluants. La réanalyse des données de Schwartz et Dockery demandée par le HEI à Samet et 
Zeger79 a validé les résultats originaux, mais les auteurs concluent qu'il est toujours incertain 
de savoir si le SO2 contribue ou ne contribue pas à la mortalité associée aux PM10, même 
après utilisation des méthodes statistiques les plus sophistiquées.  

Lipfert et Wysga4,17,14rappellent l’importance de la colinéarité entre polluants dans la 
mesure de l’exposition et très récemment81, en analysant la relation entre la mortalité et les 
particules dans la zone métropolitaine de Philadelphie, ils trouvent une certaine variabilité 
dans les résultats des PM et des résultats plus stables pour l’ozone. Ils concluent que l’effet de 
la pollution sur la mortalité ne peut pas être attribué à un seul polluant et qu’une approche 
globale de la pollution est nécessaire.  

La colinéarité entre polluants dans le cadre d’une seule étude demeure un problème. 
En effet, cela entraînerait un effet plus important d’un polluant (celui qui est le mieux mesuré) 
mais cela dissimulerait les contributions respectives des autres polluants qui lui sont liés. De 
plus, dans les modèles où plus de deux polluants sont colinéaires, les résultats deviennent 
instables2. Il est donc préférable de privilégier la notion « d’indicateurs de pollution » plutôt 
que de s’intéresser aux effets spécifiques d’un polluant par rapport à un autre. Cette approche 
traduit les conditions réelles d’exposition de la population à la PA ambiante mais il faut 
garder à l'esprit que la signification des indicateurs de pollution doit être régulièrement 
réexaminée pour tenir compte de l’évolution des sources de PA.  

Dans les études multicentiques, le problème de la colinéarité entre polluants est moins 
important par la diversité des cas de figure entre les différentes villes. L’étude APHEA 1 
montre un effet indépendant des particules et de SO2 dans les modèles à deux polluants. 
Schwartz, dans son étude sur la relation PM10-mortalité dans 10 villes américaines, a évalué 
spécifiquement la confusion par trois autres polluants : SO2, O3 et CO, profitant du fait que les 
niveaux de ces polluants varient fortement d’une ville à l’autre. Il conclut de nouveau que 
l’effet des PM10 n’est pas dû à l’effet des autres polluants. Mais Katsouyanni75 et Samet 55,79 
rapportent un effet modificateur significatif de NO2 dans la relation entre PM10 ou FN et 
mortalité. 

 
3 E.1.3. La modélisation 

 
Dans les études temporelles, le choix du modèle statistique doit prendre en compte que 

les indicateurs sanitaires sont des variables quantitatives et qu’un jour donné, seule une faible 
fraction de la population décède ou est hospitalisée. Comme la plupart des auteurs, nous 
avons utilisé le modèle de Poisson8,54,80. De plus, l’ajout de régressions semi ou non 
paramétriques (Generalized Additive Models-GAM) permet l’exploration des relations entre 
variables, sans hypothèse de linéarité51.  

D’autre part, les données sanitaires à expliquer ne sont pas indépendantes d’un jour à 
l’autre; et cela peut affecter l’interprétation des résultats, en modifiant la variance des 
paramètres et le niveau de signification statistique. Dans les modèles finaux sélectionnés, 
l’auto-corrélation résiduelle doit correspondre à un bruit blanc. Le plus souvent, la prise en 
compte des variations temporelles, des variations non cycliques et des variables 
météorologiques permet de réduire tout ou partie de l'auto-corrélation d'une série temporelle. 
Cependant, si l'auto-corrélation de la série est en rapport avec un facteur omis dans le modèle 
ou insuffisamment pris en compte, les résidus du modèle présenteront une auto-corrélation 
résiduelle, qui peut conduire au risque de conclure à tort à l'absence d'association entre 
l’indicateur de santé et le polluant.  
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La validité de la modélisation dans les études temporelles continue d’être discutée par 
certains82. Toutefois, plusieurs études ont utilisé des méthodes statistiques alternatives et 
réalisé des analyses de sensibilité ; elles concluent à la validité et à la robustesse des 
résultats60,79. Certains auteurs ont aussi tenté de reproduire les mêmes analyses avec un design 
d’étude différent. Les études cas-témoins croisées aboutissent aux mêmes résultats, tout en 
s’affranchissant de la complexité des études écologiques temporelles62-65. 

Dans la modélisation, l’ajustement d’un modèle et la robustesse des résultats 
dépendent des cofacteurs sélectionnés, de la longueur des séries et de la précision de la 
mesure de l’exposition. Nous avons vu : 1) qu’il est nécessaire de prendre en compte les 
variations liées à la tendance à long terme et d’autres variations temporelles à moyen terme, la 
saison, la météorologie et les épidémies de grippe ; 2) que l’analyse doit porter sur une 
période de trois à quatre ans.  
 
 
3 E.2. Causalité 
 

Nous avons discuté de la validité des résultats des études épidémiologiques publiées 
entre 1995 et 2000, et les arguments présentés nous font considérer comme valides les 
associations observées. Se pose maintenant la question de la nature causale de ces 
associations. 
Pour répondre à cette question, les critères de Hill83 restent la référence :  
1. la force de l'association ; 
2. la constance des résultats ; 
3. la spécificité des résultats ; 
4. la temporalité entre l'exposition et la survenue de l’effet ; 
5. la relation exposition-risque (E-R) ; 
6. la plausibilité biologique ; 
7. la cohérence des résultats ; 
8. les preuves expérimentales ; 
 
3 E.2.1. Force de l'association  
 

Elle concerne l’ampleur du risque relatif ; plus le risque est élevé, plus probable est la 
causalité. Hill précise néanmoins qu’il ne faut pas réfuter une hypothèse de causalité 
seulement sur le fait que l’association est de faible ampleur83.  
 

Dans le domaine de l’environnement en général, comme dans nos études sur la 
pollution atmosphérique, les niveaux d’exposition en population générale et les risques 
observés en relation avec cette exposition sont faibles22. Cependant, lorsque les mesures de 
l’exposition sont plus précises38, ou lorsque les études portent sur des populations 
particulières (enfants, personnes âgées, sensibles), ou sur des diagnostics plus précis 
(myocardiopathies ischémiques, asthme, BPCO), les risques relatifs sont un peu plus 
élevés78,84-89. 
 
3 E.2.2. Constance des résultats 

 
La constance signifie qu’une relation est observée dans différentes populations, dans 

des circonstances et à des périodes différentes, quels que soient le protocole de l’étude et 
l’analyse réalisée. Hill83 insiste sur l’intérêt d’obtenir des résultats similaires avec des 
méthodes d’études différentes. 
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De nombreuses publications continuent de témoigner de la constance des résultats sur 

les risques à court terme associés à la pollution atmosphérique, et la pente de la relation 
exposition-risque observée à Londres lors du pic de pollution de 1952, est identique à celle 
observée dans les études plus récentes, ce qui renforce l’argument en faveur de la constance60. 

  
Néanmoins, il peut être objecté que les études utilisent des protocoles et méthodes 

d’analyse très proches. Et pour certains auteurs6,9, les biais inhérents aux études temporelles 
imposent une confirmation par des études utilisant des protocoles différents et des mesures 
individuelles de l’exposition. Les récentes études cas-témoins croisées, évoquées dans le 
chapitre validité, ainsi que les études de panels individuelles sur la morbidité, donnent des 
résultats comparables à ceux obtenus dans les études temporelles, ce qui renforce également 
le critère de constance.  
  
3 E.2.3. Spécificité des résultats  

 
La spécificité fait référence au fait qu’un facteur d’exposition donné doit conduire à 

une seule maladie. Si un facteur est associé à différentes affections, la probabilité de sa 
relation cusale avec l’effet s’en trouve amoindrie. Hill souligne qu’il ne faut pas accorder trop 
de poids à ce critère, les causes multiples étant plus fréquentes que les causes uniques83. Ceci 
est d’autant plus vrai qu’il s’agit de santé environnementale où pour une pathologie donnée, la 
somme des risques liés aux différents facteurs environnementaux peut dépasser 100%90. De 
plus, l’importance relative d’un facteur va dépendre de la présence des autres facteurs de 
risque non environnementaux de mortalité ou de morbidité et des interactions possibles entre 
ces facteurs41. 

Une certaine spécificité des effets de la PA paraît cependant bien établie pour certaines 
catégories diagnostiques, dans certains sous-groupes de population. En effet, pour la plupart 
des auteurs2, comme pour nous, dès que le nombre d’événements est suffisant les polluants 
atmosphériques sont associés à la mortalité et morbidité respiratoire46 et 
cardiovasculaire,52,73,86,91-93,95-102 et plus spécifiquement à l’asthme, aux BPCO, pneumonie, 
myocardiopathies, insuffisance cardiaque.79,84,89,92-94,103 Ces dernières années, de nouveaux 
effets ont été évoqués, notamment chez les très jeunes enfants. 92 
 
3 E.2.4. Temporalité entre l’exposition et la survenue de l’effet 

 
L’exposition doit précéder l’effet, c’est le seul critère obligatoire.44 La plupart des 

études respectent le critère de temporalité. Les associations entre polluants et événements 
sanitaires surviennent le jour même ou après un décalage de plusieurs jours. L’asymétrie à 
gauche du corrélogramme des corrélations croisées, observée dans les études temporelles, 
plaide pour une séquence temporelle logique.2 Peu d'auteurs recherchent un effet paradoxal, 
Campbell104 le fait et montre que l'exposition précède l'effet, et également que l'effet dure 
quelques jours. Dans l’étude sur la relation mortalité-PM10105, Schwartz indique aussi que 
l'effet persiste quelques jours et ne revient jamais à zéro avant le cinquième jour. Cependant, 
les auteurs sélectionnent souvent le décalage donnant la réponse la plus forte ou la plus 
significative.4  

 
Il faut également s’assurer de l’absence de l’effet « harvesting », c’est-à-dire du degré 

d'anticipation de la survenue des décès.4 Jusqu’à récemment, la question du « harvesting 
effect » dans les études temporelles était sujette à controverse.9, 106-108 Pour certains auteurs les 
décès associés à la pollution atmosphérique étaient anticipés de seulement quelques jours, 
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chez des personnes déjà malades et cet excès de décès était compensé par une diminution du 
nombre de décès, les jours qui suivaient.1 

 

Cependant, il a été démontré récemment que, quoiqu’elle puisse expliquer une partie 
des résultats des analyses temporelles, cette anticipation des décès n’est ni le seul, ni le plus 
important facteur explicatif des effets à court terme de la pollution.108-113 Cet effet 
« harvesting » s’applique surtout au niveau de la mortalité respiratoire, notamment par BPCO. 
111 Mais au niveau cardiovasculaire, une augmentation de la probabilité de décès pour crise 
cardiaque ne s’accompagne pas d’une diminution de la probabilité de décès dans les jours ni 
dans les mois qui suivent.110-113 Comme l’exprime Schwartz,110 ces cas n’auraient peut-être 
pas jamais fait une crise cardiaque à moyen terme, s’ils n’avaient pas été victimes de la 
pollution.  

Cependant, le nombre de décès attribuable sur une année, basé sur les études 
temporelles, indique en fait le nombre de décès ‘anticipés’ par la pollution cette année-là et il 
serait incorrect d’interpréter ces décès comme un excès « absolu » de mortalité annuelle108. 

Le « harvesting effect » au niveau des hospitalisations n’a fait l’objet, à notre 
connaissance, que d’une seule étude de Schwartz qui sera bientôt publiée111 et qui ne met pas 
en évidence ce type d’effet. Une très récente publication de Zanobetti et al113 dans le cadre 
d’APHEA2, étudie pour la première fois l’effet « harvesting » dans une étude multicentrique 
et confirme d’une part, le rôle mineur du « harvesting » sur les effets à court terme de la 
pollution, et d’autre part, que l’effet des particules double lorsqu’on considère des effets à 
plus long terme. 

De plus, la littérature plus récente montre un effet propre plus important d’une 
exposition cumulée, voire chronique à la PA,90,108,114-120 que les effets à court terme estimés 
dans les études temporelles.  

 
3 E.2.5. Relation exposition-risque 

 
C’est un gradient entre le niveau d’exposition et le niveau de réponse.  

 
Grand nombre d’études6,50,55,121-123 ont constaté que globalement, il n’y a pas de seuil 

au-dessous duquel aucun excès de risque n’existe, et s’il est vraisemblable qu’au niveau 
individuel de tels seuils existent, ils ne sont pas identifiables au niveau de l’ensemble de la 
population avec les méthodes statistiques disponibles.  

 
Certains auteurs9,11,12,53,124 ont critiqué les méthodes de modélisation statistique basée 

sur la régression de Poisson, car le modèle utilisait une relation paramétrique. Cakmak et al125 
à Toronto, au Canada, font remarquer que le choix d’un modèle linéaire, alors que la forme de 
la relation présente un seuil, peut conduire à surestimer le nombre de décès, sauf si le seuil est 
à de faibles concentrations. Le dernier travail de Schwartz confirme l'absence de seuil et note 
que la pente est plus forte à faibles concentrations et diminue à hautes concentrations mais 
l’analyse comporte peu de jours avec des niveaux de particules au-delà de 50µg/m3.60 Dans 
l’étude NMMAPS, Daniels et al 126, en utilisant différentes stratégies de modélisation 
appliquées aux 20 plus grandes villes américaines entre 1987 et 1994, montrent une relation 
linéaire sans aucune indication de seuil pour la relation PM10- mortalité « toutes causes » ou 
« cardio-respiratoires » ; par contre, ils trouvent un seuil à partir de 50 µg/m3 pour la mortalité 
par « autres causes ». 

 



Monétarisation des effets de la pollution atmosphérique : un « état de l’art » pluridisciplinaire, EUREQua-GREQAM (2001) 

 201 

3 E.2.6. Plausibilité biologique 
 
D’après Hill, « il serait utile de connaître les mécanismes biologiques des relations 

observées entre PA et indicateurs de santé, mais nous ne pouvons pas l’exiger. Ce qui est 
plausible d’un point de vue biologique dépendant de l’état des connaissances du moment »98.  
 
 Les mécanismes d’action des polluants sont mieux connus aujourd’hui, notamment les 
recherches sur les particules ont beaucoup progresser. Ils concernent les effets au niveau de 
l’appareil respiratoire, du système circulatoire, les interactions avec l’allergie et les infections. 
 
 
Effets respiratoires 

 
Les polluants atmosphériques sont capables d’induire une inflammation à différents 

niveaux des voies aériennes. Les études expérimentales in vitro, chez l’animal, ou chez 
l’homme lors d’expositions contrôlées montrent que les polluants sont responsables, selon des 
mécanismes différents pour chacun d’entre eux, d’une irritation bronchique qui s’accompagne 
souvent d’un effet cytotoxique vis-à-vis des cellules épithéliales des voies aériennes.127 

Cliniquement, ces phénomènes sont à l’origine d’une hyperréactivité bronchique et 
d’une diminution des performances ventilatoires. 

 
Les mécanismes responsables de l’effet irritant et cytotoxique du SO2 mettent en jeu 

l’hydratation du polluant au niveau du mucus des voies aériennes avec formation d’ions H+, 
HSO3

- et SO3
- qui ont un effet irritant, responsable d’un bronchospasme par action directe sur 

le muscle lisse des voies aériennes ou sur les fibres nerveuses.128La plupart des sujets sains 
peuvent développer une augmentation des résistances des voies aériennes mais à des 
concentration supérieures à 13 mg/m3.129 Les asthmatiques, plus sensibles, peuvent présenter 
une bronchoconstriction ou des symptômes d’asthme à partir de 0,6 à 1,3 mg/m3.130  

 
Les aérosols acides, sont des polluants secondaires issus de la transformation du SO2 

et du NO2. Les plus fréquents correspondent aux ions sulfates (SO4
2-) et bisulfates (HSO4

-). 
Le potentiel irritant des sulfates repose sur l’acidité de l’aérosol, c’est-à-dire sa concentration 
en ions H+. L’acidité la plus forte correspond à l’acide sulfurique (H2SO4) qui a un pH de 1,8. 
H2SO4 et ces sels ont un diamètre aérodynamique généralement inférieur à 1 µm, et 
constituent une fraction majeure des particules respirables trouvées dans l’air ambiant. Les 
aérosols les plus acides sont responsables d’effets cytotoxiques et inflammatoires qui 
entraînent une diminution de la clairance mucociliaire131et une bronchoconstriction.132 La 
clairance trachéo-bronchique par les sulfates acides est diversement affectée chez différentes 
espèces animales. Elle est accrue à des concentrations de 100 à 300 µg/m3 de H2SO4 chez le 
lapin et diminuée au-delà de 500 µg/m3 chez l’âne.133 Toutefois, la répétition d’expositions à 
de faibles concentrations peut aussi diminuer la clairance, en raison d’une hypertrophie et 
d’une hyperplasie des cellules épithéliales sécrétrices. L’exposition humaine contrôlée aiguë à 
court terme affecte peu l’adulte sain. La clairance mucociliaire est accrue pour une exposition 
de 1 h à 100 µg/m3 pour un effet faible et réversible chez l’adolescent et de 350 µg/m3 chez 
l’adulte.133 Il faut atteindre des concentrations de H2SO4 de 350 à 500 µg/m3 pour observer 
une diminution de la fonction respiratoire. Deux rapports suggèrent des interactions, c’est-à-
dire une potentialisation entre aérosols acides et de faibles concentrations de SO2

134 et une 
pré-exposition à des aérosols acides majorerait la réponse à l’ozone chez des asthmatiques.134  
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NO2 agit à la fois par la formation d'acides nitrique et nitreux mais également, et 
surtout, par ses propriétés oxydantes : ce gaz surtout lié au trafic automobile, peut oxyder les 
acides aminés des protéines et réagir avec les lipides poly-insaturés des membranes 
cellulaires, induisant la libération de radicaux libres très puissants. In vitro, NO2 est 
responsable d’une synthèse accrue des cytokines dans le surnageant de cultures de cellules 
épithéliales bronchiques.135 L’expérimentation animale a mis en évidence l’existence 
d’altérations de la fonction pulmonaire, de la morphologie du poumon, des mécanismes 
biochimiques et du système antioxydant de défense du poumon.136 La souris exposée à 380 
µg/m3 pendant 52 semaines,137 montre des modifications de la fonction ventilatoire. Une 
augmentation de l’hypersensibilité à l’histamine est observée chez le cobaye, 7 jours, exposé à 
7,5 et 13,2 µg/m3 de NO2. Une perte ciliaire et une hypertrophie de l’épithélium bronchique 
jusqu’à un épaississement des cellules alvéolaires, sont observées chez le rat pour des 
concentrations élevées, variant entre 18,8 et 47 mg/m3 et des durées d’exposition entre 30 
minutes et 36 heures. Le cobaye est plus sensible, et pour des concentrations de 2 ppm (3760 
µg/m3) pendant trois jours, on observe un oedème du poumon, un épaississement de la paroi 
alvéolaire et une perte ciliaire. Pour une exposition à plus long terme, 4 à 6 semaines, les 
effets décrits apparaissent à des concentrations plus faibles (940 µg/m3).133 Les études 
humaines contrôlées chez les volontaires sains ne montrent pas d’effets respiratoires 
significatifs du NO2 pour des concentrations faibles et conduisent à des résultats discordants 
pour des concentrations plus élevées,136 la réponse est très variable d’un moment à l’autre et 
d’une étude à l’autre.138 La plupart des études concernant les volontaires asthmatiques n’ont 
détecté une hyper-réactivité bronchique que pour des concentrations supérieures à 380 
µg/m3.139-141 Chez les sujets bronchitiques chroniques, les résultats sont contradictoires.142-146  

 
Parmis les oxydants photo-chimiques, le plus connu est l’ozone ) mais les nitrates de 

péroxyacétyle, les radicaux hydroxyl,... sont aussi importants. O3 est insoluble dans l’eau, 
pénètre jusque dans les petites voies aériennes et les alvéoles. L’expérimentation animale a 
démontré que l’agression oxydante par l’ozone (capacité d’oxyder diverses molécules 
biologiques, soit directement, soit indirectement par formation de radicaux libres) entraîne 
une diminution des moyens de défense anti-oxydants de l’organisme.147 In vitro et in vivo, 
l’ozone induit le déclenchement d’une réaction inflammatoire.148,149 Chez le rat, après 
exposition à 240 à 3000 µg/m3, pendant 3 à 66 heures, on observe un afflux massif et précoce 
de polynucléaires neutrophiles au niveau des voies aériennes supérieures, plus retardé au 
niveau des voies aériennes inférieures. In vitro, plusieurs études ont montré la capacité des 
cellules humaines, épithéliales bronchiques et macrophages alvéolaires, à libérer des 
médiateurs pro-inflammatoires lors d’expositions contrôlées à des niveaux relativement 
faibles. L’exposition de 30 minutes à 200 µg/m3 de O3 entraîne une sécrétion accrue d’un 
puissant agent pro-inflammatoire par les macrophages alvéolaires.143,150 Des études ex vivo 
par lavage bronchoalvéolaire de sujets sains montrent qu’une exposition de 2 à 6 heures à des 
concentrations de 160 à 200 µg/m3 est capable d’initier le développement d’une réaction 
inflammatoire au niveau des voies aériennes,151 avec afflux de polynucléaires neutrophiles et 
présence dans le liquide de lavage de médiateurs variés connus par leur puissants effets pro-
inflammatoires.133,152-154 Les expérimentations humaines contrôlées mettent en évidence que 
l’exposition à O3 provoque des altérations significatives de la fonction pulmonaire : 
diminution de la CVF, du VEMS, et du DEM 25-75, et augmentation de la résistance des 
voies aériennes, ceci pour des expositions de 2 heures à plus de 400 µg/m3, si l’exercice est 
suffisant (volume de ventilation > 40 l/mn), mais également pour des concentrations de 200 
µg/m3 pendant plus de 6 heures. Ces modifications sont transitoires et disparaissent en moins 
de 24 heures. La signification clinique de ces atteintes fonctionnelles transitoires semble de 
faible importance dans les expositions aiguës, mais on ignore les conséquences à plus long 
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terme et les effets cellulaires et biochimiques d’expositions répétées sont à considérer.155 La 
diminution des volumes pulmonaires liée à l’inhalation d’ozone serait en rapport avec une 
inhibition de l’inspiration par modification de l’activité des terminaisons nerveuses sensitives 
des voies aériennes.156 D’autres travaux chez l’homme comme chez l’animal, montrent que 
l’inhalation d’O3 entraîne une hyperréactivité bronchique.138 Les mécanismes sont encore 
discutés ; ils feraient intervenir soit le système nerveux autonome, soit l’inflammation des 
voies aériennes, soit des lésions de l’épithélium bronchique, soit enfin des modifications des 
mécanismes de la contraction du muscle bronchique.127 Les asthmatiques constitueraient une 
population sensible pour certains auteurs,133 pas pour d’autres.157 Les résultats concernant les 
BPCO sont également contradictoires comme le montre la synthèse de la littérature de 
Desqueyroux.158 

 
De plus en plus d’auteurs montrent in vitro que les particules fines induisent la 

production par les cellules épithéliales bronchiques, de radicaux libres et de médiateurs de 
l’inflammation.159-162  

Les effets inflammatoires des particules diesel chez des sujets ou dans des tissus sains 
font l’objet de nombreux travaux très récents qui montrent des effets inflammatoires 
détectables.163-166 De nombreux auteurs observent que les particules déclenchent un stress 
oxydatif. La synthèse de la littérature de Desqueyroux158 rapporte que Hitzfeld et al167ont 
exposé des polynucléaires neutrophiles à des extraits particulaires. Ils mettent en évidence une 
production par ces cellules, d’espèces oxygénées réactives. Gavett et al168 observent, chez le 
rat, que les métaux de transition, cuivre, fer, nickel et vanadium, présents sur les particules, 
peuvent également initier la production d’espèces oxygénées réactives, telles que l’anion 
superoxyde, le peroxyde d’hydrogène et des radicaux hydroxyl par réduction d’oxygène 
moléculaire. Afaq et al169 observent, toujours chez des rats, qu’une exposition intratrachéale 
unique à des particules ultrafines d’oxyde de titane augmente le nombre de macrophages 
alvéolaires puis l’activité des enzymes antioxydantes mais cela ne semble donc pas suffisant 
pour inhiber l’action toxique des particules ultrafines d’oxyde de titane. Un stress oxydant est 
également observé dans les macrophages alvéolaires de hamster, après exposition à des 
particules diesel et à des particules ambiantes.170 La toxicité des particules est confirmée par 
Godleski171 qui dans un modèle de rats avec bronchite chronique, observe qu’une exposition 
durant 6 heures par jour pendant 3 jours, à 200 à 300 µg/m3 de particules atmosphériques de 
la ville de Boston, induit un taux de mortalité de 37% versus zéro chez les rats témoins.  

 
Chez l’homme, les travaux de Diaz-Sanchez172 mettent en évidence un accroissement 

de la synthèse des cytokines pro-inflammatoires dans le liquide nasal après exposition aux 
particules diesel ; ceux de Salvi173 montrent que des sujets exposés à 300 µg/m3 de particules 
pendant une heure ont une réponse inflammatoire pulmonaire, mais aussi systémique 
(élévation de neutrophiles). La finesse des particules174,175 et la charge en métaux de 
transition176,177 semblent jouer un rôle crucial dans l’intensité de la réponse inflammatoire.  
 
 
Effets sur la survenue d’infections respiratoires 
 

A coté des phénomènes inflammatoires, le rôle de l’exposition à des polluants 
atmosphériques sur la survenue des infections respiratoires reste discuté. Les différents 
polluants, de même que le tabac et les infections virales, entraînent des altérations de la 
clairance mucociliaire qui favorisent l’adhérence des bactéries au mucus. Les produits 
bactériens, notamment de type endotoxine sont ainsi libérés et vont agir directement sur les 
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cellules épithéliales des voies aériennes qui seront activés et vont elles-mêmes sécréter des 
cytokines pro-inflammatoires.127 

  
Des études animales ont montré que le SO2 et les particules fines sont capables 

d’entraîner des altérations morphologiques des cellules épithéliales et des cils dans les voies 
aériennes.178 D’autres études chez la souris ont montré une augmentation de la mortalité par 
infections respiratoires causées par Streptococcus pneumoniae et Streptococcus aureaus après 
exposition au NO2,179 et par celles causées par Streptococcus pneumoniae et Klebsiella 
pneumoniae après exposition à O3.180 Dans ces modèles animaux, une altération de la 
phagocytose et du pouvoir bactéricide des macrophages a été observée.  

 
Le rôle pro-inflammatoire conjoint du rhinovirus humain et de NO2 et O3 a été 

récemment étudié sur les cellules épithéliales bronchiques de l’homme.181 Après inoculation 
du virus, les cellules ont été exposées à des concentrations de 2 ppm de NO2 (3820 µg/m3) et 
O,1 ppm (200 µg/m3) de O3. Le virus et chacun des polluants indépendamment, ont augmenté 
la libération de l’interleukine-8, 24 heures après l’exposition. Cet effet était plus important en 
présence des oxydants qu’en leur absence. De plus, la capacité oxydative des 
polymorphonucléaires (PMN) était augmentée en relation avec l’exposition au virus et chacun 
des polluants, et l’effet conjoint du rhinovirus et de O3 augmentaient la capacité oxydative de 
ces PMN de 30% par rapport à la simple addition de leurs effets respectifs. Pour NO2, l’effet 
d’une exposition conjoine avec le virus n’augmentait pas par rapport à l’effet additif. 

 
En exposition humaine, on n’observe pas de modification de la croissance de virus 

dans les secrétions nasales après exposition au NO2 ou à l’ozone.182,183 Mais une étude 
prospective sur l’exposition individuelle à NO2 (niveaux médians allant de 5 à 21 µg/m3) et le 
risque d’infection respiratoire virale chez les enfants asthmatiques184 montre que l’exposition 
à NO2 au début d’une infection des voies respiratoires supérieures amplifie la réaction des 
voies respiratoires inférieures aux virus hivernaux.  

 
 

Sensibilisation aux allergies, asthme 
 
Des études de laboratoire ont démontré que les polluants émis par les véhicules à 

moteur peuvent induire une inflammation d’origine allergique et provoquer une 
hyperréactivité bronchique qui pourrait fournir un mécanisme sous-jacent à l’augmentation de 
la prévalence des maladies allergiques.185 Plusieurs polluants atmosphériques pourraient 
interagir avec les allergènes aéroportés en amplifiant la réponse vis-à-vis de l’allergène. Cette 
interaction peut être due à deux mécanismes : 1) soit le polluant induit une inflammation 
bronchique (comme ceci est évoqué dans le paragraphe sur les effets respiratoires) qui se 
surajoute à l’inflammation produite par l’inhalation de l’allergène (effet pro-inflammatoire), 
2) soit le polluant est un cofacteur de la réaction allergique (immunotoxicité)127.  

 
Les données expérimentales relatives à l’immunotoxicité concernent plusieurs 

polluants, notamment les particules diesel. Des études in vitro montrent que les polluants 
peuvent modifier la structure des grains de pollen et augmenter leur contenu protéique et 
allergénique186,187 et il a été mis en évidence qu’en portant à leur surface des allergènes,188,189 
les particules faciliteraient l’accès des allergènes aux territoires alvéolaires les plus distaux de 
l’appareil respiratoire. De plus, les interactions entre particules diesel et allergènes 
entraîneraient une modification de la conformation et du nombre de motifs antigéniques 
présentés par l’allergène, ce qui contribuerait à en augmenter l’immunogénicité.190 D’autre 
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part, des études expérimentales animales191-195 et humaines192,196-198 récentes mettent en 
évidence l’augmentation de la réponse IgE et de certaines cytokines en présence de particules 
diesel et donc la potentialisation de la réponse allergique des voies aériennes chez les sujets 
sains et sensibles. De plus, la liaison de l’allergène avec les particules entraîne une exposition 
prolongée à l’allergène, celui-ci étant libéré lentement de la surface particulaire, d’où le risque 
d’une augmentation de la réactivité bronchique. La persistance de l’antigène peut aussi être 
prolongée par la diminution, par les particules, de la phagocytose et de la capacité des cellules 
phagocytaires à dégrader l’antigène.158 Des résultats comparables ont été obtenus avec des 
expositions à l’ozone,199,200 mais aussi au SO2 et NO2

201. Une étude très récente réalisée à 
Sthokholm 202 a étudié le rôle de la pollution chez 20 volontaires, asthmatiques modérés, 
exposés 30 minutes dans un tunnel à des niveaux médians de 313 µg/m3 de NO2. Quatre 
heures après exposition aux polluants, les sujets inhalaient de faibles doses d’allergènes. Une 
réaction immédiate (15 minutes après inhalation de l’allergène) a été trouvée, ainsi qu’une 
diminution de la fonction pulmonaire et des symptômes asthmatiques 3 à 10 heures après 
l’inhalation de l’allergène.  
 
 
Effets cardio-vasculaires  

 
 Des études toxicologiques et plusieurs études humaines contrôlées et 
épidémiologiques avec des indicateurs objectifs se sont intéressées aux mécanismes d’action 
des polluants sur l’appareil cardio-vasculaire et permettent d’avancer des hypothèses.  

 
Il a été observé une réduction du tonus vagal, s’accompagnant d’une baisse de la 

variabilité des pulsations cardiaques, en relation avec une exposition aux PM2,5 et à 
l’ozone203. Or cette réduction de la variabilité des pulsations cardiaques a été trouvée liée aux 
ischémies myocardiques et aux arythmies, tandis qu’un pouls élevé au repos (marqueur d’un 
système nerveux autonome altéré) est lié à la mortalité toutes causes et à la mortalité cardio-
vasculaires indépendamment des autres facteurs de risque204,205. D’autres études vont dans le 
même sens. CA Pope aux Etats Unis206 a rapporté une relation entre PM10 et accélération du 
pouls. A Peters207 a également montré sur des données recueillies lors d’un épisode de 
pollution à Ausburg (Allemagne) en 1985 chez des sujets de l’étude MONICA, que l’épisode 
de pollution (200 µg/m3 de SO2, 98 µg/m3 de TSP et 4,5 mg/m3 de CO) est lié après 
ajustement sur les variables météorologiques et les facteurs de risque individuels à une 
augmentation du pouls au repos. Des études expérimentales montrent également que 
l’exposition aux particules s’accompagne d’arrythmies, chez des animaux atteints d’affections 
cardiaques pré-existantes208,209. Pendant l’épisode de pollution étudié par A Peters210, il a 
aussi été montré une augmentation de la viscosité sanguine. Ce nouveau résultat qui touche la 
coagulabilité sanguine suggère un mécanisme pour les infarctus, dont le risque est augmenté 
dans les études temporelles.  

Un autre polluant lié au trafic, le CO connu pour sa toxicité cardiaque, peut à hautes 
doses provoquer des infarctus 211, et à des niveaux plus faibles des troubles de la conduction 
208 et une ischémie coronarienne212. Chez des rats nouveaux-nés qui ont inhalés 
continuellement du CO pendant plusieurs semaines, on observe de nombreuses altérations 
morphologiques et biochimiques cardiaques ainsi que des changements hématologiques. Ces 
altérations diminueraient les propriétés de réponse contractile du cœur213. Pourtant les effets 
observés en épidémiologie sont à des doses encore plus faibles, mais le CO pourrait aussi être 
un « proxi » pour d’autres constituants de la pollution d’origine automobile, les COV. 
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Dans les années les plus récentes, de nombreux auteurs se sont intéressés à étudier les 
mécanismes d’action des polluants, et le critère de plausibilité biologique commence à être 
bien argumenté dans la littérature. Si les études expérimentales sont indispensables pour 
comprendre ces mécanismes, l’exposition réelle de la population aux polluants 
atmosphériques ne peut pas être reproduite en laboratoire, notamment en raison des 
interactions entre polluants. Seules les études épidémiologiques avec des indicateurs 
biologiques objectifs peuvent appréhender la question en conditions réelles d’exposition. Ces 
études commencent à se développer aujourd’hui.  
 
3 E.2.7. Cohérence des résultats 

 
L’interprétation causale des données ne doit pas entrer en conflit avec les 

connaissances sur l’histoire naturelle et la biologie de la maladie. 
 

  S’il est tentant de chercher un gradient de risques entre les indicateurs de santé étudiés, 
très récemment Pope90 fait remarquer qu’il n’est pas judicieux de mettre en parallèle des 
estimations de risques issues d’études différentes, sur différents indicateurs de pollution, 
utilisant différents protocoles et différentes méthodes d’analyse.  
 

Si l’on compare ce qui est comparable, comme le suggère Bates,25 sur les effets de la 
pollution à court terme, les études de panel mettent en évidence des diminutions de la fonction 
ventilatoire variant entre 0,05 et 0,5% pour une augmentation de 5 µg/m3 de PM2,5 et les 
effets sont plus importants chez les personnes symptomatiques. 

Les motifs de consultations ambulatoires ou d’appels à SOS médecins augmentent 
pour les symptômes des voies respiratoires inférieures et l’asthme, et davantage chez les 
enfants. Dans les études temporelles, par exemple dans l’étude ERPURS,89 pour une 
augmentation de 26 µg/m3 des niveaux de FN (P5-P50), le pourcentage d’augmentation du 
nombre journalier pour les visites pour asthme tous âges est de 7,5% ; pour les enfants, il est 
de 14,5%. Les consultations aux urgences pour asthme présentent des risques plus élevés que 
pour les affections respiratoires toutes causes confondues. En fonction des études, 
l’augmentation des consultations aux urgences pour affections respiratoires varie entre 3% et 
21% ; pour l’asthme, l’augmentation du nombre de consultations s’étend entre 4,5% et 43%, 
selon les études et l’indicateur de PA considéré.  

Comme nous l’avons vu dans la revue de litérature, au niveau des hospitalisations, les 
hospitalisations pour des causes détaillées (BPCO, asthme, myocardiopathies ischémiques) 
présentent également des risques plus élevés que les hospitalisations respiratoires et 
cardiovasculaires considérées globalement ; de même les risques sont plus importants pour les 
hospitalisations chez les personnes âgées ou chez les patients présentant un terrain cardio-
respiratoire, et pour les hospitalisations pour asthme, chez les enfants. Dans sa récente revue 
de la littérature, Pope90 rapporte pour une augmentation de 5 µg/m3 de PM2,5, une 
augmentation du nombre hospitalisations pour causes respiratoires de l’ordre de 0,7 à 1%, 
pour BPCO de 2,5 à 3%, pour asthme de l’ordre de 2%. Dans l’étude ERPURS,89 pour une 
augmentation de 26 µg/m3 des niveaux de FN (P5-P50), le pourcentage d’augmentation du 
nombre journalier d’hospitalisations pour asthme tous âges confondus est de 5,6%, pour les 
enfants, il est de 25%. Une analyse sur les hospitalisations des personnes âgées à Chicago103, 
Illinois trouve, pour une augmentation de 10 µg/m3 de PM10, un pourcentage d’augmentation 
du risque d’hospitalisations pour causes cardio-vasculaires de 30% ; lorsqu’une maladie 
respiratoire est indiquée en co-morbidité, ce pourcentage passe à 65% et en présence d’une 
infection respiratoire, le risque est doublé. Dans les admissions pour BPCO, le pourcentage 
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d’augmentation du risque lié aux PM10 est de 89%, les altérations de la conduction cardiaque, 
l’insuffisance cardiaque et l’asthme en diagnostic associé augmentent ce risque.  

S’agissant de la mortalité, de nouveau, les risques sont plus élevés pour la mortalité 
par causes spécifiques que pour la mortalité toutes causes. Pope90 rapporte un risque de 
mortalité à court terme compris entre 0,5 et 1,5% pour une augmentation de 10 µg/m3 des 
niveaux de PM10 et de 5 µg/m3 de PM2,5. Pour les décès respiratoires, ce risque est de 
l’ordre de 3%, et pour les décès cardio-vasculaires, il est de l’ordre de 1,5%. De plus, un 
excès de mortalité infantile de 6,9% est observé pour un accroissement de 10 µg/m3 des 
niveaux moyens de particules fines. 

 
La cohérence s’établit également entre les effets à court et à long termes. Les risques 

pour la santé associés à la PA à long terme sont plus importants qu’à court terme, mais le 
nombre d’étude est encore limité.90,214-215 

 
A l’évidence, les différents effets sanitaires observés à court terme sont en faveur de la 

cohérence des résultats, mais il faut inciter la réalisation d’études sur les effets à long terme, 
encore peu nombreuses, surtout en Europe.  

 
3 E.2.8. Preuves expérimentales 
 

Les observations sont corroborées par des données issues d’expérimentations ou de 
quasi-expérimentations montrant, notamment, que réduire ou supprimer l’exposition conduit à 
une diminution du risque. Ce qui critère rejoint en partie la plausibilité biologique.88 
 
 A notre connaissance, quelques études « quasi-expérimentales » sont référencées. Une 
étude de Love216montre à Chattanooga, Etats-Unis, qu’en 1972, alors qu’une augmentation de 
l’incidence des affections respiratoires aiguës, du nombre de visites médicales et de jours de 
restriction d’activité a été observée chez les enfants et les adultes vivant à proximité d’une 
usine, alors qu’à la suite d’une grève dans l’usine en 1973 (avec diminution des niveaux de 
NO2) aucune association ne persiste plus chez les adultes. Pope a montré que dans la vallée de 
l’Utah217 dans les années 1980, les admissions pour affections respiratoires ont baissé de 50% 
chez les enfants, après l’arrêt, pour grève, des émissions d’une usine sidérurgique polluante 
(51 µg/m3 de particules contre 90 µg/m3 les années précédentes). Une troisième étude à Hong 
Kong entre 1990 et 1992218 examine l’impact de l’application de la réglementation qui réduit 
le contenu en soufre du fuel à 0,5%, sur la réactivité bronchique des enfants d’âge scolaire, en 
comparant les mesures avant l’intervention et un, puis deux ans après l’intervention, dans 
deux zones plus et moins polluées. Après l’intervention, l’hyperréactivité bronchique diminue 
dans les deux zones, mais deux ans après l’intervention, seule la zone la plus polluée montre 
une diminution significative, de 28% à 16% (p=0,016). L’évolution de la prévalence 
d’affections respiratoires a été étudiée en Allemagne de l’Est,219 et une diminution de ces 
affections a été observée en relation avec la diminution des niveaux moyens annuels de PTS 
enregistrés après la réunification.  

Certains auteurs9,12,220 continuent à remettre en question la nature causale de la relation 
entre PA et santé, ils estiment que les associations observées pourraient être dues à un même 
facteur de confusion, les études temporelles d’une part et les études à long terme d’autre part, 
pouvant être soumises aux mêmes biais. Mais cet argument est réfutable car les effets à court 
terme sur la mortalité et la morbidité peuvent s’estimer non seulement au travers d’études 
temporelles, mais également par les études cas témoins croisées et, dans les études sur la 
morbidité, les études de panel ; les effets à long terme sont étudiés par des protocoles semi-
individuels ou individuels dans les études de cohortes. 
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3 E.3. Conclusion 
 
Nous avons passé en revue les principaux critères de causalité établis par Hill88 

appliqués au domaine de la santé environnementale. Si tous les critères ne sont pas rencontrés 
avec le même poids, ils vont tous dans le sens d’une relation de nature causale entre la PA et 
les indicateurs de santé. Hill souligne « qu’aucun de ses critères ne peut apporter une preuve 
indiscutable en faveur ou contre l’hypothèse causale, et qu’aucun critère en soit ne peut être 
exigé comme une condition sine qua non de causalité »88.  

 
En effet, les connaissances évoluent et de ce fait, la question de la causalité doit être 

régulièrement réévaluée au vu du nombre important de nouvelles études épidémiologiques et 
expérimentales45, 88,221. Il est clair que l’évidence de l’association est aujourd’hui renforcée et 
que les fondements biologiques d’un certain nombre d’effets adverses sont maintenant 
démontrés, comme le souligne Bates.25 Néanmoins, nous sommes de l’avis, comme d’autres 
auteurs25,86,90 que certains points demeurent à creuser : les mécanismes d’action des polluants 
gazeux, les effets d’interaction entre polluants, l’effet de seuil et les effets à long terme sur la 
morbidité. 

 
 

3 F. Utilisation des connaissances en vue d’une évaluation monétaire 
 

Cette revue de la littérature montre que les effets sur la santé d’une exposition à court 
terme (quelques jours à quelques semaines) et à long terme (plusieurs années) peuvent être 
quantifiés. Ces effets étant peu spécifiques, il est recommandé d’examiner des indicateurs de 
mortalité et de morbidité pouvant se différencier clairement les uns des autres (afin d’éviter 
les doubles comptes) et pouvant faire l'objet d'une évaluation monétaire. 

 
Dans l'objectif d'évaluer l'impact monétaire des effets de la PA sur la mortalité, il est 

recommandé de retenir les résultats d’études sur la mortalité à long terme222,223. En effet, le 
nombre de décès attribuable sur une année, basé sur les études temporelles, indique en fait le 
nombre de décès ‘anticipés’ par la pollution cette année-là et il serait incorrect d’interpréter 
ces décès comme un excès de mortalité annuelle. De plus, les études temporelles sous-
estiment l’effet global de la pollution. Les études de cohorte sur le long terme permettent 
d’estimer le nombre d’années de vie perdues attribuables à la pollution et prennent en compte 
les décès à court et à long terme224.  

 
Les effets à court terme sur la morbidité sont à prendre en compte. Ils portent 

essentiellement sur les hospitalisations pour causes respiratoires et cardiovasculaires, mais 
certains auteurs commencent à s’intéresser aux consultations aux urgences ou en médecine 
ambulatoire, et ce type d’indicateur apparaît plus sensible aux effets à court terme de la 
pollution, de même que les épisodes de bronchite aiguë chez l’enfant et les crises d'asthme 
chez l’enfant et chez l’adulte. La restriction d’activité pour causes médicales, quoique adapté 
à une évaluation économique, est très peu étudiée. Les effets à long terme sur l’incidence de 
bronchite chronique ou de cancer devraient être mieux appréhendés. 

 
En dépit de toutes les incertitudes inhérentes à la démarche d’évaluation d’impact 

sanitaire, cette démarche se justifie pour les raisons suivantes225:  
1) la littérature abonde pour montrer que les niveaux de pollution actuellement observés 

ont un effet adverse sur la santé, l’impact ne peut donc pas être nul.25 En effet, si les 
connaissances scientifiques concernant les effets nocifs sur la santé sont déjà bien établies à 
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court terme, les effets résultant d’expositions à long terme commencent également à être 
connus ; 

2) d’un point de vue de santé publique, il apparaît donc éthique d’estimer et de 
communiquer cet impact à la population ; la société doit prendre des décisions importantes 
continuellement ; s’abstenir de faire l’EIS à cause des incertitudes qu’elle présente conduirait 
à ce que ces décisions soient prises sans aucune considération de santé publique. Ceci est 
particulièrement vrai pour les décisions délicates ayant trait à l’environnement. Cependant, 
une approche conservatrice, est recommandé pour prendre en compte les incertitudes des 
différentes étapes de calcul. 
 

Le nombre de cas attribuables est souvent interprété comme le nombre de cas évitables 
si l’exposition disparaissait. Dans notre cas, une grande prudence est conseillée dans ce type 
d’interprétation. D’abord, si l’on considère les effets à long terme, le bénéfice d’une réduction 
des niveaux de pollution prendrait des années avant d’être mis en évidence.226 Puis, le calcul 
du risque attribuable ne prend pas en compte les autres facteurs de risques contributifs. La 
suppression d’un seul facteur de risque (la pollution, dans notre cas) conduit à l’augmentation 
de l’importance relative et de la contribution des autres risques et causes de mortalité et de 
morbidité. Comme nous l’avons vu dans la discussion sur la causalité, il est bien connu que 
pour les maladies multifactorielles, la somme des cas attribuables à différents facteurs de 
risque peut être supérieure à 100%.44,95. Des mesures d’impact qui prennent en compte des 
risques compétitifs devraient se développer.95,227  

 
Il faut rappeler que la perte économique liée à l’impact sanitaire de la pollution ne se 

limite pas aux coûts directs des traitements médicaux. Les pertes de production et de 
consommation, ainsi que les coûts intangibles (douleur, souffrance) de la maladie et de la 
mort doivent également être pris en compte. Différentes méthodes d’évaluation économique 
sont disponibles.  

 
Le développement de méthodes standardisées d’EIS est nécessaire pour assurer la 

comparabilité des résultats entre projets ou pays, et, au cours du temps, pour évaluer les 
bénéfices de stratégies de réduction de la pollution de l’air. 
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PARTIE 4  
 

LES REPRESENTATIONS SOCIALES DE LA  
POLLUTION DE L'AIR ET DES TRANSPORTS  

UN ETAT DE L'ART EN SOCIOLOGIE ET EN ANTHROPOLOGIE 
 

Elsa Faugère (SHADYC) 
 
 
 
41 Introduction 
 
"Polluer signifie étymologiquement profaner, souiller, salir, dégrader", nous dit F. Ramade 
(1985) dans l'Encyclopédie Universalis. Il poursuit en donnant la définition suivante : "Le 
terme de pollution qualifie une multitude d'actions qui dégradent d'une façon ou d'une autre le 
milieu naturel. Certes, le vocable désigne sans ambiguïté les effets des innombrables 
composés toxiques rejetés par l'homme dans l'environnement ; cependant il s'applique 
également à d'autres altérations du milieu de nature physique ou chimique (émission de gaz 
carbonique dans l'atmosphère par exemple) qui, sans être nocives pour la santé humaine, sont 
susceptibles de provoquer des perturbations écologiques d'ampleur catastrophique".  Cette 
définition nous plonge au cœur même de ce que certains sociologues et philosophes 
contemporains, notamment Bruno Latour (1991) et C. Larrère, R. Larrère (1997), appellent 
"l'Empire du Milieu". Ils désignent par là une technonature peuplée "d'objets hybrides", c’est-
à-dire d’objets qui sont à la fois naturels et sociaux. La pollution de l'air qui est le produit de 
la rencontre entre un élément naturel, l'air, et des activités techniques humaines, est l'un de ces 
objets hybrides. S'y intéresser nous conduit donc à nous intéresser conjointement à la nature et 
aux sciences et techniques. 
 
Au terme de cet état de l'art des recherches sociologiques et anthropologiques sur les 
représentations de la pollution de l'air, une première constatation s'impose : leur rareté. Ce 
constat nous a conduit à élargir notre champ d’investigation dans deux directions : les 
représentations de l’environnement en général et la question des transports et de la mobilité. 
En effet, la pollution de l’air, en milieu urbain est essentiellement due à l’utilisation de 
transports motorisés et notamment à l’augmentation du nombre de voitures particulières. Il 
semblait donc utile et pertinent de s’interroger sur ce phénomène et sur l’échec des politiques 
de report modal de l’automobile vers les transports collectifs. 
 
42 L’environnement et les sciences sociales 
 
Jusque dans les années 1990, la question des représentations sociales de la pollution de l’air 
n'était effleurée qu'au travers de grands sondages d'opinion portant, plus globalement, sur les 
représentations de l'environnement. Ces enquêtes d’opinion sur l’environnement se sont 
multipliées à partir du milieu des années 1980. Outre ces sondages, il existe également un 
certain nombre d’études et travaux, plus que de recherches, où les auteurs livrent, le plus 
souvent, les résultats brutes de leurs enquêtes. Sur cette question précise des représentations 
sociales de la pollution de l’air, on peut dire qu’il n’y a pas de recherche fondamentale en ce 
domaine. Il y a cependant un certain nombre de travaux en cours, financés par le programme 
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PRIMEQUAL/PREDIT2. Je ne pourrai pas en rendre compte ici étant donné qu’ils n’ont pas 
encore donné lieu à publications. J’évoquerai cependant l’étude socio-anthropologique que 
nous menons actuellement au sein du SHADYC et du GREQAM sur les représentations 
sociales de la pollution de l’air dans les Bouches-du-Rhône3. 
 
Les sociologues, lentement et prudemment, n'ont commencé à s'intéresser au thème plus 
général des représentations de l'environnement que dans les années 19804. Les raisons de cet 
intérêt tardif et limité des sociologues et des anthropologues pour ce thème de recherche sont 
multiples.  
 
La première raison est la nouveauté du thème. Comme le remarquent C. Henry et M. Jollivet 
(1998), "le terme « environnement », surtout dans le sens qu'il prend lorsqu'il arrive des Etats-
Unis au début des années 1970, ne fait pas partie du langage des sociologues et des 
anthropologues et les « objets » auxquels il renvoie, du fait de leurs dimensions naturalistes, 
ne font pas partie de l'univers des objets qui leur est habituel". La deuxième raison est le 
caractère finalisé des recherches sur l'environnement qui, de ce fait même, ne paraissent pas 
offrir la possibilité de faire une recherche fondamentale de qualité, en sciences sociales. 
"Facteur aggravant", poursuivent C. Henry et M. Jollivet (1998), "la finalité des recherches 
sur l'environnement est systématiquement justifiée par la « demande sociale ». Or, la posture 
épistémologique de la sociologie consiste bien souvent à prendre ses distances par rapport au 
sens commun et aux idéologies qu'il véhicule et donc à échapper à toute demande sociale. B. 
Kalaora (1992) confirme un tel point de vue : « l’environnement, la nature, ne sont pas des 
notions légitimes reconnues par les instances officielles et dominantes du savoir académique. 
Une des raisons de cet oubli est sans doute liée au fait que les problèmes d’environnement et 
d’utilisation de l’espace nature ont émergé dans la sphère des gestionnaires ». Il convient 
cependant de noter que certains sociologues et certains anthropologues font un choix 
épistémologique inverse : ils construisent leur problématique scientifique à partir, 
précisément, d'une demande sociale. Et enfin, dernière raison, selon C. Henry et M. Jollivet, 
la France n'est pas un pays où la sensibilité environnementale est des plus fortes. La faible 
présence des sciences sociales de la scène environnementaliste reflète ainsi le manque 
d'intérêt des Français pour ce thème.  
 
Comme le souligne Marc Mormont (1993), la confrontation, récente, des sciences sociales et 
de la sociologie, en particulier, avec les questions d’environnement, n’a pas encore donné lieu 
à un corps unifié de théories et de résultats de recherche. Les études sociologiques qui sont 
néanmoins menées sur l'environnement, car, depuis le début des années 1980, il y en a, se 
situent, le plus souvent, dans une perspective que l'on pourrait qualifier de "dé-
constructionniste". Elles ont en effet comme objectif de déconstruire la notion 
d'environnement afin de montrer comment et pour quelles raisons l'environnement et/ou telle 
ou telle de ses composantes émergent, à un moment donné, comme problème. C’est ce que 
Marc Mormont (1993) appelle la question de l’institutionnalisation de l’environnement. « On 
entend par-là le processus par lequel des "problèmes d’environnement" - le plus souvent 
désignés au départ par des analyses scientifiques – deviennent des questions socio-politiques 
                                                           
2 Grégori, N., "Une étude des représentations de la pollution urbaine par les transports en commun appliquée à la 
rédaction d'un programme d'actions" ; Giraud, M., "Qualité de l'air et qualité du milieu. Espace, histoire et 
représentations des nuisances en périphérie urbaine ; Charles, L., "Représentations de la pollution atmosphérique 
et leurs relations aux initiatives d'alerte de contrôle en région Ile de France. 
3 « Approche économique et socio-anthropologique de la pollution atmosphérique : application au département 
des Bouches-du-Rhône ». 
4 Pour une analyse très intéressante des sciences sociales et de l’environnement, pleine de propositions de 
recherche novatrices, cf. Marc Mormont (1993). 
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ou des questions publiques, soit objet de préoccupations du public, soit objet d’intervention 
des pouvoirs publics » (Mormont 1993). Dans le cas de l’air, la question serait alors : quels 
sont les processus qui, à un moment donné de l'histoire, ont fait émerger l'air comme 
problème d'environnement ?  
 
Patrick Champagne (1994) identifie quatre facteurs décisifs ayant contribué, au cours des 
années 1970, à constituer l’environnement en "problème vraiment politique" : 
 
- la mise en scène médiatique de grandes catastrophes écologiques qui, grâce au pouvoir 

évocateur très fort de l’image, a fait entrer ces problèmes parmi les thèmes "politisables". 
- le développement d’associations locales de protection de la nature et de l’environnement 

qui se sont transformées à partir de 1986 en groupes explicitement politiques ("les verts"). 
- la politique économique résultant des crises pétrolières de 1973 et 1979. Ces crises ont été 

à l’origine de campagnes gouvernementales visant à sensibiliser la population au 
problème de l’énergie et des matières premières. Ces campagnes ont contribué à créer une 
sensibilisation durable aux problèmes d’environnement et de ressources naturelles. 

- la crise économique actuelle avec la montée du chômage qui conduit à discréditer le 
système économique aux yeux de larges secteurs de la population. 

 
B. Barraqué, M. Callon, P. Fritsch et P. Lascoumes (1998 : 80) soulignent que, dans ce cadre 
là, "c'est au projet social de l'environnement, à l'utilisation de la nature dans une stratégie 
sociale qu'on s'intéresse", principalement. Selon Marc Mormont et A. Vourc'h (1990), la 
plupart des sociologues français étaient trop centrés sur des interprétations purement 
sociologiques pour admettre que les problèmes d'environnement puissent être autre chose que 
des prétextes à des stratégies sociales. 
 
Il faut attendre le milieu des années 1990 pour que le principal organisme public de recherche 
français, le CNRS, prenne conscience de la nécessité de redonner toute sa dimension 
anthropologique à la question de l'environnement, c'est à dire d'en montrer la complexité et 
l'historicité. "La question de l'environnement est en effet devenue une composante structurelle 
du fonctionnement des sociétés contemporaines" (C. Henry et M. Jollivet 1998). 
L'anthropologie, quant à elle, s'intéresse depuis longtemps à l'environnement physique et 
biologique des sociétés humaines, nous rappelle C. Deverre (1998). Mais, poursuit cet auteur, 
l'anthropologie s'intéresse uniquement à la Nature : "la diversité des formes culturelles de 
construction et d'appropriation de la Nature sont un des objets classiques de la littérature 
anthropologique" (Deverre 1998). Le terme « d'anthropologie de l'environnement » n'est 
d'ailleurs jamais employé, souligne C. Deverre (1998). « En anthropologie », nous dit 
Claudine Friedberg (1992), « l’intérêt pour les relations que les sociétés entretiennent avec les 
éléments naturels de leur environnement s’est manifesté à travers l’étude de la culture 
matérielle, et à travers l’analyse des modes de connaissance des objets et phénomènes naturels 
en liaison avec leur utilisation aussi bien technique que symbolique ». 
 
43 Les représentations sociales de l'environnement et de la pollution de l'air 
 
Au début des années 1990, on ne savait presque rien des perceptions et des représentations de 
la population française en matière d'environnement. Pourtant, depuis 1978 le CREDOC, 
Centre de Recherche pour l'EtuDe et l'Observation des Conditions de vie, interroge 
régulièrement les Français sur l'environnement5. Mais il s’agit là de grands sondages 
                                                           
5 A. Dufour et J-P. Loisel (1996) ; B. Maresca (1993) ; O. Martin (1991) ; F. Gros (1991) ; A. Dufour (1995). 
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d’opinion qui ne permettent pas d’aller bien loin dans la compréhension et l’analyse de la 
diversité des points de vue des Français sur les questions d’environnement6. Comme le 
souligne à juste titre P. Collomb (1998a), "ces instituts de sondage et ces sociétés d'enquête 
d'opinion postulent, sans l'avoir vérifié, que le sens donné au mot environnement est uniforme 
et indépendant de la classe sociale ou de l'appartenance géographique des populations. Elles 
posent l'environnement comme objet d'ordre général voire national, rarement comme une 
réalité locale et jamais comme un objet différent selon que la population interrogée est à 
considérer comme consommatrice ou productrice d'environnement ou plus spécifiquement de 
paysage". Pour S. Le Floch (1999) ces grandes enquêtes consacrées à l'opinion publique sur 
l'environnement "consistent à mettre des individus n'ayant pas l'habitude de s'exprimer sur de 
tels sujets en situation de se définir par rapport à des questions pré-construites et qui 
répercutent les problématiques et le vocabulaire du chercheur/enquêteur". Comme le souligne 
Patrick Champagne (1994), « la technique des questions fermées crée l’illusion que tout le 
monde a une "opinion" sur les sujets abordés. Elle impose, de surcroît, à ceux qui n’ont pas 
d’"opinion", l’idée que chacun doit se poser la question abordée, et cela, dans les termes 
même où on la pose. Les opinions ne sont donc pas simplement enregistrées mais aussi 
"fabriquées" lors du sondage ». « De plus », poursuit-il, « les réponses se révèlent très 
instables dans la mesure où elles sont largement dépendantes, non seulement de l’époque, 
voire du moment auquel est effectué le sondage, mais aussi de la manière de libeller la 
question, de la place qu’elle occupe dans le questionnaire, du questionnaire dans son 
ensemble et de la relation qui s’est établie entre enquêteur et enquêté » (Gremy cité par 
Champagne 1994). On peut déplorer, suivant en cela S. Le Floch (1999) que "les enquêtes 
qualitatives qui laissent l'enquêté s'exprimer librement en fonction de ses préoccupations 
propres et avec ses mots à lui, soient bien plus rares". 
 
431 Les représentations de l'environnement 
 
Le manque de connaissances sur les représentations de l'environnement a conduit l'INED à 
lancer dans les années 1990 une vaste enquête sur ce thème auprès d'un échantillon 
représentatif de la population française. L'enjeu majeur, nous dit l'un des auteurs, était d'avoir 
une meilleure connaissance des représentations de l'environnement et une approche plus 
précise des caractères individuels et collectifs qui les déterminent (P. Collomb 1998a). La 
seule étude dont ils disposaient alors était celle de Eizner (1994). Selon cette étude, l'origine 
géographique et les caractéristiques culturelles influeraient sur les représentations de 
l'environnement. Ainsi, la population du sud érigerait davantage la nature et l'environnement 
en objet extérieur et en paysage s'opposant ainsi à la population du Nord qui l'intérioriserait 
davantage (Collomb 1998a). Les conclusions de l'enquête INED n'ont pas confirmé cette 
hypothèse de la détermination géographique des représentations.  
 
Selon les sondages d'opinion du CREDOC (1985) et du CSA (1988) : 
 
- "la nature" est choisie comme première évocation de l'environnement par 25% des 

Français 
- le "cadre de vie" est le second choix, retenu aussi par 25% des Français 
- les espaces verts (CREDOC) et "l'environnement urbain" (pour le CSA) viennent ensuite. 

                                                           
6 Pour les enquêtés, il s’agit souvent de choisir entre différentes possibilités. Voilà un exemple de question posée 
par les enquêteurs du CREDOC : « parmi les sujets suivants, quels sont les deux qui vous préoccupent le plus ? 
(chômage, pauvreté en France, maladies graves, violence et insécurité, dégradation de l’environnement, drogue, 
pauvreté dans le monde, immigration, tensions internationales, conflits sociaux, Europe) » (Dufour 1995).  
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"A la fin des années 1980, les instituts de sondage et les observateurs ministériels pensaient 
avoir été les témoins d'un déplacement des représentations de l'environnement chez les 
Français. Selon eux, l'environnement, domaine initialement réservé à une élite d'amis de la 
nature, semblait être devenu un objet sensible pour tous les Français et dont chacun se sentait 
responsable" (Collomb 1998a). Les conclusions de l'enquête INED confirment-elles ces 
analyses ? 
 
Les enquêteurs de l’INED ont commencé leur enquête en posant la question suivante : "si je 
vous dis environnement, qu'est-ce ça évoque pour vous ?". L’avantage de cette question 
ouverte était de laisser les enquêtés s’exprimer librement. Les réponses obtenues sont les 
suivantes : 42% des personnes interrogées ont dit la nature ; 31% ont évoqué l'une des 
composantes de la nature (campagne, forêt…) ; 40 % ont évoqué leur propre cadre de vie, leur 
environnement personnel. Et pour en venir au sujet qui nous préoccupe ici, 12% ont fait 
référence aux nuisances (7,6% ont cité les pollutions). Les Français évoquent donc d'abord 
des aspects positifs de l'environnement. Tout ce qui est porteur d'angoisse est gommé et seules 
les "bonnes sensations" sont spontanément retenues, nous dit P. Collomb (1998b). Ce qui, 
poursuit cet auteur, est plutôt surprenant au vu de l'image catastrophiste que les médias 
diffusent à ce sujet.  
 
Utilisant une méthode d'enquête différente, une approche qualitative par entretiens, S. Le 
Floch aboutit cependant à des conclusions voisines. Laissant les individus s'exprimer 
librement sur le mot « environnement », elle constate qu'ils évoquent essentiellement la nature 
et tout ce qui les entoure, leur cadre de vie, ce dans quoi ils sont quotidiennement immergés. 
De plus, note-t-elle, si les aspects négatifs sont ça et là dénoncés, l'environnement est teinté 
d'une coloration éminemment positive. Domine donc, conclut-elle une vision résolument 
hédoniste de l'environnement. L'enquête de M. Dobre sur les représentations sociales de 
l'environnement, publiée en 1995, révélait pourtant davantage les aspects négatifs associés à 
l'environnement. S. Le Floch (1999) suggère que cette présence importante des aspects 
négatifs de l'environnement était peut-être liée à la méthode utilisée : celle-ci induit une 
présence artificiellement gonflée des aspects négatifs parce que les libellés des questions 
accordent une large place aux pollutions et autres dégradations. 
 
432 Les représentations des dégradations de l'environnement 
 
Cette hypothèse de S. Le Floch est confirmée par l'enquête de l'INED. Après avoir posé une 
question ouverte d'évocation sur l'environnement où n'apparaissait pas les aspects négatifs, 
une approche plus directive a été utilisée dans la suite de cette enquête. Une série de mots 
pouvant être liés à l'environnement et des questions d'opinion ont été posés aux enquêtés. Il 
est alors apparu que les personnes interrogées avaient conscience des dégradations de 
l'environnement et que c'était, pour elles, une source d'inquiétude réelle. Il convient cependant 
de lire ces résultats en gardant à l’esprit les critiques émises plus haut par P. Champagne à 
propos de ce type d’enquête qui, prétendant découvrir les opinions des gens, bien souvent les 
fabrique. 
 
Les principaux résultats sont les suivants : "97,9% des personnes interrogées pensent 
notamment que les pollutions de l'air (gaz ou poussières) peuvent provoquer des dégradations 
de la santé tout à fait graves ou graves. La forte inquiétude dont témoigne ce chiffre fléchit 
légèrement chez les gens dont les revenus mensuels déclarés sont inférieurs à 4000FF ou 
supérieurs à 20000FF. Ceux qui votent écologistes sont légèrement plus nombreux à dire oui 
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que les autres. Cette inquiétude devant les nuisances de la pollution de l'air repose au moins 
partiellement sur une expérience vécue : 17,5% affirment avoir souffert de troubles dus aux 
pollutions de l'air. Ces chiffres semblent mettre en évidence l'acuité du problème de la qualité 
de l'air, en ville et ailleurs, et la sensibilité de la population à son sujet. Les revenus ne 
discriminent pas clairement les réponses. Les diplômes introduisent des écarts plus sensibles : 
seulement 14% des non diplômés affirment avoir souffert dans leur métier de troubles dus aux 
pollutions atmosphériques et 20% des sondés ayant un diplôme de l'enseignement supérieur 
sont dans ce cas. Ce résultat surprenant amène à s'interroger sur le décalage entre l'exposition 
effective aux risques et leur perception. Les individus les plus sensibles sont apparemment les 
plus favorisés socialement, sans doute aussi les mieux informés des dangers encourus" 
(Barron-Yellès et Brun 1998). 
 
Les personnes interrogées semblent donc sensibilisées à ces questions des dégradations de 
l'environnement. Pour autant, les deux tiers d'entre eux ne sont pas prêts à appliquer le 
principe de pollueur payeur qui les contraindrait à payer une taxe au litre d'essence pour 
participer à la lutte contre la pollution atmosphérique, nous dit cette enquête de l'INED. 
L'interprétation que les chercheurs de l'INED font du refus de payer une taxe supplémentaire 
doit, à mon avis, être nuancée. Dans le cadre de notre recherche PRIMEQUAL sur les 
représentations sociales de la pollution de l'air, nous posons une question similaire sur 
l’éventualité d’une taxe. Etant en situation d'entretien, et non en situation de questionnaire 
fermé, les enquêtés peuvent développer leurs réponses et leurs arguments. Si la majorité 
d'entre eux est effectivement opposée à la création d'une taxe supplémentaire ce n'est pas 
parce qu'ils sont opposés au principe de pollueur payeur mais bien plutôt parce que, d'une 
part, ils s'estiment déjà surtaxés et, d'autre part, ils ne font pas confiance aux politiques. 
S'appuyant sur l'exemple de la vignette automobile, ils pensent que cette taxe aurait toutes les 
chances d'être détournée de son objectif de départ. La majorité d'entre eux propose alors non 
pas de créer une nouvelle taxe mais de redistribuer autrement ce qu'ils paient déjà comme 
impôts et d'en utiliser une partie pour lutter contre la pollution de l'air. 
 
En 1997, une enquête a été réalisée auprès des chauffeurs de taxi parisiens sur leur perception 
de la pollution d’origine automobile (Zagury, Momas, Le Moullec, Festy 1998). Pourquoi le 
choix de cette population ? « Des travaux ont montré que c’est à l’intérieur de la voiture, dans 
le flux de la circulation, que l’on retrouve les teneurs en polluants les plus élevés. Les 
professionnels de la conduite, tels que les chauffeurs de bus ou de taxi, présentent donc une 
exposition particulièrement importante à ces polluants » (Zagury, Momas, Le Moullec, Festy 
1998). Le but de cette enquête était de déterminer l’opinion, les connaissances, les 
comportements et la perception que les chauffeurs de taxi ont de la pollution atmosphérique 
d’origine automobile. Les conclusions qu’en tirent les auteurs sont les suivantes : les 
chauffeurs de taxi sont davantage intéressés par la question de la pollution de l’air que la 
population générale. Ils ont certaines connaissances sur ce sujet même si certains aspects sont 
moins bien appréhendés que les autres, comme les différences existant entre les effluents 
essence et Diesel. Ils sont gênés par la pollution pendant leur travail mais cette gêne varie 
selon les conditions de conduite, les heures de la journée et les saisons : elle est davantage 
perçue l’été que l’hiver. De plus, près de la moitié de ces chauffeurs déclarent ressentir 
différents troubles éventuellement associés à la pollution (maux de tête, irritation des yeux et 
de la gorge, gêne respiratoire). Même s’ils n’estiment pas être les plus pollueurs, ils seraient 
prêts à participer à des actions pour réduire la pollution (Zagury, Momas, Le Moullec, Festy 
1998). 
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Selon P. Collomb (1998a), les Français sont très partagés sur la compatibilité entre le progrès 
scientifique ou technique et l'environnement. D'un côté ils sont très attentifs aux risques de 
dégradation de leur bien-être sous l'effet de nuisances qui affectent l'environnement de leur 
vie courante et de leur activité professionnelle. Mais de l'autre, ils manifestent des réserves 
devant l'éventualité de devoir modifier leurs comportements ou de restreindre leur niveau de 
consommation et, en dernier ressort, de devoir limiter le progrès en le sacrifiant à la protection 
de l'environnement (N. Baron-Yellès et J. Brun 1998). S'ils sont d'accord pour préserver 
l'environnement, ce n'est cependant pas à n'importe quel prix. Par exemple, si la population 
est très sensibilisée et consciente de la pollution atmosphérique et autres nuisances 
occasionnées par l'usage de la voiture en ville, ils ne sont cependant pas prêts de renoncer à 
son utilisation, comme tend à le montrer l'échec des politiques de report modal. Nous y 
reviendrons. Selon plusieurs auteurs (P. Collomb 1998a, B. Maresca 1993, A. Dufour et J-P. 
Loisel 1996, A. Dufour 1995), la population ne vit pas les questions d'environnement comme 
elle vit les problèmes économiques, de revenu et d'emploi. S'ils devaient arbitrer entre 
protection de l'environnement et préservation des emplois, ces auteurs nous disent que les 
Français choisiraient sans hésiter, l'emploi. 
 
D'une certaine manière, pour nombre d'individus, la pollution de l'air est en quelque sorte l'un 
des prix à payer au progrès technique et au développement économique. L'ensemble de la 
population est favorable à la recherche scientifique et lui accorde sa confiance (N. Baron-
Yellès et J. Brun 1998). Mais les chômeurs et les jeunes sont les plus sceptiques face à la 
capacité du progrès technique à rétablir l'environnement. Inversement, les plus âgés sont les 
plus confiants. Ainsi, dans une certaine mesure, le risque de pollution de l'air qui est lié à 
l'utilisation de certaines technologies, est accepté par la population.  
 
433 Le risque technologique 
 
La question du risque a été largement étudiée par les sociologues7. Sans entrer dans les détails 
de cette abondante littérature, il paraît utile de retenir ici l'une des thèses les plus intéressantes 
qui est donnée par plusieurs auteurs dont D. Duclos (1987), C. Gilbert et I. Bourdeaux (1997). 
Ils proposent d'analyser les risques non pas comme une réalité en soi qu'il conviendrait de 
cerner au mieux en mobilisant sciences et techniques mais comme une construction sociale. 
Dans une telle vision, le risque, nucléaire par exemple, est le produit d’un jeu social complexe 
dans lequel intervient une pluralité d’acteurs sociaux : des associations écologistes, des 
scientifiques, des politiques, des journalistes, etc.). Ce sont les interactions, négociations et 
conflits entre ces différents acteurs qui font émerger, à un moment donné, le nucléaire comme 
risque environnemental. "L'attitude face aux risques apparaît comme socialement construite" 
(D. Duclos 1987). Ceci dit, comme le souligne à juste titre ce même auteur, on ne peut 
évacuer d'un revers de la main la question de la réalité du risque. Car si le risque est bien une 
construction sociale, il n'en demeure pas moins que le "fait" a toujours un substrat de réalité 
concrète : l'épidémie, la tornade, l'effondrement d'un barrage, la déforestation d'une région 
sont des phénomènes matériels (Duclos 1987). Si la question de la réalité du danger doit être 
prise avec prudence, poursuit cet auteur, elle ne peut cependant pas être éludée. 
 
Dans une telle perspective, le risque de pollution de l'air n'existe pas comme une réalité 
extérieure mesurable par les sciences chimiques ou physiques. Il est le produit de l'interaction 
d’acteurs inscrits dans différentes sphères (économique, politique, technique, administratif, 
scientifique, médiatique, associatif, etc.). Pour des raisons et des intérêts multiples et souvent 
                                                           
7 Voir notamment les actes du séminaire du Programme Risques Collectifs et Situations de Crise, Département 
des Sciences de l'Homme et de la Société, CNRS, Grenoble. 
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contradictoires, poursuivent C. Gilbert et I. Bourdeaux, ces acteurs appréhendent un danger, le 
traitent, le mettent en forme et le font émerger comme "risque" selon diverses cartes 
cognitives, selon divers paradigmes stratégiques, à travers différents outils, instruments et 
procédures qui sont pour eux autant de ressources. Ces deux auteurs nous disent, à juste titre, 
qu'en matière de risques – marché fluctuant s'il en est – l'émergence d'un grand risque, d'un 
risque collectif tend toujours à en chasser un autre : le sida concurrence le cancer, la vache 
folle concurrence l'effet de serre, etc. On pourrait presque parler de l’existence de 
différentes « modes » successives dans le risque selon leur traitement médiatique. 
Aujourd’hui, la vache folle est « le risque à la mode ». 
 
Pour en revenir à la pollution de l'air, il semble qu'elle n'ait pas encore été construite comme 
un risque, en tous cas pas comme un risque majeur. On pourrait dire que c'est un "risque mou" 
ou plutôt un risque mollement et faiblement constitué. Elle occupe en effet peu de place dans 
les médias, contrairement à d'autres dangers qui, comme la vache folle, monopolisent, 
particulièrement en ce moment, la scène médiatique. Cette affaire de la vache folle est une 
excellente illustration du fait qu'un risque est une construction sociale. Est-il plus dangereux 
de manger un steak ou de prendre sa voiture ? Alors que la conduite automobile est l'une des 
principales causes de décès en France8, la consommation et l'usage de la voiture ne cessent de 
croître et celle de bœuf de diminuer… Peut-être est-ce lié à ce que M. Bovy (1994) considère 
comme une constante psychosociale de l'attitude face au risque : "courir un risque volontaire 
est plus facilement accepté que celui de subir un risque involontaire même si ce dernier est 
très peu probable". 
 
434 Les indicateurs ou signes subjectifs de la pollution de l'air 
 
Pour le sociologue ou l'anthropologue qui s'intéresse aux représentations que les "gens 
ordinaires" ont de la pollution de l'air, il y a une difficulté méthodologique majeure. Qui 
décrète ou qui affirme que l'air est pollué ? Ce sont des experts, des scientifiques qui 
possèdent des connaissances physico-chimiques et qui utilisent des instruments de mesure de 
la qualité de l'air. En fonction des résultats de leurs mesures et de l'avancée de leurs 
découvertes scientifiques, ils vont dire qu'à tel moment et à tel endroit, l'air était pollué par 
tels et tels éléments. Ils donnent donc une définition scientifique de la pollution 
atmosphérique. Les entretiens que j'ai faits dans le cadre du programme 
PRIMEQUAL/PREDIT montrent que les individus ont une toute autre appréciation de la 
pollution de l'air. Ils ne disposent pas de capteurs techniques. Ils ont par contre leurs propres 
capteurs sensoriels au travers desquels ils jaugent et estiment si l'air est pollué ou ne l'est pas. 
Dans le cadre de notre recherche en cours, c'est précisément ce sens commun sur la pollution 
de l'air qui nous intéresse. Il diffère notablement du savoir scientifique. 
 
Les personnes que nous avons interrogées perçoivent la pollution atmosphérique 
principalement par l'odorat et la vue. Deux expressions caractérisent bien leur perception : 
"c'est sale" et "ça pue". Pour la quasi-totalité des personnes interrogées, l'air est pollué sur 
Marseille lorsqu'ils voient une bande brumeuse un peu grise, marron, orangé ou jaunâtre. Pour 
certains, notamment ceux qui sont asthmatiques, allergiques, ou plus sensibles, la perception 
de la pollution passe également par des symptômes physiques désagréables : la gorge qui 
gratte, des difficultés à respirer, les yeux qui pleurent, le nez qui coule, etc.  
 

                                                           
8 Chez les moins de 35 ans. 
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Dans l'extrait d'entretien suivant, je demande à deux jeunes femmes habitant Marseille ce qui 
leur fait parfois dire ou penser que l'air est pollué. Jeunes étudiantes, âgées de 19 et 20 ans, 
elles sont toutes deux asthmatiques et allergiques. 
 

Extrait d'un entretien avec deux étudiantes 
Marseille, juillet 20009 

 
k : si de mon balcon je ne vois plus la mer c'est que ça ne va pas. Quand y'a le soleil, 
quand il fait beau et que je vois pas la mer de chez moi c'est qu'il y a un problème, c'est 
que ça va pas 
 
c : moi c'est ma gorge quand je me lève le matin, pas toi ? 
 
k : non ça me le fait pas à moi 
 
c : quand tu te lèves le matin tu as de l'asthme tu te dis pas ouais c'est la pollution 
 
k : ah si non mais moi je me dis pas c'est la pollution !! Moi je me dis y'a trop de 
poussière faut que je passe l'aspirateur ça n'a rien à, moi je fais aucun rapport avec la 
pollution de l'air. Quand je vois pas la mer ça fait des brouillards comme si y'avait un 
brouillard alors que il fait beau y'a rien de spécial y'a pas de nuages 
 
c : moi quand je passe dans la rue quand ça sent mauvais ça arrive souvent à Marseille les 
pots d'échappement et le soleil en été à la plage 
 
e : le soleil en été à la plage 
 
c : oui 
 
e : c'est à dire ? 
 
c : ben je sais pas je sais pas il est bizarre le soleil déjà cette année par rapport aux autres 
années. Le temps qui change aussi par exemple là le mois de juillet il a pas fait beau tout 
ça moi je dis c'est l'effet de serre 
 
e : et le soleil quand tu dis il est bizarre il est comment ? 
 
c : bé je sais pas quand je bronze il brûle ou quoi il est fort en ce moment 
 
k : t'es la seule personne qui m'a dit jusqu'à maintenant qu'elle sentait la pollution par le 
soleil parce qu'il tapait et qu'il brûlait plus fort et que c'était dû à la pollution. Il en faut 
qu'une pour dire ça, c'est toi ! 
 
e : et le brouillard que tu vois il est comment ? 
 
k : comme si tu avais du brouillard pour de bon mais sauf que c'est comme une brume qui 
nous cache la mer je vois pas bien la mer de là haut c'est vrai ! je te montrerai un jour je te 
promets quand y'a beaucoup de pollution tu le vois après quand t'as le vent le mistral et 
tout c'est tout clair, normal ça se dégage non ? 

 
                                                           
9 Tous les extraits d'entretien de ce rapport ont été faits dans le cadre du programme de recherche PRIMEQUAL, 
mentionné plus haut. e = enquêteur. 
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Pour la majorité des personnes interrogées, un air pollué est perceptible par leurs sens (vue, 
odorat, respiration, etc.). Seules les personnes qui ont quelques connaissances scientifiques de 
la pollution atmosphérique tiennent un autre discours. Pour eux, la pollution n'est pas 
forcément perceptible par les sens dont il faut même se méfier. 
 

 
Extrait d'un entretien avec un météorologue, âgé de 40 ans 

Marseille, juillet 2000 
 
"Des fois ça sent très mauvais mais c’est pas du tout dangereux et des fois c’est très 
dangereux et ça sent rien du tout. Par exemple un endroit où ça sent très mauvais c’est 
l’usine de cellulose là vers Arles et c’est pas du tout dangereux. Pourtant dès qu’on sent 
une odeur très forte là comme ça très agressive on a l’impression que ça fait pas du bien à 
la santé hein non non non. C’est un piège, la pollution radioactive est invisible incolore 
inodore sans saveur et elle est cancérogène. C’est absolument évident ! Donc c’est pour 
ça que moi j’ai un compteur Geiger maintenant y’a quelques fois des moments où autour 
de l’étang de Berre on a l’impression qu’il y a de la pollution parce que y’a de la crasse 
c’est gris et tout et puis ça peut ne pas être de la pollution ça peut être seulement des 
nuages. Parce que y’a des nuages qui sont sombres et qui portent pas de pollution. Donc 
en fait c’est compliqué. Là encore on est dans la complexité. Y’a des faux-semblant, faut 
faire attention faut faire attention.  
C’est pour ça que c’est bien d‘avoir des instruments et des mesures. Y’a les mesures qui 
sont faites à Marseille. Y’a donc un réseau à Marseille qui mesure la pollution mais de 
pas assez de paramètres mais de quelques paramètres. E y’a effectivement certains jours 
on observe ça, il faut  voir si ça se corrobore sinon ça peut être de la brume ça peut être je 
sais pas mais ça l’est peut-être. Moi je sais pas je crois qu’il faut voir les données quoi. 
Ce que je sais c’est que des fois je vois des choses qui me font penser à de la pollution et 
après le soir à la télé on me dit que l’indice pollution était bon. Voilà je sais ça. Après y’a 
des phénomènes météorologiques comme la brume le brouillard qui n’ont rien à voir avec 
la pollution hein qui ont à voir avec la situation, brouillard de rayonnement enfin y’a 
toutes sortes de brouillards qui sont liés à des conditions météorologiques particulières  

e : quand vous dîtes parfois vous voyez des choses qui vous font penser à la pollution, 
c’est quoi qui vous fait penser que là précisément ça doit être pollué 

t : ça peut être une fumée qui s’étale c’est de la fumée des usines du pôle chimique ou 
sidérurgique de l’étang de Berre ça s’étale ça fait un nuage gris c’est de la fumée ça peut 
être de la brume ça peut être je sais pas ça peut être plein de choses. Je sais pas. Mais faut 
faire attention. Je crois je crois qu’il faut relire Platon et savoir qu’avec nos sens on 
n’appréhende pas toujours avec précision la réalité de la science et ça demande quand 
même, la pollution une expertise et aujourd’hui je crois que ce truc de pollution c’est un 
peu à la mode mais quand même il faut savoir aussi ce qui existe au niveau au niveau 
appréhension scientifique du phénomène. Je crois que c’est important de regarder tout ça 
avec les yeux de la raison comme on va appréhender la météo avec les yeux de la raison 
et ne plus se fier aux proverbes plus ou moins justes plus ou moins pertinents que disaient 
les paysans en français ou en occitan y’a deux cent ans… 

Il convient donc de distinguer deux définitions de la pollution de l’air :  
 
- une définition savante. Pour les scientifiques, l’air est pollué s’il est nocif pour la santé 

humaine, pour l’environnement naturel et/ou pour les bâtiments. Un air pollué dégrade. 
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- une définition populaire. Pour le sens commun, l’air est pollué si, d’une manière ou d’une 
autre, il gêne les sens (la vue, l’odorat, la respiration…). La pollution de l’air et, plus 
globalement, la pollution, est une gêne sensorielle avant tout.  

 
La confrontation de ces deux types de définition de la pollution de l’air revient finalement à 
s’inscrire dans l’une des perspectives de recherche proposée par Marc Mormont (1993) à 
savoir : le problème des rapports entre connaissances scientifiques et cultures quotidiennes. 
« Les cultures quotidiennes modernes sont inévitablement marquées par la science, 
imprégnées de morceaux de savoir, de modèles simplifiés ou schématisés et il y aurait sans 
doute lieu de se pencher sur les jeux de ré interprétation des connaissances scientifiques par 
les gens autant d’ailleurs que sur les représentations du social qui peuvent être véhiculées par 
les représentations scientifiques du monde »(Mormont 1993). 
 
435 Des représentations molles et fluctuantes 
 
Selon J. Baron-Yellès et N. Brun (1998), si les Français sont très sensibles aux questions de 
dégradations de l'environnement, la nouveauté de l'émergence de telles préoccupations fait 
que leurs représentations de l'environnement sont encore peu structurées et fluctuantes. "Les 
positions devant l'environnement  paraissent moins dépendre de critères sociologiques, 
démographiques ou économiques que de déterminants individuels renvoyant à la structuration 
de la personnalité de chaque individu, dans son état actuel comme dans sa dynamique", nous 
disent ces deux auteurs. Ils insistent sur l'importance des histoires de vie de chacun, des lieux 
et des expériences de l'enfance et des voyages, autant de pistes de recherche qu’il serait 
intéressant d’explorer davantage. 
 
Toutes les personnes interrogées pensent que la pollution atmosphérique a des conséquences 
néfastes pour la santé humaine : problèmes respiratoires, allergies, asthme, toux, etc. Si tous 
s'accordent à pointer du doigt les méfaits occasionnés par la pollution de l'air, peu sont 
néanmoins prêts à modifier leurs comportements. L'exemple le plus frappant est la question 
des transports et de la mobilité. Alors que tous s’accordent à dire que la voiture pollue 
l’atmosphère, peu sont prêts à s’en passer ou plutôt peu s’en passent effectivement. Pour 
quelles raisons les individus préfèrent-ils la voiture à d’autres moyens de transport ? En 
milieu urbain, la pollution de l'air est une conséquence indirecte d'une pratique sociale très 
répandue : la mobilité. Etudier les représentations sociales de la pollution de l'air nous conduit 
donc à réfléchir à la question de la mobilité et aux rapports que les gens entretiennent avec la 
voiture et les transports en commun. 
 
44 Transports, dé-placements, trajets et mobilités urbaines 
 
441 L’échec des politiques de report modal 
 
Les critiques actuelles du « tout-automobile » ne datent pas d’hier. Dès les années 1960, le 
primat de « l’auto-mobilité » urbaine était remis en question. Dans un rapport resté célèbre 
daté de 1963, C. Buchanan mettait en évidence les nombreux effets non voulus de 
l’accroissement du trafic automobile urbain : embouteillages et difficultés de stationnement 
synonymes de perte d’accessibilité ; la rue perd sa multifonctionnalité ; l’environnement 
sonore et atmosphérique se dégrade ; les accidents augmentent ; la mobilité quotidienne des 
non-automobilistes se détériore, etc. (Kaufmann 2000). En 1970, un colloque chargé de 
trouver des solutions en matière de transports urbains s’est tenu à Tours (Offner 1986). Cette 
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manifestation, poursuit Jean-Marc Offner, marque ce qu’il est convenu d’appeler le renouveau 
du transport collectif urbain en France. 
 
Les « effets pervers » du trafic automobile urbain, qui entraînent des coûts considérables pour 
la collectivité et les individus, sont dénoncés, dès la fin des années 1960, d’abord par les 
milieux académiques et intellectuels (Kaufmann 2000). Selon Vincent Kaufmann, cette 
dénonciation prend réellement son envol avec Mai 68 et l’ouvrage d’Alfred Sauvy Les 4 
roues de la fortune, paru la même année. Ces critiques sont rapidement relayées par des 
mouvements revendicatifs d’usagers des transports publics, mécontents de la dégradation de 
la qualité des services (Kaufmann 2000). Face à l’ampleur de ces mouvements de 
contestation, qui critiquent le « tout-automobile » et qui militent pour de meilleurs transports 
collectifs, un colloque, intitulé « Transports et Société », a eu lieu en avril 1978 à Royaumont. 
Les Annales de la Recherche urbaine consacrèrent leurs tous premiers numéros à la 
publication des communications de ce colloque10. Succédant à une première série de 
mouvements revendicatifs sur les transports, à partir de 1973-1974, de multiples comités de 
défense du cadre de vie, de l’environnement se développent, souligne E. Cherky (1978).  
 
La mobilisation sociale des années 1970 en faveur des transports collectifs et contre « une 
politique du tout-automobile trop chère dans les centres-villes et trop brutale socialement » 
(Offner 1986) conduit le législateur a adopté une nouvelle loi en faveur des transports en 
commun : l’article 4 de la LOTI (loi d’orientation des transports intérieurs du 30 décembre 
1983) institutionnalise le propos de 1970 (Offner 1986). Cette loi définit un droit au transport. 
Elle institutionnalise le libre choix du moyen de transport et lance la procédure de 
planification des plans de déplacement urbains (PDU), qui doit définir les principes généraux 
de l’organisation des transports, de la circulation, du stationnement (Kaufmann 2000). Elle 
vise à une utilisation plus rationnelle de la voiture, à la bonne insertion des piétons, des deux 
roues et des transports collectifs (Kaufmann 2000). En dépit de l’apparition, dans les années 
1970, de mouvements de défense de l’environnement liés aux transports, ce n’est que 
récemment qu’une « amorce de prise de conscience des conséquences environnementales du 
trafic s’est développée en France et est en train de déboucher sur la « loi sur l’air » votée par 
le Parlement en 1996 » (Kaufmann 2000). 
 
Comme l’ont souligné de nombreux auteurs (Offner 1986, Kaufmann 2000, etc.), la critique 
de « l’automobilité urbaine » a débouché sur une même réponse : le report modal par le 
développement des transports en commun ou de politiques d’urbanisme favorisant la marche, 
le vélo ou les transports publics. Mais tous les auteurs constatent l’échec de ces politiques de 
report modal : la part modale des transports individuels motorisés continue à croître, remarque 
V. Kaufmann (2000), celle des transports collectifs est soit stable soit légèrement croissante 
au détriment de la marche et du vélo (Beaucire 1996 ; Dasgupta et al., 1994 ; Salomon et al., 
1993 ; Guidez et al.,1990). Les stratégies visant à favoriser l’utilisation d’autres moyens de 
transport que l’automobile n’ont, d’une manière générale, pas atteint leurs objectifs, poursuit 
V. Kaufmann (2000). Pour quelles raisons ? Tel est précisément l’objet de son  livre. 
 
Il y souligne le fait que ces stratégies sont souvent fondées sur le concept de rationalité en 
fonction du temps et de l’argent : les concepts à la base de ces politiques sont tous basés sur le 
postulat d’une rationalité de l’usager en fonction de la minimisation des temps de 
déplacements (Kaufmann 2000). Or, la question de la mobilité quotidienne est bien plus 
                                                           
10 Le numéro 3 est consacré aux « mouvements revendicatifs sur les transports urbains (Cherky 1979 ; May et 
Ribeill 1979 ; Imbert 1979 ; Julien 1979a ). Et le numéro 4, aux « interventions régulatrices de l’Etat dans le 
domaine des transports » (Chapoutot 1979 ; Giblin 1979 ; Benattar 1979 ; Julien 1979b). 
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complexe. Pour l’appréhender et la comprendre, il faut, insiste-t-il, faire une étude 
approfondie des raisons des pratiques modales. En effet, les individus ont de « bonnes 
raisons » - tout son travail consiste précisément à retrouver ces bonnes raisons – de choisir tel 
ou tel mode de transport. Pour comprendre ces raisons, il faut analyser les modes de vie et 
leur évolution ainsi que les dimensions symboliques, préconise-t-il. Si un tel travail n’a pas 
encore eu lieu c’est, selon Vincent Kaufmann (2000), en raison du désintérêt des sciences 
sociales pour ces questions de mobilités quotidiennes et de pratiques modales qui restent 
encore aujourd’hui sous l’emprise d’une pensée économique peu imaginative dans ce 
domaine. 
 
442 Le désintérêt des sciences sociales pour la mobilité quotidienne et les pratiques 
modales 
 
V. Kaufmann (2000) remarque à juste titre que « l'état des savoirs sur la mobilité quotidienne 
et les pratiques modales est très peu avancé dans le domaine des sciences sociales ». Ce point 
de vue est partagé par Marc Mormont (1993) : « on ne consacre pratiquement aucune 
recherche à étudier la signification socio-politique des systèmes de transport et des choix en la 
matière : il s’agit pourtant d’un mode de traitement d’un problème essentiel de nos sociétés 
modernes, à savoir celui de la mobilité, dont les impacts environnementaux sont évidents ». 
 
Dans les années 1970-1980, les approches sociologiques de la mobilité quotidienne se sont 
pourtant développées en France, en Allemagne et aux Pays-Bas mais elles sont restées 
prospectives et n'ont pas débouché sur la formulation d'une conceptualisation générale, note 
V. Kaufmann. Ces approches ont montré que la rationalité des modèles économiques 
n'existait pas dans les faits et que pour comprendre la mobilité quotidienne, il fallait mettre en 
œuvre une interdisciplinarité (Kaufmann 2000).  
 
Pourtant, à l'heure actuelle, les pratiques modales sont principalement étudiées sous l'angle de 
la théorie de l'action économique rationnelle. Cette théorie est basée sur le postulat d'une 
rationalité de l'individu en fonction de la minimisation des coûts financiers et des durées de 
déplacement (Kaufmann 2000). Cette approche largement dominante a été sévèrement 
critiquée par de nombreux auteurs en raison de son incapacité à rendre compte des pratiques 
réelles des individus et de leurs logiques sous-jacentes, poursuit Vincent Kaufmann. Pour bien 
comprendre les pratiques effectives des individus et leurs logiques, il faut remettre en 
question l'a priori d'un choix rationnel étroit basé sur la minimisation des durées de 
déplacement et des coûts. V. Kaufmann se demande alors pourquoi la pensée économique 
néoclassique continue de dominer le champ des transports, alors qu'elle a montré ses limites. 
Parmi les diverses raisons de cette hégémonie, il mentionne : 
 
- "la faible légitimité des sciences sociales et leur difficulté à dialoguer avec les sciences 

économiques et les sciences de l'ingénieur" ;  
- "la légitimité de la pensée économique dans le monde occidental contemporain. Cette 

science paraît en effet comme douée d'une rigueur supérieure à celle des autres sciences 
sociales, ce qui est probablement lié au fait d'une formalisation poussée et de l'importance 
sociale des questions qu'elle pose". 

- "Le manque d'intérêt que portent les chercheurs en sciences sociales pour la recherche 
touchant au domaine des transports. Et ce pour deux raisons : parce que c'est un domaine 
très appliqué et parce que la mobilité quotidienne est généralement considérée par les 
sciences sociales comme une simple demande dérivée de l'ordre social et culturel". 
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Alors que dès la fin des années 1960, de nombreux auteurs plaidaient pour une nécessaire 
interdisciplinarité dans l'étude des transports et de la mobilité quotidienne, remarque à juste 
titre V. Kaufmann, la plupart des travaux menés dans ce domaine le sont sur la base d'une 
approche économique néoclassique fermée. Et de faire le constat amer : 30 ans après, l'état 
des savoirs n'a guère avancé.  
 
Allant dans le même sens, H. Orain (1997) constate l’hégémonie d’une vision utilitariste du 
transport : dans la plupart des enquêtes qui sont réalisées pour décrire et analyser les mobilités 
quotidiennes, le concept de déplacement sert à lui seul d’entité analytique pour traiter 
l’ensemble des mobilités urbaines. S. Juan (1997a) souligne à son tour la prédominance, au 
sein de la sociologie du transport, d’un regard individualiste. Il donne, comme exemple de ces 
travaux qui considèrent le déplacement comme une micro-décision des agents, les enquêtes de 
l’INRETS dont J. P. Orfeuil est le représentant le plus connu en France. Or, comme nous 
allons le voir, les concepts de déplacement et de mobilités ne sont pas équivalents. 
 
443 De la mobilité à la question des transports 
 
Faire de la mobilité, terme si simple d’apparence, un objet de recherche sociologique ou 
anthropologique pose une série de problèmes, notamment méthodologiques, qu’il n’est pas 
possible d’aborder dans le cadre de ce rapport. La mobilité est au cœur de l’expérience 
humaine. Il n’est qu’à penser aux individus privés de mobilité en raison d’un handicap 
physique pour prendre la mesure de toute son importance dans une vie humaine. La mobilité 
recouvre en fait une grande diversité de pratiques : mobilité de la vie quotidienne (domicile-
travail, pratiques de loisirs, de consommation, etc.) ; mobilité résidentielle (déménagements) ; 
voyages touristiques ; voyages d’affaires ; migrations, etc. « La mobilité est inhérente à toutes 
les sociétés. Les sociétés industrialisées, au fur et à mesure qu’elles s’urbanisent et se 
modernisent, augmentent leur mobilité. Les sciences sociales s’accordent pour reconnaître 
que depuis la fin de la Deuxième Guerre mondiale, l’accroissement et la diversification sont 
vertigineux. D’où la nécessité de parler de la mobilité au pluriel et, partant, d’utiliser l’idée de 
système de mobilités » (Bassand, Coornaert, Offner et Pellegrino 1989). 
 
Les géographes ont abondamment étudié la question de la mobilité. Plusieurs revues publient 
d’ailleurs régulièrement des articles sur ce thème : Espaces et Sociétés ; Espaces Populations 
Sociétés ; Les Annales de la Recherche Urbaine11. Les questionnements et les problématiques 
des géographes étant différents de ceux des sociologues et des anthropologues, je ne 
chercherai pas à en rendre compte ici. Mais il serait tout à fait intéressant de comparer 
comment les géographes d’un coté et les sociologues de l’autre – les anthropologues n’ayant 
pas, à ma connaissance, étudié cette question en elle-même – abordent la question de la 
mobilité et des transports. Quels sont les points communs et les différences ?  
 
Dans le cadre de ce rapport, je ne m’intéresserai qu’à l’une des formes de cette mobilité : la 
mobilité motorisée en milieu urbain parce qu’elle participe pleinement de la pollution de l’air. 
Ce qui revient en fait à centrer l’analyse sur la question du transport et des moyens de 
transports et, plus précisément sur l’automobile et les transports en commun. En effet, parmi 
toutes les causes de pollution atmosphérique il en est une qui est en perpétuelle augmentation 
: celle liée aux transports motorisés. Le secteur des transports est même passé au premier plan 
tant en ce qui concerne la consommation d'énergie que les émissions de polluants et de gaz à 
                                                           
11 Chacune de ces revues a consacré un numéro entier à la question de la mobilité ou plutôt des mobilités : 
Espaces et Sociétés, 1989, n°54-55 ; Les Annales de la Recherche Urbaine, 1993, n°59-60 ; Espace Populations 
Sociétés, 1999, n°2. 
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effet de serre (Morcheoine et Orfeuil 1998). Cette forte augmentation est principalement due à 
la formidable poussée de la mobilité urbaine des personnes et des biens, nous disent ces deux 
auteurs. Parmi les différents modes de transport, la voiture particulière constitue la première 
source de pollution urbaine (Morcheoine et Orfeuil 1998). Pour comprendre et analyser les 
représentations que les individus ont de la pollution de l'air en zones urbaines, il semble donc 
tout à fait utile et pertinent de s'interroger sur la question du transport, du déplacement et de la 
mobilité urbaine. Car, comme le suggèrent les propos suivants, d'un homme âgé de 35 ans, la 
tolérance et l'acceptation de la pollution atmosphérique due aux automobiles est liée aux 
services rendus par ce moyen de transport :  
 
 

Extrait d'un entretien avec un homme de 35 ans 
Marseille, juillet 2000 

 
"On est habitué aux voitures. Quand je dis c’est culturel, c'est entre guillemets. Ça fait 
partie de notre environnement. Quand j’étais à Paris, c’est marrant, comme quoi je devais 
me poser ces questions là par rapport à la pollution, j'avais imaginé une sorte de scénario 
où on enlèverait toutes les voitures. On ferait la mesure de tous les gaz des voitures en 
moyenne dans toutes les rues en terme de gaz carbonique enfin d’échappement et on 
enlèverait toutes les voitures. Et au lieu des voitures, on mettrait des petits tuyaux qui 
sortent des trottoirs qui seraient l’équivalent de ce que sortent les voitures en moyenne. Je 
pense que ça serait insupportable pour beaucoup de gens de le voir matérialiser par 
quelque chose qui n’est pas quelque chose de l’ordre de l’utilité. On voit une voiture qui 
passe on se dit c’est quelqu’un qui va à son boulot, etc. Donc on accepte. On accepte le 
fait que ce soit polluant parce que c’est utile, parce qu’on l’utilise etc. Donc on tolère ce 
truc là mais si on enlevait toutes les voitures et qu’à la place des voitures on mettait tous 
les dix mètres des gaz d’échappement qui sortent des trottoirs, ça serait insupportable 
pour les piétons enfin pour tout le monde". 

 
Imaginons, à l'instar de cet homme, une ville sans voiture et sans bruit, avec des tuyaux 
sortant des trottoirs qui recracheraient l'équivalent des gaz d'échappement des voitures… 
L'inutilité ou plutôt la gratuité de cette pollution serait tout à fait intolérable. Il s'agirait là 
d'une pollution sans contrepartie positive pour la population. 
 
444 Pour une écologie urbaine12 des transports 
 
Dans la littérature sur les transports, remarque H. Orain (1997), l’idée de mobilité quotidienne 
se confond souvent entièrement avec celle de déplacement. Cette confusion est 
particulièrement visible dans les actes du séminaire « Villes et Transports », notamment dans 
le chapitre consacré aux logiques de déplacement, souligne-t-elle. Et de poursuivre : 
« déplacer, c’est mettre ailleurs. Sans  doute ce type de mouvement existe-t-il dans les 
routines de la vie de tous les jours. Il faut pourtant se méfier des généralisations abusives, et 
ne pas confondre déplacements et mobilités. Si, comme l’admettent souvent les sociologues, 
la mobilité ne se résume pas à une affaire de place ou de lieu, alors les deux termes ne sont 
pas équivalents et le déplacement n’est plus qu’une des dimensions de la mobilité ».  
                                                           
12 L’écologie urbaine a été créée par les sociologues américains de l’Ecole de Chicago dans les années 1920. 
Deux des principaux représentants de cette importante école sociologique, R. E. Park, E. W. Burgess, ont 
travaillé sur des questions de mobilité résidentielle et de mobilité sociale. 
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Poussant plus loin l’analyse G. Amar (1993) va dans le même sens. Il pose les distinctions 
suivantes : 
 
- La mobilité humaine est l’aptitude ou la capacité à se mouvoir.  
- Le transport convertit la mobilité en mouvement.  
- Chaque mode de transport produit un ou des types de mouvement particulier.  
- Il existe différents types de mouvements.  
- Le déplacement est l’un de ces types : il consiste à aller d’un point A à un point B. Dans 

ce type de mouvement, ce qui prime ce sont l’origine et la destination. Dans ce type de 
mouvement, ce qui compte c’est d’aller de A à B, A et B étant à la fois des lieux et des 
activités (dormir-travailler).  

 
Mais il existe d’autres types de mouvement (circuits, cycles, tournée…) qui cherchent à le 
rentabiliser au mieux et à l’imbriquer davantage aux activités quotidiennes, poursuit G. Amar. 
Par exemple, en allant du domicile au travail, on dépose les enfants à l’école, on s’arrête faire 
des courses, etc. Ces détours, ces haltes peuvent être programmés. Mais parfois, ils sont 
impromptus : le jour où j’effectue tel trajet, je m’arrête, en passant, dans tel magasin ou chez 
tel ami. Le mouvement permet alors de découvrir des lieux  et de faire de nouvelles 
rencontres. 
 
Pour G. Amar (1993), "le défaut de la plupart des concepts de ville est dans la manière dont 
ils traitent du rapport ville-transport, ou encore de la signification du transport dans la ville. 
En bref, c'est parce que l'on n'a pas pensé la ville comme fondamentalement affaire de 
transport, comme étant elle-même pour ainsi dire un « système de mouvement », que l'on a 
tant de mal à traiter des problèmes de transport urbain". G. Amar pointe du doigt le fait que la 
ville est pensée comme un ensemble d'activités localisées, et le transport comme une 
conséquence regrettable mais inévitable de  la croissance de la ville et de la distribution 
spatiale des activités, fonctions et services qui la constituent. Dans une telle vision, le 
transport apparaît seulement comme un moyen de passer d'un point déterminé et fixe à un 
autre. Pour cet auteur, comme d’ailleurs pour beaucoup d'autres, le spécifiquement urbain 
c'est la rencontre. "Le mouvement des hommes n'est pas la conséquence mais l'essence de 
l'urbanité et le transport est l'un des principaux « effecteurs » de l'urbain" (Amar 1993). Ainsi 
la ville est organisation du mouvement voire "système de transport". 
Le mouvement, poursuit G. Amar (1993) est un caractère distinctif de l'animal en général par 
rapport à la plante. Il est dans la "nature" de l'homme de sortir de son milieu, de sa famille de 
sa maison. L'homme n'est pas seulement affecté par son environnement et conditionné par lui, 
il ne se contente pas de le modifier pour l'adapter à ses besoins, il l'élargit en permanence en 
en sortant. C'est en ce sens que le mouvement en tant qu'il est un "sortir" est l'une des 
principales modalités de l'écologie humaine, la forme même sous laquelle les hommes « ont » 
un environnement, nous dit G. Amar (1993). 
 
G. Amar (1993) prône ce qu’il appelle une « approche écologique de la ville ». Une telle 
approche s’intéresse aux manières selon lesquelles le citadin entre en contact avec ses 
semblables et avec son environnement au sens large. Il s’agit là, poursuit-il, de prendre le 
mouvement comme fil directeur d’une approche écologique de la ville : considérer le 
mouvement comme modalité écologique urbaine, c’est le voir non comme moyen mais 
comme mode d’habitation et de socialisation inhérent à ces deux dimensions de l’urbanité ; 
pas seulement comme moyen de liaison entre des lieux déjà connus et « fonctionnalisés » 
mais comme « inventeur » de lieux ; pas seulement comme moyen de liaison neutre entre 
deux activités (domicile–travail) mais comme participant de l’une et de l’autre de ces activités 
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ou d’une troisième ; pas comme non-lieu et temps mort – ou alors volontairement, comme 
« vide » conçu comme tel et appartenant comme tel à l’essence de la vie urbaine. Les 
questions essentielles posées à la ville sont alors : comment bouge-t-elle ou comment ça va ? 
Quelles différentes sortes de mouvement la ville invente-t-elle ? (Amar 1993). 
 
Pour adopter une telle approche, et donc « examiner le mouvement en tant que fait urbain 
essentiel, opérateur et mode d’urbanité », il faut d’abord faire la critique de ce que l’on entend 
habituellement par déplacement. Comme le souligne à juste titre G. Amar, la conception 
traditionnelle du transport a pour formule la plus élémentaire : aller de A à B. Le mouvement 
étant supposé consister à « aller de A à B » (dé-placement), la question posée au transport est : 
quelle est la manière la plus efficace d’aller de A à B ? Dans une telle conception, il y a donc 
primauté des « origines-destinations » sur le mouvement. A et B sont à la fois des 
localisations et des activités (dormir, travailler, acheter, etc.) ou fonctions urbaines (habitat, 
services, emplois, etc.). Ainsi, le transport n’est conçu que comme permettant de faire passer 
d’un lieu à un autre, d’une activité à une autre, sans être lui-même à proprement parler un 
« lieu » ni une « activité » à part entière. C’est cette configuration qui a conduit à ne pas 
véritablement penser le transport comme membre à part entière de la ville et qui contribue 
ainsi à rendre si difficiles les problèmes de l’intégration du transport à la ville (Amar 1993). 
  
Pour renouveler notre idée de la mobilité urbaine, G. Amar propose d’en élargir le concept au-
delà de celui du dé-placement, en direction d’une diversité de « types de mouvement » 
caractérisés chacun non d’abord techniquement mais par leurs types d’inscription urbaine. 
Selon G. Amar, chaque type de mouvement se caractérise par : 
 
- son adhérence au milieu urbain : de quelle manière donne-t-il accès aux lieux et activités 

de la ville ? 
- par les formes d’accessibilité urbaine qu’il permet ou induit : le déplacement correspond à 

une accessibilité déterministe (je sais exactement ce que je veux et où je veux aller ; je 
peux donc emprunter un moyen de déplacement qui m’y conduise dans les meilleures 
conditions). Par contre, les besoins d’accessibilité « floue » ou complexe (plusieurs choses 
en même temps), qui font partie intégrante de l’écologie d’une ville digne de ce nom, font 
appel à des types de mouvement moins « rationnels » (parfois plus coûteux en temps, en 
fatigue…) mais adhérents à la vie urbaine. 

 
Les deux types de mouvement extrême sont la marche et l’avion. L’avion est le moyen de 
transport qui permet le type idéal du dé-placement, celui qui a le moins d’adhérence au milieu 
urbain ; alors que, inversement, la marche permet le maximum d’adhérence et l’accès aux 
nombreuses potentialités offertes par une ville. 
 
En pratique, poursuit G. Amar, le mode de transport (autobus, automobile, marche, avion, 
tram, train…) est un objet socio-technique résultant d’une combinaison stable et efficiente 
d’éléments de natures très diverses : 
 
- matériels : une puissance motrice et/ou une filière technologique 
- socio-professionnels : savoir-faire, métiers… 
- socio-culturels : représentations sociales, images… 
Un type de mouvement, note G. Amar, ne se réalise qu’à travers un mode de transport qui 
constitue son support socio-technique ; mais à l’inverse, un mode de transport est susceptible 
de produire différents types de mouvement en fonction du contexte ou de l’environnement 
dans lequel il fonctionne. Par exemple, l’automobile : utilisée en environnement fluide, ce 
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mode de transport produit un mouvement de type adhérent : on peut s’arrêter n’importe où, 
flâner, bifurquer, improviser des destinations, etc. En milieu urbain saturé, cela n’est plus 
guère possible et on ne peut aller que du parking de son domicile à celui de sa destination en 
empruntant les « meilleurs chemins », c’est-à-dire entrer dans un mouvement de type 
« déplacement » (Amar 1993). 
 
G. Amar insiste à juste titre sur l’importance de la diversité et de l’articulation des modes de 
transport : les différents modes doivent être articulés les uns aux autres parce qu’aucun des 
types de mouvement (qu’ils produisent) n’est auto-suffisant dans le contexte urbain. Tous les 
autres modes ont par exemple besoin du mode piéton. G. Amar conclue sur la mission du 
transporteur urbain qui, pour être adéquate à une vision écologique des problèmes de la ville, 
devra passer d’une fonction de producteur de transport à celle de producteur d’accessibilité 
urbaine. L’accessibilité est une qualité urbaine – peut-être même la qualité urbaine par 
excellence, remarque G. Amar. Comment concilier croissance de l’accessibilité et réduction 
de la mobilité des véhicules motorisés, seule responsable des problèmes environnementaux ? 
Tant que l’on pose implicitement que « accessibilité = mobilité motorisée », il n’y a guère de 
moyen de seulement concevoir une résolution de la contradiction entre les valeurs socio-
économiques et les valeurs environnementales. 
 
445 Automobilité versus transport en commun : la question du report modal 
 
La grande question posée aux aménageurs de l’espace urbain et plus particulièrement à ceux 
soucieux de la qualité de l’air est celle du report modal : comment pousser les automobilistes 
à délaisser leur véhicule personnel pour utiliser des transports en commun qui polluent moins 
l’atmosphère ? L’échec des politiques de report modal incite à s’interroger sur les logiques 
sous-jacentes aux usages de l’automobile et des transports en commun.  
 
4451 Usages et représentations de l’automobile 
 

Un marqueur social 
 
La fabrication en série de l’automobile, prélude à une production de masse et donc à une 
consommation de masse, date des années 1913-1914 (Yonnet 1985). Lorsque arrive la 
Seconde Guerre mondiale, l’automobile n’est encore en Europe qu’un bien réservé à des 
couches privilégiées, et sa possession conserve une haute valeur de différenciation sociale 
(Yonnet 1985). La différence automobile reflète la fracture sociale : ceux qui en ont une et 
ceux qui n’en ont pas. Bien avant de la vivre comme une révolution de la mobilité, la société 
française vit l’automobile comme une révolution des signes du prestige social, poursuit P. 
Yonnet. La prolifération matérielle de l’automobile, rendue possible dès 1913-1914 par la 
production de masse, ne devient vraiment effective en France qu’à partir des années 1950. 
L’automobile, jusqu’alors réservée à une élite économique, symbole visible et bruyant de la  
réussite sociale, devient un objet de consommation de masse ce qui modifie ses usages et ses 
significations.  
 
Comme le souligne dès 1975 Luc Boltanski, les caractéristiques des différentes voitures sont 
un marqueur social. Etre au volant d’une jaguar ou d’une AX ne signifie pas la même chose. 
Mais la possession d’une voiture chère n’est pas nécessairement synonyme de richesse ni de 
réussite. Certaines couches de la population et certains individus sur-investissent dans 
l’automobile, achetant, le plus souvent à crédit, des voitures au-dessus de leurs moyens. Les 
propriétés symboliques de l’automobile font que les stratégies de consommation des agents 
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sont souvent inspirées en priorité par le souci d’échapper au repérage social en se dotant de 
véhicules statistiquement improbables étant donné la position qu’ils occupent dans la structure 
des classes, souligne Luc Boltanski (1975). Soit que, poursuit-il, comme les membres des 
fractions intellectuelles de la classe dominante, ils prétendent se distinguer des groupes 
identiques ou supérieurs sous le rapport du capital économique, mais inférieurs sous le rapport 
du capital culturel en achetant des voitures moins prestigieuses et moins coûteuses que ne leur 
permettraient leurs revenus. Soit au contraire qu’ils utilisent des voitures « au-dessus de leurs 
moyens » comme le font fréquemment les membres des fractions ascendantes des classes 
moyennes (Boltanski 1975). 
 
 Fou au volant ou conflit de classes ? 
 
A partir du moment où l’automobile est devenue un objet de consommation de masse, elle 
semble avoir été dotée de nombreuses tares. Toutes sortes de lieux communs circulent sur 
l’automobiliste remarquait dès 1975 Luc Boltanski. Ces lieux communs font de 
l’automobiliste « un animal agressif » qui, dès qu’il est au volant de sa voiture, est 
transfiguré : « ses pulsions sortent », « le vernis craque », la violence s’exprime. Boltanski 
cite plusieurs idées toujours en vigueur concernant le rapport à la voiture : « La voiture libère 
les instincts sauvages » ; elle constitue « un symbole phallique » ; elle est « individualiste » ; 
elle « sépare les hommes les uns des autres », etc. Ces lieux communs s’appuient sur des 
interprétations hâtives de la psychanalyse et de l’éthologie ou sur certains psychanalystes et 
éthologues nous apprend Boltanski. Le conducteur défendrait, becs et ongles, son « territoire 
mobile », « ses frontières territoriales que constituent ailes et pare-chocs ».  
 
Boltanski propose une autre interprétation qui met l’accent sur la structure de classes et sur la 
position sociale de chaque automobiliste. Je le cite : « Sur la route, les relations sociales entre 
agents s’établissent surtout sur le mode de la concurrence, chacun des partenaires cherchant à 
maximiser ses gains en espace ce qui équivaut à augmenter ses profits en temps. L’intensité 
de cette concurrence est fonction de la relation entre l’espace disponible et le nombre des 
véhicules : inexistante ou minima lorsque les véhicules sont très peu nombreux puisque 
chacun des usagers est alors libre de régler son allure comme il l’entend, la concurrence croît 
jusqu’à un maximum lorsque l’accroissement du nombre des véhicules dotés de vitesses 
différentes tend à entraver l’avance des véhicules les plus rapides tout en laissant de larges 
portions d’espaces inoccupées, pour diminuer jusqu’à s’annuler à nouveau lorsque la 
saturation de l’espace en véhicules tend à leur conférer une vitesse réduite et uniforme. 
Sachant que le temps est affecté d’une valeur objective et subjective différente pour ces 
différents partenaires selon la position qu’ils occupent dans la structure sociale et qu’ils 
disposent d’un capital très inégal de puissance mécanique et d’aptitudes selon qu’ils sont 
dotés de grosses ou de petites voitures, on voit que la concurrence pour l’appropriation de 
l’espace routier est largement réductible à un conflit de classe non perçu comme tel » 
(Boltanski 1975). 
 

Les représentations sociales de l’automobile 
 
Vincent Kaufmann (2000) souligne le peu de connaissances que nous avons sur les 
représentations sociales des moyens de transport. Afin de pallier ce manque, il a demandé aux 
enquêtés de quatre villes (Grenoble, Berne, Genève et Lausanne) de citer trois adjectifs qui, à 
leurs yeux, qualifient le mieux les transports collectifs et l’automobile. Il note d’abord un 
remarquable consensus autour de l’automobile : les adjectifs les plus souvent cités dans les 
quatre agglomérations sont les suivants : pratique ; rapide ; rend autonome ; confortable. Ainsi 
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le noyau de représentation de l’automobile, contrairement à celui des transports collectifs plus 
contrasté, j’y reviendrai plus loin, est assez clairement identifiable : il concerne le confort, la 
praticité et l’autonomie offerts par l’automobile (Kaufmann 2000). Fondamentalement, dit-il, 
l’automobile apparaît à travers ces citations comme un moyen de s’affranchir de la contiguïté. 
L’automobile jouit d’une représentation favorable dans les quatre villes étudiées.  
 
Cependant, les représentations de l’automobile comportent également des aspects négatifs. 
Parmi eux, les plus couramment cités sont les suivants : le coût élevé, la pollution, 
l’encombrement et sa dangerosité. Kaufmann remarque que l’attribution du terme 
« polluante » est beaucoup plus présente chez les dirigeants et parmi les professions 
intellectuelles et d’encadrement. Il l’interprète comme l’indicateur d’une plus grande 
sensibilité aux questions de respect de l’environnement dans ces catégories sociales. Il note 
que si la dimension écologique n’est pas prépondérante dans les représentations de 
l’automobile et des transports en commun, elle est probablement émergente et légèrement 
plus présente dans la ville de Berne que dans les autres agglomérations étudiées.  
 
Cette prise de conscience à Berne des problèmes de pollution de l’air liée aux transports 
urbains est à mettre en relation avec le contexte plus global de la Suisse. Dans ce pays, nous 
dit Kaufmann, le mouvement associatif qui émerge, comme en France, dans les années 1970 
pour dénoncer les « effets pervers » du trafic automobile urbain puise sa force dans une prise 
de conscience des effets négatifs du trafic automobile sur l’environnement. Ces associations 
deviennent rapidement une force de frappe nationale, poursuit Kaufmann. Sous cette pression 
populaire, plusieurs municipalités suisses dont celles de Berne, ont mis en œuvre une 
politique de réduction du trafic automobile et d’amélioration des transports en commun. 
 
Plusieurs auteurs13 soulignent une caractéristique fondamentale de la voiture : « c’est une 
bulle de privé traversant l’espace public », urbain en l’occurrence. L’analyse de Paul Yonnet 
(1985) est particulièrement intéressante parce qu’il fait l’historique de l’automobile en France 
en regard du processus démocratique. Ce faisant, il introduit donc la dimension du politique 
au cœur du phénomène automobile. Selon lui, « si c’est par l’automobile qu’augmente la 
mobilité générale de la population, c’est en raison des caractères intrinsèques qui s’attachent 
au déplacement automobile ». En effet, poursuit-il, l’automobile libère le consommateur des 
contraintes des transports en commun : elle rend la maîtrise de son voyage à l’ex-passager du 
transport collectif qui peut mener sa machine à sa guise, selon son humeur, son style, ses 
nécessités. Le déplacement automobile s’analyse comme accès privé à la mobilité dans 
l’espace public et c’est là que réside la véritable mutation qu’il introduit, à savoir 
l’individualisation (Yonnet 1985).  
 
D’autres moyens de transport, comme par exemple la bicyclette, individualisaient déjà la 
mobilité mais, souligne P. Yonnet (1985), elle ne pouvait instaurer de privé spécifique : le 
cycliste est sur son engin, il lui est entièrement extérieur. « L’automobiliste au contraire 
s’approprie pour un usage personnel un espace public qu’il occupe, investit et aménage, dont 
il prend soin et qu’il époussette, qu’il nettoie, où il niche et qui le protège de l’extérieur, un 
espace public qu’il privatise et dont il fait son intérieur » (Yonnet 1985). Alors que l’intérieur 
domestique majore les contraintes (familiales, de voisinage, etc.) du fait de son immobilité, 
l’intérieur automobile les minore considérablement : l’automobile déracine le privé, c’est là sa 
grande révolution ; elle le libère du statique, elle rend autonome (Yonnet 1985). 
 

                                                           
13 Notamment Juan (1997b) ; Yonnet (1985) ; Duclos (1976). 
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Paul Yonnet (1985) voit dans cet espace privé mobile et sans attache, en constant déplacement 
dans l’espace public, la première des significations fondamentales du phénomène 
automobile : l’individualisation. Selon lui, elle est concomitante du deuxième aspect 
fondamental : le caractère de masse. « L’automobile donne à un niveau jamais atteint la 
possibilité pour tout un chacun de disposer d’un mobile individualisé privé, perspective 
inscrite en profondeur dans les tendances à longue durée dont s’est déduite l’idée 
démocratique » (Yonnet 1985). Si la France a d’abord été pionnière au tout début de 
l’automobile, elle n’a pas pu dépasser le stade de l’individualisme d’élite, de la production 
réservée, à cause de l’arrêt du processus démocratique sous la IIIème République (Yonnet 
1985). Après la Deuxième Guerre Mondiale, la préférence automobile exprime et signale la 
reprise du processus d’approfondissement démocratique : elle substitue l’individualisme de 
masse (tellement mal vécu par les intellectuels) à l’individualisme d’élite (Yonnet 1985). Ce 
passage de la mobilité de quelques-uns uns à la mobilité de tous suppose la liberté de circuler, 
l’individuation des comportements, l’inexistence de privilèges de classes, souligne-t-il. 
 
Ainsi, pour lui, les critiques de l’automobile sont finalement politiques. Elles mettent en cause 
l’autonomobilité, et sont une apologie des contraintes collectives, de la soumission des 
déplacements individuels à des normes matérielles impératives. Aussi considère-t-il que dans 
l’extraordinaire résistance des automobilistes à l’introduction des systèmes préventifs, il y va 
du maintien stratégique d’un lieu mobile du privé hors d’atteinte des décisions et des 
manipulations collectives, de la préservation d’une autonomie maximale dans les décisions 
individuelles de la conduite. L’échec des voitures électriques s’explique, selon lui, par le fait 
qu’elles condensent le maximum de contraintes auxquelles l’automobiliste tente d’échapper : 
faible autonomie, vitesse réduite, conduite uniforme et sans grande intervention possible. 
 
Pour lui, c’est le processus démocratique lui-même qui est en jeu : « la persistance dans l’Être 
automobile après la crise de 1973 s’analyse comme persistance en actes dans la démocratie 
elle-même, volonté de poursuivre l’expérience démocratique de la circulation des hommes, 
des cultures, des idées et des matériaux, message parfaitement cohérent et lui-même inscrit 
dans un processus historique inédit, celui de l’instauration des sociétés de consommation de 
masse » (Yonnet 1985). 
 
On le voit, Paul Yonnet va loin dans son analyse de l’importance prise par l’automobile dans 
nos sociétés occidentales contemporaines. Peut-on voir dans l’argument environnementaliste, 
qui sert à critiquer l’autonomobilité, un moyen, insidieux, de limiter la liberté individuelle et 
donc une atteinte à la démocratie ? Est-ce que la protection de l’environnement peut être 
considérée comme un moyen utilisé par l’Etat pour s’immiscer davantage dans la vie privée et 
ainsi mieux la contrôler ? Voilà en tous cas un sujet de réflexions et de débats riche et 
politiquement incorrects… 
 
4452 Usages et représentations des transports en commun 
 
Les représentations des transports en commun se construisent en fonction des représentations 
de l’automobile. Comme dans le cas de l’automobile, souligne Kaufmann (2000), les adjectifs 
servant à qualifier les transports publics renvoie davantage à la mobilité qu’ils offrent qu’à 
l’objet qu’ils représentent ou les conséquences qu’ils occasionnent. Ce qui revient à dire, 
poursuit-il que « l’évocation de la maîtrise de l’espace-temps domine donc implicitement leur 
représentation sociale ». Mais les transports collectifs sont moins valorisés que l’automobile : 
s’ils sont qualifiés de pratiques, adjectif qui revient le plus souvent, ils sont également 
considérés comme lents, contraignants et favorisant la promiscuité (Kaufmann 2000). 
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Si Kaufmann a observé une unité de contenu dans les représentations des transports en 
commun dans les quatre villes où il a enquêté, il note cependant que ce consensus est moindre 
que dans le cas des représentations de l’automobile. Les représentations des transports publics 
varient en fonction de la situation par rapport à l’offre : la rapidité ou la lenteur attribuée aux 
transports publics est fortement associée  à la perception des contraintes ; la perception des 
coûts dépend de la représentation de la qualité des services : les transports publics sont 
considérés comme chers lorsque l’offre est considérée comme mauvaise, bon marché lorsque 
l’offre est considérée comme de bonne qualité (Kaufmann 2000). Ce qui prédomine dans les 
représentations des transports publics, souligne-t-il, ce sont les contraintes de ligne et 
d’horaire et le voyage en commun.  
 
Si, dans toutes les villes étudiées, l’attitude à l’égard des transports en commun est moins 
favorable que celle envers l’automobile, Kaufmann a observé des différences : plus l’offre de 
transports en commun est de qualité, plus ils sont utilisés par la population et plus leur 
représentation est positive ; et inversement. 
 
Il remarque ensuite que s’il n’y a pas de différence de représentation très tranchée selon la 
position sociale, certaines catégories d’acteurs ont cependant une attitude plus favorable à 
l’égard des transports publics : ce sont les professions intellectuelles et d’encadrement, les 
intermédiaires et les travailleurs non qualifiés. Selon lui, chez les deux premiers, cette attitude 
favorable découle d’une sensibilité particulière aux problèmes environnementaux, alors que 
pour les non qualifiés, elle semble découler d’une perception moins aiguë des contraintes 
propres aux déplacements en transport public. 
 
Il distingue trois types de représentation des transports en commun : un essentiellement 
favorable qui les considère comme efficaces, un second essentiellement défavorable qui les 
considère comme contraignants et un troisième qui les considère comme écologiques 
(Kaufmann 2000). Mais le point essentiel qu’il souligne c’est « le constat d’une prédisposition 
à l’usage de l’automobile » : une large majorité de répondants tous en situation théorique de 
« choix modal » préfère utiliser l’automobile plutôt que les transports publics. D’après ses 
observations, la prédisposition à l’usage de l’automobile est plus forte parmi les catégories 
sociales les plus élevées, dont les modes de vie se caractérisent davantage par la connexité 
dans l’insertion sociale (Kaufmann 2000). Parallèlement à cette tendance générale, il souligne 
« l’existence d’un modèle alternatif axé sur le respect de l’environnement, qui est peut-être de 
nature à susciter chez certains une prédisposition à l’usage des transports publics ». 
 
4453 L’organisation spatiale de la ville et l’offre de transports 
 
Outre les représentations que les acteurs ont des différents moyens de transport, 
représentations qui sous-tendent, en partie, leurs pratiques modales, d’autres facteurs, 
notamment institutionnels ou liés à l’organisation spatiale de la ville et aux opportunités de 
transport qu’elle offre, permettent également de comprendre ces pratiques modales. 
 
Comme le souligne S. Juan (1997b), « au-delà du symbole de la voiture-liberté qu’engendre la 
souplesse de son usage, des logiques institutionnelles sont à l’œuvre pour favoriser la 
consommation des voitures particulières : maisons individuelles en nombre croissant, zones 
commerciales périphériques, travail des femmes qui, conservant leurs autres rôles 
traditionnels, se déplacent beaucoup plus, appels des loisirs quotidiens et des week-ends… ». 
S. Juan insiste sur l’influence que le zonage de la ville a sur les mobilités quotidiennes : les 



Monétarisation des effets de la pollution atmosphérique : un « état de l’art » pluridisciplinaire, EUREQua-GREQAM (2001) 

 241 

différents territoires urbains étant spécialisés dans telle activité, l’espace étant ainsi ségrégué 
en raison de la division sociale du travail, les acteurs sociaux sont contraints, pour réaliser 
leurs différentes activités, à la mobilité. Cet espace « fordiste-parcellaire » favorise donc la 
mobilité et, poursuit-il, généralement l’usage de l’automobile. « La nécessaire fréquentation 
des territoires spatialement ségrégués de l’espace fordiste-parcellaire est favorisée par l’usage 
de la voiture qui participe, à son tour, de la parcellisation des espaces en les légitimant. 
L’automobile est donc aussi « hétéromobile » : l’autonomie qu’elle permet s’accompagne de 
nombreux signes de dépendance. Cette apparente contradiction  est toute logique puisque la 
voiture, à l’instar de la vie quotidienne, condense la dialectique de la contrainte sociale et de 
la liberté individuelle » (Juan 1997b). 
 
Allant dans le même sens, V. Kaufmann (2000) compare l’organisation spatiale et les réseaux 
de transport des quatre agglomérations qu’il a étudiées (Genève, Berne, Grenoble et 
Lausanne). Son objectif, nous dit-il, est de comparer l’incitation à l’usage des modes de 
transport (automobile et transports publics), induite par l’organisation spatiale, et l’offre de 
transport dans chaque agglomération. Il en tire les conclusions suivantes : 
 
- Berne est l’agglomération structurellement la plus favorable à l’utilisation des transports 

collectifs pour les raisons suivantes : l’habitat est dense, les emplois et les commerces sont 
fortement concentrés sur le territoire de la commune ; le réseau de transports publics 
permet l’accessibilité à tous les quartiers de l’agglomération et offre un très bon niveau de 
services (vitesse, fréquences de passage, organisation des interchanges) ; les possibilités 
de stationnement dans le centre-ville sont limitées 

- Genève vient en seconde position comme agglomération structurellement la plus 
favorable à l’usage des TC : la densité élevée de population et la part importante de 
commerces dans le centre favorisent la massification des flux de mobilité quotidienne. 
Compte tenu de l’importance des flux à destination du centre, l’offre de stationnement y 
est peu développée. Et enfin le réseau de transports publics, couvre bien la ville centre 
mais insuffisamment les couronnes d’agglomération. C’est donc surtout la voiture qui 
permet la desserte de ces zones. 

- Grenoble et Lausanne disposent d’une offre de stationnement pléthorique dans le centre, 
incitant à l’usage de la voiture. C’est pour cette raison qu’elles sont moins favorables à 
l’utilisation des TC. En revanche, l’organisation spatiale est assez favorable aux TC en 
raison de la forte densité du centre-ville. Mais l’offre de transports publics n’est pas très 
bonne (mauvaise desserte de la périphérie notamment). 

 
Dans son analyse structurelle de ces quatre agglomérations, Vincent Kaufmann passe donc au 
crible trois facteurs :  
 
- l’organisation spatiale (localisation et densités de l’habitat, des emplois, des commerces)  
- les réseaux de transports publics (leur structure et leur offre) 
- le système routier (stationnement en centre ville et échangeurs autoroutiers) 
 
La combinaison de ces trois facteurs permet de dire si une agglomération est structurellement 
favorable à l’utilisation des transports collectifs ou des voitures particulières. Mais, cette 
prédisposition structurelle à l’utilisation de l’un ou l’autre de ces modes de transport ne 
permet pas de rendre compte des pratiques modales des acteurs sociaux. Si ces pratiques 
modales sont certes influencées par l’organisation spatiale de la ville, par son système routier 
et ses réseaux de transports publics, d’autres facteurs interviennent : ce que Vincent 
Kaufmann (2000) appelle les « logiques d’action sous-jacentes aux pratiques modales ». 
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4454 Les logiques d’action sous-jacentes aux pratiques modales 
 
Selon Vincent Kaufmann, la complexité et la diversité des pratiques quotidiennes de mobilité 
ne peuvent se comprendre qu’en faisant appel à deux notions plus larges : la vie quotidienne 
et le mode de vie. Pour lui, les activités de la vie quotidienne appartiennent à quatre sphères 
(travail, activités domestiques, temps libre, engagement) qui sont chacune régies par des 
logiques d’action particulières. Et ces logiques d’action déterminent des mobilités spécifiques. 
 
Pour analyser et comprendre les pratiques modales, il faut, selon Vincent Kaufmann,  
mobiliser et articuler différents facteurs, d’où la complexité de cet objet de recherche : les 
rationalités individuelles (ou logiques d’action), l’organisation spatiale et institutionnelle de 
l’agglomération urbaine, la situation par rapport à l’offre de transport public, les 
représentations des différents moyens de transport, le mode de vie et les habitudes de la vie 
quotidienne. A la fin de son ouvrage, Vincent Kaufmann propose une typologie basée sur la 
combinaison de ces différents facteurs. Il distingue quatre types d’usagers : 
 
- les automobilistes exclusifs 
- les écologistes civiques 
- les automobilistes contraints à l’usage des transports publics 
- ceux sensibles à l’offre 

Les automobilistes exclusifs 

Dans ce groupe, il y a une sur-représentation d’individus situés aux deux extrémités de 
l’échelle sociale. Les membres de ce groupe n’utilisent jamais les transports collectifs alors 
qu’ils disposent d’une offre performante près de chez eux. Ils ont une représentation 
défavorable des transports en commun. Leur mode de vie se rapproche de l’idéal-type 
californien c’est à dire un individualisme démocratique de masse (appropriation privée de 
biens de consommation matériels comme l’automobile et la villa individuelle). 

Les écologistes civiques 

Ils sont plus nombreux dans les catégories socialement les plus dotées. Leur système de 
valeurs est axé autour du respect de l’environnement. Leurs représentations mettent en 
exergue les inconvénients de l’automobile et les avantages des transports publics en matière 
d’environnement. Dès qu’ils le peuvent, ils privilégient les transports en commun. Leur mode 
de vie se rapproche de l’idéal-type citadin c’est à dire d’une vie sociale dans des lieux publics 
proches du domicile. Les écologistes civiques fréquentent beaucoup le centre-ville. 

Les automobilistes contraints à l’usage des transports publics 

Ils sont plus présents parmi les indépendants et les non qualifiés. Ils adhèrent aux 
représentations dominantes de l’automobile et des transports publics. Ils n’utilisent ces 
derniers que quand l’utilisation de leur véhicule personnel est problématique. L’attachement à 
la ville-historique prime sur l’accessibilité en automobile ; en ce sens, leur mode de vie se 
rapproche un peu de l’idéal-type citadin. 

Les usagers sensibles à l’offre 

Ils sont assez équitablement représentés dans toutes les catégories socioprofessionnelles. Ces 
individus qui utilisent les transports collectifs n’ont pas de fort a priori favorable ou 
défavorable à l’égard de l’automobile et des transports publics. Ce sont les seuls à être 
véritablement sensibles à l’offre de transports publics. 
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45 Recommandations et pistes de recherche 
 
Cet état de l’art des recherches socio-anthropologiques sur la pollution de l’air et les 
transports a mis en évidence d’importantes lacunes. Il s’agit là d’objets de recherche nouveau, 
peu investis par ces disciplines. De nombreux chantiers de recherche restent donc à ouvrir. Au 
vu des enjeux économiques, sociaux et environnementaux,  il apparaît urgent de rattraper le 
retard en la matière. 
 
Les principaux manques se situent au niveau des enquêtes qualitatives et de l’observation 
des comportements individuels. En effet, dans le meilleur des cas, les travaux portant sur ces 
thèmes se contentent de recueillir et d’analyser les discours des individus. L’observation 
effective des pratiques des acteurs sociaux, de leurs comportements quotidiens vis-à-vis des 
transports par exemple fait cruellement défaut. En effet, si dans certaines enquêtes, les gens 
parlent de leurs pratiques, cela reste du discours. Et les sociologues et anthropologues ont 
amplement montré l’écart qui existe toujours entre discours et pratiques réelles ainsi que 
l’importance d’analyser cet écart pour comprendre le jeu social. Il me paraîtrait donc 
particulièrement judicieux de mettre en œuvre une recherche socio-anthropologique portant 
tout à la fois sur les discours des individus et sur l’observation de leurs pratiques autour des 
objets pollution de l’air et transports.  
 
Le protocole d’enquête pourrait être le suivant. On choisit une ville qui connaît des problèmes 
de pollution de l’air et de transports urbains, par exemple Marseille, et, au sein de cette ville 
quelques quartiers bien distincts : un quartier du centre ville ; un quartier périphérique mais 
appartenant à la ville et un quartier situé en dehors de l’agglomération urbaine. Dans chacun 
de ces quartiers, l’ethnologue ou le sociologue fait des enquêtes qualitatives auprès d’un 
échantillon de la population en combinant ses différentes techniques d’enquête : entretiens 
ouverts, discussions informelles, observation des pratiques, description du réseau de 
transports en commun, etc. Il conviendrait de suivre pendant un temps suffisant (plusieurs 
mois) un certain nombre de foyers (familles, couples, célibataires), d’observer les pratiques de 
mobilité de chacun de ses membres et de leur demander, entre autres, d’expliquer les raisons 
de leurs choix : pourquoi à tel moment, pour faire telle activité et aller dans tel endroit, ils 
choisissent de prendre leur voiture, leur vélo, le bus, ou bien de marcher. Est-ce que leurs 
comportements à l’égard des moyens de transport s’est modifié et pour quelles raisons 
(naissance d’un enfant, déménagement, travail, etc.). Quelles représentations ont-ils de chacun 
de ces moyens de transport ? Que signifie pour eux le fait de prendre leur voiture, un bus, de 
faire du vélo ou de marcher ? Sous-jacentes au choix de ces deux derniers moyens de 
transport résident certaines représentations de l'hygiène et de la santé. Les pratiques de loisir 
et notamment celles qui s’ancrent dans des expressions banales comme « prendre l’air », 
« s’aérer » (balade dans la nature, en montagne, au bord de la mer, etc.) me paraissent très 
significatives de la représentation que les individus ont de l’air comme élément purificateur et 
source de bien-être et de santé. Comment les individus perçoivent-ils la pollution de l’air 
(odorat, vue, gênes respiratoires, irritations, etc.) ? Quels sont les décalages entre ce sens 
commun sur la pollution de l’air et les connaissances scientifiques ?  
 
Une telle étude permettrait d’analyser de manière plus fine les représentations que les acteurs 
sociaux ont de l’air, de la pollution, des moyens de transports, et ce qu’ils signifient pour eux. 
Elle permettrait également de mieux appréhender les raisons des choix qu’ils font en matière 
de transport ce qui, d’un point de vue opérationnel, aiderait à une meilleure définition des 
politiques de report modal. 
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46 Conclusion 
 
Pour expliquer l’échec des politiques de report modal de l’automobile sur les transports en 
commun, il faut abandonner le « paradigme de l’homo oeconomicus  dont la maximisation de 
l’utilité est postulée comme a priori de toutes les actions sociales » pour comprendre « l’homo 
sociologicus douée de plusieurs logiques d’action qui se combinent » (Kaufmann 2000). La 
complexité sociale est ainsi réintroduite au cœur d’un sujet d’apparence simple et banal, celui 
de la mobilité et des transports. Si, tout en étant conscients des « effets pervers » de 
l’automobile, les individus résistent autant aux politiques de report modal et continuent 
d’utiliser leur voiture personnelle, c’est parce qu’ils ont de bonnes raisons de le faire.  
 
La question des représentations sociales de la pollution de l’air nous a ainsi conduit à nous 
intéresser à la question des mobilités quotidiennes et des transports urbains, autant de thèmes 
de recherche délaissés par les sociologues et les anthropologues.  Pourtant ces questions 
d’environnement et de mobilités constituent des enjeux et des problèmes sociaux, 
économiques, politiques et écologiques majeurs dans les sociétés occidentales 
contemporaines. Appréhendés principalement au travers de grands sondages d’opinions et 
d’enquêtes quantitatives, la complexité des logiques sociales en jeu demeure encore mal 
connue.  
 
47 Références bibliographiques 
 
Amar, G., 1993, Pour une écologie urbaine des transports, in Les Annales de la Recherche 
Urbaine, n°59-60 : 140-151. 
Barron-Yellès, N., et Brun, J., 1998, L'univers des opinions sur l'environnement, in Les 
Français et l'environnement, P. Collomb et F. Guérin-Pace, Travaux et Documents n°141, 
INED, PUF Diffusion, Paris. 
Barraqué, B., Callon, M., Fritsch P., Lascoumes, P., 1998, Sociologie, science politique et 
environnement, in La question de l'environnement dans les sciences sociales, Eléments pour 
un bilan, Lettre n°17, CNRS : 79-87. 
Bassand, M., Coornaert, M., Offner, J. M., Pellegrino, P., 1989, Introduction, in Espaces et 
Sociétés, n°54-55 : 7-13. 
Beaucire, F., 1996, Les transports publics et la ville, Editions Milan, Toulouse. 
Benattar, G., 1979, Sur les fondements de l’intervention de l’Etat, in Les Annales de la 
Recherche Urbaine, n°4 : 124-6. 
Boltanski, L., 1975, Les usages sociaux de l'automobile : concurrence pour l'espace et 
accidents, in Actes de la Recherche en Sciences Sociales, n°2 : 25-49. 
Bovy, M., 1994, La population face au risque majeur : les aspects psychosociaux, in 
Environnement et Société, n°12, Fondation Universitaire Luxembourgeoise : 65-70. 
Champagne, P., 1994, Environnement, espace public et représentation, in Espaces et Sociétés, 
n°77 : 45-64. 
Chapoutot, J. J., 1979, Transports collectifs, régulation politique et contradictions territoriales, 
in Les Annales de la Recherche Urbaine, n°4 : 94-119. 
Cherky, E., 1979, A propos des mouvements de défense de l’environnement, in Les Annales 
de la Recherche Urbaine, n°3 : 72-100. 
Collomb, P., 1998a, Introduction : présentation de l'enquête "Population-Espaces de Vie-
Environnement", in Les Français et l'environnement, P. Collomb et F. Guérin-Pace, Travaux 
et Documents n°141, INED, PUF Diffusion, Paris. 



Monétarisation des effets de la pollution atmosphérique : un « état de l’art » pluridisciplinaire, EUREQua-GREQAM (2001) 

 245 

Collomb, P., 1998b, L'univers des représentations associées au mot environnement, in Les 
Français et l'environnement, P. Collomb et F. Guérin-Pace, Travaux et Documents n°141, 
INED, PUF Diffusion, Paris. 
Dasgupta, M., Oldfield, R., Sharman, K., Webster, V., 1994, Impact of Transport Policies in 
five Cities, Project Report 107, Transport Research Laboratory, Crowthorne. 
Deverre, C., 1998, La place des sciences sociales dans la problématique environnementale, in 
Les dossiers de l'environnement de l'INRA, n°17, Versailles : 11-22. 
Dobre, M., 1995, L'opinion publique et l'environnement, IFEN.  
Duclos, D., 1987, La construction sociale du risque : le cas des ouvriers de la chimie face aux 
dangers industriels, in Revue Française de Sociologie, XXVIII : 17-42. 
Duclos, D., 1976, L’automobile impensable, Centre de Sociologie urbaine. 
Dufour, A., 1995, Opinion des Français sur l'environnement et appréciations sur l'eau de 
robinet, Collection Etudes et Travaux n°6, Collection des Rapports n°162, CREDOC, Paris. 
Dufour, A., et Loisel, J-P., 1996, Les opinions des Français sur l'environnement et sur la forêt, 
Collection Etude et Travaux n°12, Collection des Rapports n°174, CREDOC, Paris. 
Eizner, N., 1994, Les représentations sociales de l'environnement. Le cas de la France, 
Rapport, Groupe de recherche sur les mutations des sociétés contemporaines, Contrat 
MRT/CNRS n°501433. 
Friedberg, C., 1992, Ethnologie, anthropologie : les sociétés dans leurs « natures », in Les 
passeurs de frontières, M. Jollivet (dir.), CNRS Editions, Paris : 155-66. 
Giblin, M., 1979, Le transport urbain est-il un outil de régulation du système urbain ? in Les 
Annales de la Recherche Urbaine, n°4 : 120-3. 
Gilbert, C., Bourdeaux, I., 1997, Au-delà de l'alternative maîtrise-non-maîtrise des risques 
collectifs : propositions pour des analyses et politiques intermédiaires, in Natures Sciences 
Sociétés, vol. 5, n°3 : 50-7. 
Gros, F., 1991, Opinions sur l'énergie et sur ses utilisations, Collection des Rapports n°105, 
CREDOC, Paris. 
Guidez, J. M., Geffrin, Y., Lassave, P., 1990, 10 ans de mobilité urbaine. Les années 80, 
CETUR, Bagneux. 
Henry, C., Jollivet, M., 1998, Introduction in La question de l'environnement dans les 
sciences sociales. Eléments pour un bilan, Lettre n°17, CNRS : 5-12. 
Imbert, M., 1979, Mouvements revendicatifs et enjeux sociaux des politiques d’équipement, 
in Les Annales de la Recherche Urbaine, n°3 : 129-32. 
Juan, S., 1997a, Cadre de vie et transport du point de vue du champ de la vie quotidienne. 
Modèles interprétatifs et difficultés méthodologiques d’étude de la mobilité, in Les sentiers du 
quotidien. Rigidité, fluidité des espaces sociaux et trajets routiniers en ville, S. Juan, A. 
Largo-Poirier, H. Orain, J. P. Poltorak, L’Harmattan, Paris : 13-34. 
Juan, S., 1997b, La structuration institutionnelle de la mobilité quotidienne. Le poids du 
matériel, in Les sentiers du quotidien. Rigidité, fluidité des espaces sociaux et trajets 
routiniers en ville, S. Juan, A. Largo-Poirier, H. Orain, J. P. Poltorak, L’Harmattan, Paris : 35-
62. 
Julien, N., 1979a, Débats, in Les Annales de la Recherche Urbaine, n°3 : 133-8. 
Julien, N., 1979b, Débats, in Les Annales de la Recherche Urbaine, n°4 : 127-30. 
Kalaora, B., 1992, L’environnement, la nature et les sciences sociales. Le sociologue tout 
contre l’expert, in Les experts sont formels, Theys, dir., vol. 2. 



Monétarisation des effets de la pollution atmosphérique : un « état de l’art » pluridisciplinaire, EUREQua-GREQAM (2001) 

 246 

Kaufmann, V., 2000, Mobilité quotidienne et dynamiques urbaines. La question du report 
modal, Presses Polytechniques et Universitaires Romandes, Lausanne. 
Larrère, C., et Larrère, R., 1997, Du bon usage de la nature. Pour une philosophie de 
l'environnement, ALTO, Aubier, Paris. 
Lassave, P., 1987, Les plans de déplacement urbain, in Les Annales de la Recherche Urbaine, 
n°37 : 106-12. 
Latour, B., 1991, Nous n’avons jamais été modernes. Essai d’anthropologie symétrique, La 
Découverte, Paris. 
Le Floch, S., 1999, Environnement, paysage, écologie… et gens ordinaires. Quelques pistes 
de réflexion issues d'une enquête exploratoire, in Natures Sciences Sociétés, vol.7, n°2 : 65-
71. 
Maresca, B., 1993, L'espace de l'environnement, Cahier de Recherche n°53, CREDOC, Paris. 
Martin, O., 1991, Opinions et usage des voies de circulation routière. Le réseau routier et 
l'environnement, Collection des Rapports n°103, CREDOC, Paris. 
May, N., Ribeill, G., 1979, Mouvements revendicatifs sur les transports urbains : formes, 
enjeux, portée, in Les Annales de la Recherche Urbaine, n°3 : 101-21. 
Morcheoine, A., Orfeuil, J-P., 1998, Transports, Energie, Environnement, in Transports, 
n°390 : 225-38. 
Mormont, M., 1993, Sciences sociales et environnement. Approches et conceptualisations, 
Rapport au service de la Recherche du Ministère de l’Environnement, Fondation Universitaire 
Luxembourgeoise, Arlon. 
Mormont, M., Vourc'h, A., 1990, Recherches en sciences sociales et environnement. Etat de 
la question et propositions, Rapport au SRETIE, Secrétaire d'Etat chargé de l'Environnement, 
Veres Consultant, Paris. 
Offner, J-M., 1986, Les transports publics en France depuis 1970, in Les Annales de la 
Recherche Urbaine, n° 31 : 107-13. 
Orain, H., 1997, Du côté des trajets. Types de mobilités quotidiennes, in Les sentiers du 
quotidien. Rigidité, fluidité des espaces sociaux et trajets routiniers en ville, S. Juan, A. 
Largo-Poirier, H. Orain, J-F. Poltorak, L'Harmattan, Paris : 97-119. 
Ramade, F., 1985, Pollution, in Encyclopédie Universalis, Corpus 14, Paris : 924-5. 
Salomon et al., (eds.), 1993, A Billion Trips a Day, Kluwer Academic Publishers, Dordrecht. 
Tarrius, A., 1985, Transports autoproduits : production et reproduction du social, in Espaces 
et Sociétés, n°46 : 35-54. 
Yonnet, P., 1985, Automobile. La société de mobilité, in Jeux, modes et masses (1945-1985), 
P. Yonnet, Gallimard, Paris : 243-93. 
Zagury, E., Momas, I., Le Moullec, Y., Festy, B., 1998, Enquête auprès des chauffeurs de taxi 
artisans parisiens : perception de la pollution d’origine automobile, in Pollution 
Atmosphérique, janv-mars : 61-70. 



Monétarisation des effets de la pollution atmosphérique : un « état de l’art » pluridisciplinaire, EUREQua-GREQAM (2001) 

 247 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

ANNEXE 
 



Monétarisation des effets de la pollution atmosphérique : un « état de l’art » pluridisciplinaire, EUREQua-GREQAM (2001) 

 248 

 
 
 


