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Les preuves des effets nocifs de la pollution atmosphérique sur la santé se sont multipliées ces dix dernières années. La recherche européenne, dont 
une partie est synthétisée dans ce numéro du BEH, a contribué aux connaissances disponibles sur ce sujet. Ces éléments de plus en plus nombreux 
confirment et renforcent les conclusions des lignes directrices de l’OMS relatives à la qualité de l’air sur les polluants les plus courants, actualisées en 
2005 [1]. L’American Heart Association souligne la relation de cause à effet existant entre l’exposition aux particules fines (PM2,5), la morbidité et la 
mortalité cardiovasculaires  [2]. Le Centre international de recherche sur le cancer a classé les gaz d’échappement des moteurs diesel comme étant 
« cancérigènes pour les êtres humains » (Groupe 1) [3].

La plupart des travaux de recherche établissant un lien entre morbidité et mortalité et le niveau d’exposition ont été menés pour des concentrations 
de polluants habituellement rencontrées dans les villes européennes. L’étude la plus récente et la plus vaste à ce jour, réalisée auprès d’un panel de 
2,1 millions de Canadiens adultes, a confirmé le lien observé, mais à des niveaux de PM2,5 nettement inférieurs aux niveaux observés dans la plupart 
des villes européennes [4]. L’étude Aphekom, présentée dans l’article de L. Pascal et coll., p. 3 dans ce numéro, a démontré l’ampleur des effets sur la 
santé publique des niveaux actuels de pollution dans les villes européennes sélectionnées. Près de deux ans d’espérance de vie pourraient être gagnés 
dans les villes les plus polluées d’Europe si la pollution pouvait être ramenée aux niveaux préconisés dans les lignes directrices de l’OMS relatives à la 
qualité de l’air. Cela représente près d’un tiers de l’écart d’espérance de vie observé entre les États membres de l’Union européenne. Près de 15% du 
gain d’espérance de vie aux États-Unis entre 1980 et 2000 ont été attribués à l’amélioration de la qualité de l’air [5]. Une réduction du risque pour la 
santé, apparue peu après la diminution des niveaux de pollution atmosphérique, a été enregistrée dans plusieurs études, à des concentrations de 
particules fines relativement faibles (cf. article de S. Henschel et coll., p. 13). Ces éléments prouvent que la réduction de la pollution peut présenter des 
avantages pour la santé publique, y compris dans des villes présentant des niveaux de pollution relativement bas, et pas uniquement dans les villes 
dont la qualité de l’air est mauvaise.

Après des décennies de nette amélioration de la qualité de l’air en Europe, essentiellement due à la réduction des émissions liées à la production 
d’énergie, aux industries lourdes et aux transports, les taux mesurés de particules fines, de dioxydes d’azote et d’ozone sont restés stables dans la 
plupart des villes européennes ces dernières années. L’accumulation de preuves sur les effets de cette pollution sur la santé invite à des approches 
politiques plus radicales et globales, non seulement pour maintenir les niveaux de pollution en dessous des niveaux imposés par certaines normes 
légalement contraignantes ou par des valeurs limites, mais aussi pour réduire davantage l’exposition de la population, même lorsque les normes sont 
respectées.

Des actions locales sont essentielles. Toutefois, à elles seules, elles ne seront pas suffisamment efficaces dans une Europe densément peuplée, avec une 
agriculture, une industrie et des transports extrêmement motorisés, et des polluants dangereux pouvant être transportés dans l’atmosphère sur des 
milliers de kilomètres. La récente révision de la convention sur la pollution atmosphérique transfrontalière à longue distance traite de façon explicite 
des particules fines et définit le niveau critique de PM, conformément aux lignes directrices de l’OMS relatives à la qualité de l’air. Cette révision identifie 
la réduction des risques pour la santé comme étant l’un des principaux objectifs de la convention, ayant force de loi pour toutes les parties ayant ratifié 
le protocole révisé visant à la réduction de l’acidification, de l’eutrophisation et de l’ozone troposphérique (Protocole de Göteborg). Grâce à la mise en 
place des réductions d’émissions prévues par le protocole, chaque pays réduira non seulement l’exposition de sa population aux PM, mais contribuera 
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également à une réduction du niveau initial de particules fines touchant les populations bien au-delà de ses frontières. L’obligation légale du protocole, 
ainsi que la collaboration pour l’échange, entre les parties, des bonnes pratiques et des technologies visant à réduire la pollution, devraient contribuer 
à améliorer de façon continue la qualité de l’air et permettre de réduire les effets de la pollution sur la santé en Europe. Bon nombre de données 
probantes indiquent que la plupart des actions réduisant les risques de la pollution atmosphérique pour la santé réduiront également les impacts sur 
le climat.

Il est nécessaire de poursuivre encore les recherches sur les effets sur la santé. Une meilleure compréhension des effets des composants des particules 
(cf. article de F. Kelly, p. 9) et des effets des mélanges de polluants spécifiques à une source, telle que la circulation routière, peut donner lieu à l’élaboration 
d’actions plus efficaces et mieux ciblées pour réduire les expositions les plus dangereuses. L’identification des individus et des sous-populations vulnérables 
(cf. article de S. Deguen, p. 18) ainsi que des mécanismes toxicologiques des effets de la pollution sur la santé peut ouvrir la voie à une prévention des 
maladies plus efficace. L’évaluation des changements qualitatifs et quantitatifs des effets sur la santé, reflétant éventuellement des changements au 
niveau des schémas d’exposition, justifie que l’on poursuive ces recherches. Ces nouvelles informations devraient nous aider dans nos actions futures. 

Toutefois, les nombreux éléments de preuve déjà disponibles quant aux effets de la pollution atmosphérique sur la santé constituent une base solide 
pour les actions et les politiques de réduction de la pollution. Ces éléments sont actuellement en cours de révision par la Commission européenne 
(projet de l’OMS « Données relatives aux aspects sanitaires de la pollution atmosphérique en vue de réviser les politiques de l’UE, REVIHAAP »). La 
révision, en 2013, des politiques de l’Union européenne relatives à la qualité de l’air devrait être une bonne occasion pour élaborer des politiques 
efficaces et fondées sur des faits pour la protection de la santé en Europe.
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Résumé  /  Abstract

En 1997, l’Institut de veille sanitaire a mis en place le Programme de sur-
veillance air et santé (Psas) et a coordonné ou contribué à plusieurs projets 
européens qui se sont développés depuis cette période. Cet article fait un 
bilan des connaissances apportées par ces différents projets et études 
depuis 15 ans et envisage des pistes d’amélioration pour la mise en œuvre 
des mesures de protection de la santé publique.
Depuis les années 1990, différentes études épidémiologiques ont mis en 
évidence la persistance d’effets sanitaires de la pollution de l’air aux 
niveaux rencontrés actuellement. Les évaluations d’impacts sanitaires de 
la pollution atmosphérique ont donné une estimation objective quantifiée 
des impacts sanitaires et des bénéfices qui pourraient résulter de 
l’amélioration de la qualité de l’air sur la santé d’une population. Toutes 
ces études ont illustré le poids du fardeau sanitaire et économique repré-
senté par les effets néfastes de la pollution de l’air. Elles ont également 
contribué au changement de perceptions concernant l’impact sanitaire de 
la pollution de l’air : une amélioration de la santé des populations ne peut 
être obtenue qu’à condition de parvenir à une amélioration durable de la 
qualité de l’air.

Health effects of air pollution: assessment of 
15 years of surveillance in France and Europe

In 1997, the French Institute for Public Health Surveillance (InVS) set up the 
Air and Health Surveillance Program and coordinated or contributed to 
several European projects which were developed since then. The present 
article summarizes the main outcomes achieved by these projects over the 
last 15  years and explores future challenges to implement public health 
prevention measures.
Since the 1990s, several epidemiological studies have outlined the health 
effects of air pollution observed even at current levels. Health impact assess­
ment methods contributed to quantify the impact of air pollution on mortality 
and morbidity, and the benefits resulting from the improvement of air quality 
for the population. All these studies illustrated the health and economic 
burden of the negative effects of air pollution. They also contributed to a 
change in perceptions regarding the impacts of air pollution. Improving 
population’s health can only be achieved through a sustainable improvement 
in air quality.

Mots-clés  /  Keywords
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phérique a été mise en place en France est retracé 
par Boutaric  [2] et Quénel  [3]. L’introduction de la 
dimension sanitaire dans la réflexion sur la pollution 
de l’air dans notre pays a soulevé de nombreux 
débats au sein de la communauté scientifique sur 
les risques faibles et les particularités de l’épidémio-
logie environnementale. Il a fallu plusieurs années 
pour que ces études soient reconnues et trouvent 
leur place dans le paysage de la santé publique. 
C’est ainsi que la « Loi sur l’air et l’utilisation ration-
nelle de l’énergie1 » (Laure) du 30 décembre 1996 
a admis explicitement l’existence d’effets sanitaires 
de la pollution atmosphérique. Cette disposition 
réglementaire a marqué un changement dans la 
surveillance de la qualité de l’air en replaçant la 
santé des populations au cœur des préoccupations 
et des actions des différentes parties prenantes. 
Depuis, plusieurs études et programmes se sont 
développés pour contribuer à mieux comprendre et 
mieux communiquer sur les impacts sanitaires de la 
pollution de l’air en France et en Europe.

Dans cet article, nous faisons le bilan de 15 ans de 
surveillance des impacts sanitaires de la pollution 
de l’air à l’Institut de veille sanitaire (InVS), dans le 
cadre du Programme de surveillance air et santé 
(Psas)  [4], et au travers de plusieurs projets euro-

1  http://www.legifrance.gouv.fr/affichTexte.do?cidTexte=LE
GITEXT000005622536&dateTexte=20091103

péens que l’InVS a coordonné ou auxquels il a par-
ticipé. L’objet de ce bilan n’est pas d’analyser les 
évolutions des perceptions sociales ou politiques 
vis-à-vis de l’impact sanitaire de la pollution atmos-
phérique, mais de faire le point sur l’état des 
connaissances actuelles et d’envisager certains 
des  enjeux futurs qui permettraient d’améliorer 
la mise en œuvre des mesures de protection de la 
santé publique.

Les programmes européens 
et français de surveillance 
des effets sanitaires  
de la pollution atmosphérique

En préambule, nous présentons les programmes 
auxquels il sera fait référence dans ce bilan, en 
montrant de quelle manière ils se sont articulés au 
cours du temps pour aborder de façon complémen-
taire les questions relatives à l’estimation (à court 
et long termes), l’évaluation d’impact et la commu-
nication des risques sanitaires liés à la pollution 
atmosphérique urbaine.

L’étude européenne multicentrique Aphea (Air 
Pollution and Health: a European Approach)  [5], 
initiée en 1992, est à l’origine du développement 
en Europe des méthodes d’analyse statistique ayant 
permis de mettre en évidence la persistance d’un 
impact sanitaire de la pollution atmosphérique 

Contexte

La prise de conscience d’un effet néfaste de la pol-
lution de l’air sur la santé, suite à des épisodes 
exceptionnels de pollution atmosphérique comme 
celui de Londres pendant l’hiver 1952, a incité les 
États à mettre en place des mesures de contrôle des 
émissions industrielles et domestiques, conduisant 
à une diminution de la pollution dans les villes euro-
péennes. On a pu alors penser, dans les années 1980, 
que la pollution de l’air n’était plus un danger pour 
la santé dans les pays industrialisés. Cependant, le 
développement de nouvelles méthodes épidémiolo-
giques et la mobilisation de spécialistes de la santé 
publique ont permis de montrer que, même à des 
niveaux faibles, la pollution de l’air représentait 
toujours un problème de santé publique majeur, en 
lien notamment avec l’accroissement des niveaux 
des polluants liés au trafic routier. Ainsi, l’épisode 
de pollution de l’hiver 1989 en région parisienne a 
conduit l’Observatoire régional de santé d’Île-de-
France à mettre en place le programme Erpurs (Éva-
luation des risques de la pollution urbaine pour la 
santé). Celui-ci a montré l’existence d’effets sani-
taires aux niveaux de pollution atmosphérique 
observés dans l’agglomération parisienne et l’intérêt 
d’améliorer la qualité de l’air [1].

Le contexte politique et social dans lequel la sur-
veillance des effets sanitaires de la pollution atmos-

http://www.legifrance.gouv.fr/affichTexte.do?cidTexte=LEGITEXT000005622536&dateTexte=20091103
http://www.legifrance.gouv.fr/affichTexte.do?cidTexte=LEGITEXT000005622536&dateTexte=20091103
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urbaine à court terme, aux niveaux ambiants 
mesurés. En France, le programme Erpurs a joué un 
rôle pionnier et, en participant au projet Aphea dès 
1993, a pu bénéficier de l’expertise de l’étude euro-
péenne [1]. Puis, l’InVS a initié en 1997 le Psas, qui 
a aussi largement participé aux différents projets 
européens  [4], avec pour mission de surveiller les 
effets sanitaires de la pollution de l’air en France. 
Les interconnexions entre les programmes français 
Psas et Erpurs et les projets européens ont été mul-
tiples pendant cette période, chacun bénéficiant des 
avancées méthodologiques et des outils créés par 
les autres.

Sur les effets à long terme, les études de cohortes 
américaines ont constitué la référence, notamment 
la Harvard Six Cities study [6] et l’American Cancer 
Society study  [7]. Une étude trinationale (France, 
Suisse, Autriche) a d’ailleurs utilisé des relations 
exposition-risques issues de ces études améri-
caines  [8]. Cependant, dans les années  2000, 
quelques études de cohortes ont été menées en 
Europe  [9]. Elles sont, depuis 2008, intégrées au 
projet européen ESCAPE (European Study of Cohorts 
for Air Pollution Effects), qui a pour objectif d’estimer 
les effets à long terme sur la santé humaine d’une 
exposition chronique à la pollution atmosphérique 
en Europe, à partir des données disponibles d’une 
trentaine de cohortes européennes. En France, les 
premiers résultats publiés ont été ceux de la cohorte 
PAARC (Pollution atmosphérique affections respira-
toires chroniques) [10].

Ces différents programmes ont utilisé des méthodes 
novatrices et produit des résultats en termes de 
risque relatifs faibles qui, s’ils étaient importants sur 
le plan scientifique, étaient peu parlants pour les 
non spécialistes. Pour mesurer l’impact en termes 
de santé publique et faciliter la communication de 
ces résultats, les épidémiologistes ont eu recours 
aux évaluations de l’impact sanitaire de la pollution 
atmosphérique (EIS-PA), qui permettent de traduire 
les résultats en nombre de cas attribuables à la 
pollution urbaine. En France, dès 1999, le Psas a 
coordonné la mise en œuvre de cette démarche en 
publiant un guide méthodologique pour la réalisa-
tion d’EIS-PA à un niveau local  [11]. À la même 
période, le projet Apheis (Air Pollution and Health: 
A European Information System) a conduit cette 
démarche dans 26 villes européennes [12] et établi 
un programme épidémiologique de surveillance 
pluriannuel des impacts sanitaires de la pollution 
urbaine de 1999 à 2006. Les résultats obtenus 
ont été actualisés et complétés à partir de 2008 par 
le projet Aphekom (Improving Knowledge and 
Communication for Decision Making on Air Pollution 
and Health in Europe), mené dans 25  villes de 
12 pays européens  [13]. Ce projet a, par exemple, 
apporté un nouvel éclairage en termes de coût 
des effets sanitaires, mais son objectif central était 
de promouvoir une stratégie de communication 
adaptée à chacune des parties prenantes.

Ainsi, ce sont l’articulation au cours du temps et la 
complémentarité de ces programmes qui en font 
toute la richesse et ont, sans doute, finalement eu 
un réel impact sur les politiques publiques en termes 
de prévention et de contrôle.

Bilan de la surveillance  
des effets sanitaires à court terme 
de la pollution de l’air

Les différents programmes européens et français ont 
conduit des études épidémiologiques visant à établir 
si un excès de risque relatif (ERR) de mortalité ou 
de morbidité pouvait être associé à différents indi-
cateurs de pollution. En parallèle, la recherche aux 
niveaux toxicologique et expérimental a permis 
d’établir les mécanismes physiologiques par lesquels 
pouvaient agir les polluants atmosphériques, notam-
ment les particules fines en suspension sur la santé 
animale et humaine [14].

Les principales études 
européennes : Aphea et Aphena
Au début des années 1990, Aphea a fourni une 
contribution majeure à l’amélioration des connais-
sances sur les relations à court terme entre différents 
indicateurs de pollution de l’air et la mortalité ou la 
morbidité hospitalière. Ainsi, les travaux ont montré 
une association à court terme entre la mortalité et 
les concentrations de particules PM10 (particules de 
diamètre inférieur à 10 µm)  [15], d’ozone  [16] et 
de dioxyde d’azote (NO2) [17]. Les excès de risque 
de mortalité totale et cardiovasculaire associés aux 
particules sont respectivement de 0,5% et 0,7%. Ils 
sont du même ordre de grandeur pour l’ozone en 
période estivale, et un peu plus élevés pour la mor-
talité respiratoire (1,1%). Le projet Aphena (Air 
Pollution and Health: a Combined European and North 
American Approach), qui a été mené ensuite, avait 
pour objectif de comparer les résultats obtenus, selon 
un protocole commun d’analyse, sur 124 villes aux 
États-Unis, au Canada et en Europe, et d’évaluer les 
facteurs d’hétérogénéité concernant les effets de la 
pollution de l’air entre les différents continents. Les 
augmentations estimées de la mortalité associée aux 
PM10 étaient similaires en Europe et aux États-Unis, 
mais étaient deux fois plus élevées au Canada [18]. 
L’effet modificateur des autres polluants a mis en 
évidence qu’un niveau élevé de NO2 majorait l’effet 
des PM10 en Europe mais pas aux États-Unis, et 
inversement pour l’ozone. L’effet modificateur du 
climat est observé en Europe mais pas aux États-Unis.

Le programme  
de surveillance air et santé  
en France métropolitaine
Le Psas, qui s’appuyait initialement sur 9 agglomé-
rations, inclut maintenant 16 villes pour assurer une 
meilleure représentativité du programme en France. 
Au travers de ces différentes études, le Psas a mon-
tré l’existence, à l’échelle nationale, d’une associa-
tion à court terme entre différents indicateurs de 
pollution, la mortalité et les hospitalisations, en 
utilisant une méthodologie validée au plan euro-
péen [19;20].
Sur la période 2000-2004, les excès de risque rela-
tif (ERR) associés à une augmentation de 10 µg/m3 
des différents indicateurs de pollution, PM10 et 
PM2,5 (particules de diamètre inférieur à 2,5 µm), 
NO2 et ozone, étaient respectivement de 1,4%, 
1,5%, 1,3% et 0,9% pour la mortalité toutes causes 
non accidentelles dans la population générale. 
L’augmentation du risque de décès associée à une 
augmentation des particules et du NO2 était plus 
élevée pour les causes cardiovasculaires et chez les 
personnes âgées de 65 ans et plus (tableau 1). La 
dernière étude sur la période 2000-2006 retrouve 
des résultats similaires pour l’ozone en période 
estivale. Pour les PM10 et les PM2,5, les ERR sont 
similaires pour la mortalité toutes causes (respec-
tivement 0,8 et 1,7%) mais deux fois moins élevés 
en ce qui concerne la mortalité cardiovasculaire 
(tableau 2).
Sur la période 1998-2003, le système de surveillance 
a permis de montrer que l’augmentation du risque 
d’hospitalisation pour cause cardiovasculaire sur 
l’ensemble de la population était de 0,7% pour une 
augmentation de 10 µg/m3 des niveaux de PM10 ou 
des PM2,5, et de 0,5% pour le NO2 (tableau 3). Ces 
ERR étaient plus élevés pour les admissions pour 
causes cardiaques et pour les cardiopathies isché-
miques. Le risque d’admission hospitalière pour 
causes respiratoires (tableau  4) augmentait de 
manière significative avec le niveau d’ozone 
(ERR=1,1%) chez les personnes âgées de 65 ans et 
plus. Le risque d’hospitalisation pour infections res-
piratoires était lié aux particules fines, et encore plus 
à la fraction grossière de ces particules. Contrairement 

Tableau 1  Excès de risque combinés (%) et intervalle de confiance à 95% pour la mortalité toutes causes, 
cardiovasculaire et cardiaque par âges, associés à une augmentation de 10 µg/m3 du niveau de l’indi-
cateur de pollution par âge, Psas, période 2000-2004  /  Table 1  Percent increase (%, [95% CI]) in all 
causes, cardiovascular and cardiac mortality by age group associated with a 10 μg/m3 increase in PM10, 
PM2.5, PMcoarse NO2 and ozone, PSAS, 2000-2004 

PM10 PM2,5 PM2,5-10 NO2 O3 été*

Mortalité toutes causes

Tous âges 1,4 [0,7;2,0] 1,5 [0,8;2,2] 2,2 [0,9;3,4] 1,3 [0,6;1,9] 0,9 [0,4;1,5]

≥ 65 ans 1,4 [0,6;2,2] 1,5 [0,7;2,4] 1,8 [0,3;3,3] 1,3 [0,5;2,1] 1,0 [0,4;1,6]

Mortalité cardiovasculaire 

Tous âges 2,4 [0,9;3,9] 2,8 [0,9;4,7] 4,1 [1,3;7,0] 2,0 [0,7;3,3] 1,1 [0,2;2,0]

≥ 65 ans 2,9 [1,3;4,5] 3,4 [1,4;5,4] 5,1 [1,7;8,6] 2,2 [0,9;3,6] 1,4 [0,5;2,2]

Mortalité cardiaque

Tous âges 2,0 [0,7;3,4] 2,0 [0,4;3,7] 4,0 [1,1;6,9] 1,6 [0,5;2,7] 1,3 [0,4;2,1]

≥ 65 ans 2,5 [1,0;3,9] 2,9 [1,0;4,8] 4,9 [1,7;8,2] 2,7 [0,1;5,4] 1,3 [0,6;2,1]

* Été=avril-septembre
Source : Programme de surveillance air et santé. Analyse des liens à court terme entre pollution atmosphérique urbaine et 
mortalité dans neuf villes françaises. Saint-Maurice : Institut de veille sanitaire ; 2008. 41 p.
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chronique aux particules ou au dioxyde de soufre, 
et la mortalité toutes causes, cardio-pulmonaire et 
par cancer du poumon [6;7;21].
Toutefois, compte tenu des différences de caracté-
ristiques des populations, des expositions et du 
mélange de polluants entre les deux continents, il 
a semblé important de conduire des études en 
Europe sur des expositions récentes et actuelles. En 
Norvège, chez les hommes, l’exposition chronique 
au NO2 augmente le risque de décès respiratoire et 
par cancer du poumon notamment [9]. Aux Pays-Bas, 
l’exposition chronique à la pollution liée au trafic 
augmente la mortalité cardio-pulmonaire [9]. Mais 
les résultats les plus attendus sont ceux du projet 
ESCAPE, qui a développé une méthode standardisée 
basée sur des modèles Land use regression pour 
estimer l’exposition chronique aux particules et au 
NO2 des sujets inclus dans les cohortes européennes 
utilisées. L’étude calcule ensuite des ERR pour diffé-
rents indicateurs de morbidité (pathologies préna-
tales, asthme de l’enfant, maladies respiratoires et 
cardiovasculaires), de mortalité et d’incidence de 
cancer pour chaque cohorte. La méta-analyse de ces 
résultats permettra de calculer des ERR pour la 
population européenne, utilisables dans les futures 
EIS-PA à long terme. En France, après l’étude PAARC, 
qui a montré des résultats similaires aux études 
américaines, le Psas mène actuellement des travaux 
fondés sur l’utilisation de la cohorte Gazel, en modé-
lisant de façon rétrospective l’exposition des per-
sonnes incluses dans cette cohorte, en partenariat 
avec la Fédération Atmo France2. Les associations 
agréées de surveillance de la qualité de l’air (AASQA) 
participant au projet ont en charge la reconstitution 
des données historiques de qualité de l’air depuis 
1989 par des méthodes de modélisation. Enfin, une 
équipe pluridisciplinaire française a constitué, en 
2006, la première cohorte d’enfants Elfe (Étude lon-
gitudinale française depuis l’enfance3), qui comporte 
un volet sur les effets de l’exposition à la pollution 
de l’air dans l’enfance, et dont les résultats seront 
connus à plus long terme, les premiers sujets ayant 
été inclus en 2011.

Bilan des évaluations d’impact 
sanitaire de la pollution 
atmosphérique

Selon l’Organisation mondiale de la santé (OMS), 
l’évaluation d’impact sanitaire (EIS) est « une combi
naison de procédures, méthodes et outils utilisés 
pour évaluer les effets potentiels sur la santé d’une 
politique, d’un programme ou d’un projet. Utilisant 
des techniques qualitatives, quantitatives et partici-
patives, l’EIS vise à produire des recommandations 
pour aider les décideurs et autres parties prenantes 
à faire des choix sur des solutions et améliorations 
pour prévenir les maladies et promouvoir active-
ment la protection de la santé ». Nous faisons réfé-
rence ici à une des composantes de l’EIS, l’estimation 
quantitative de l’impact sur la santé de la pollution 
atmosphérique.

2  http://www.atmo-france.org/
3  http://www.elfe-france.fr/ 

Tableau 2  Excès de risque combinés (%) et intervalle de confiance à 95% pour la mortalité toutes causes 
et la mortalité spécifique associés à une augmentation de 10 µg/m3 du niveau de l’indicateur de pol-
lution, Psas, période 2000-2006  /  Table 2  Percent increase (%, [95% CI]) in all causes, cardiovascular 
and cardiac mortality associated with a 10 μg/m3 increase in PM10, PM2.5, PMcoarse NO2 and ozone, PSAS, 
2000-2006

PM10 PM2,5 PM2,5-10 O3 O3 été*

Mortalité totale non-accidentelle 0,8 [0,2;1,5] 1,7 [0,4;3,0] 0,7 [-0,1;1,6] 0,6 [0,4;0,8] 0,8 [0,5;1,2]

Mortalité cardiovasculaire 0,9 [0,2;1,7] 0,7 [-0,2;1,6] 3,2 [1,3;5,1] 0,7 [0,4;1,0] 1,3 [0,6;1,9]

Mortalité cardiaque 0,9 [0,0;1,8] 0,6 [-0,5;1,7] 3,9 [1,7;6,2] 0,8 [0,5;1,1] 1,1 [0,3;1,9]

* Été=juin-août
Source : [20]

Tableau 3  Excès de risque combinés (%) et intervalle de confiance à 95% pour les hospitalisations 
pour causes cardiovasculaires, cardiaques, cardiopathies ischémiques par âges, associés à une augmen-
tation de 10 µg/m3 du niveau de l’indicateur de pollution, Psas, période 1998-2003  /  Table 3  Percent 
increase (%, [95% CI]) in hospitalizations for cardiovascular, cardiac and ischemic diseases by age group 
associated with a 10 μg/m3 increase in PM10, PM2.5, PMcoarse NO2 and ozone, PSAS, 1998-2003

Pathologies 
cardiovasculaires Pathologies cardiaques Cardiopathies 

ischémiques

PM10

Tous âges 0,7 [0,1;1,2] 0,8 [0,2;1,4] 1,9 [0,8;3,0]

65 ans et plus 1,1 [0,5;1,7] 1,5 [0,7;2,2] 2,9 [1,5;4,3]

PM2,5

Tous âges 0,7 [-0,1;1,5] 1,4 [0,4;2,4] 2,3 [-0,1;4,7]

65 ans et plus 1,8 [0,8;2,8] 2,3 [1,0;3,7] 4,4 [2,2;6,7]

PM10-2,5

Tous âges 0,5 [-1,2;2,3] 0,1 [-1,9;2,1] 2,8 [-0,8;6,6]

65 ans et plus 1,0 [-1,0;3,0] 1,6 [-0,8;4,1] 6,4 [1,6;11,4]

NO2

Tous âges 0,5 [0,1;1,0] 1,0 [0,5;1,5] 1,7 [0,9;2,6]

65 ans et plus 1,2 [0,7;1,7] 1,6 [1,0;2,2] 2,4 [1,4;3,5]

O3 été*

Tous âges 0,0 [-0,3;0,4] 0,2 [-0,3;0,7] 0,4 [-0,3;1,1]

65 ans et plus 0,2 [-0,3;0,8] 0,4 [-0,4;1,2] 0,9 [-0,1;1,8]

* Été=avril-septembre
Source : Programme de surveillance air et santé (Psas). Relations à court terme entre les niveaux de pollution atmosphérique 
et les admissions à l’hôpital dans huit villes françaises. Saint-Maurice : Institut de veille sanitaire ; 2006. 66 p.

Tableau 4  Excès de risque combinés (%) et intervalle de confiance à 95%, pour les hospitalisations pour 
causes respiratoires par âge et pour infections respiratoires tous âges, associés à une augmentation de 
10 µg/m3 du niveau de l’indicateur de pollution, Psas, période 1998-2003  /  Table 4  Percent increase (%, 
[95% CI]) in hospitalizations for all respiratory and respiratory infection diseases by age group associated 
with a 10 μg/m3 increase in PM10, PM2.5, PMcoarse NO2 and ozone, Psas, 1998-2003 

Pathologies respiratoires
Infections 

respiratoires
0-14 ans 15-64 ans 65 ans et plus

PM10 0,8 [-0,1;1,8] 0,8 [-0,2;1,7] 1,0 [-0,8;2,9] 1,5 [0,4;2,7]

PM2,5 0,6 [-0,9;2,2] 1,1 [-0,4;2,6] 0,6 [-1,7;2,9] 2,5 [0,1;4,8]

PM10-2,5 6,2 [0,4;12,3] 2,6 [-0,5;5,8] 1,9 [-1,9;5,9] 4,4 [0,9;8,0]

NO2 0,6 [‑0,4;1,7] 0,7[‑0,1;1,4] 0,4 [‑1,2;1,9] 0,8 [-0,3;1,9]

O3 été* ‑0,2 [‑1,1;0,7] ‑0,1 [‑1,1;0,8] 1,1 [0,4;1,8] 0,6 [-0,2;1,5]

* Été=avril-septembre
Source : Programme de surveillance air et santé (Psas). Relations à court terme entre les niveaux de pollution atmosphérique et 
les admissions à l’hôpital dans huit villes françaises. Saint-Maurice : Institut de veille sanitaire ; 2006. 66 p.

à la mortalité, l’analyse du lien pollution de l’air et 
hospitalisations n’a pas été renouvelée, pour l’ins-
tant, en raison de la difficulté à obtenir des données 
journalières en routine.

Enfin, suite à la vague de chaleur de l’été 2003, le 
Psas s’est aussi intéressé aux relations entre pol-
luants et températures et leur impact conjoint sur 
la mortalité (voir M.  Pascal et coll., p.  12 de ce 
numéro).

Bilan de la surveillance  
des effets sanitaires à long terme 
de la pollution de l’air

Les études de cohorte ont permis de montrer des 
effets sanitaires plus importants à la suite d’expo-
sitions à long terme à la pollution atmosphérique. 
Trois études américaines menées dans les années 
1990 ont mis en évidence des liens entre l’exposition 

http://www.atmo-france.org/
http://www.elfe-france.fr/
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En s’appuyant sur la démonstration de la plausibilité 
biologique de la relation, les EIS utilisent les relations 
ERR dérivées des études épidémiologiques décrites 
précédemment pour quantifier de façon objective 
les bénéfices d’une réduction de la pollution pour 
une population donnée. Les EIS-PA ont pour voca-
tion d’apporter un éclairage chiffré (nombre de cas 
évitables, gain d’espérance de vie, coût) pour aider 
les parties prenantes à mettre en œuvre des mesures 
permettant de protéger plus efficacement la santé 
des populations.
En France, depuis la publication du premier guide 
méthodologique en 1999, une soixantaine d’EIS-PA 
ont été réalisées dans les agglomérations de plus 
de 100 000 habitants, selon les préconisations de 
la loi de santé publique de 2004. Elles ont permis 
d’apporter des informations au niveau local lors de 
l’élaboration des Plans régionaux pour la qualité de 
l’air prévus par la Laure et, plus récemment, pour 
les Schémas régionaux climat air énergie prévus par 
la loi Grenelle 2 du 12 juillet 2010. Le guide EIS-PA 
a été actualisé régulièrement pour prendre en 
compte les avancées des programmes européens et 
du Psas, en complétant l’évaluation de l’impact à 
court terme avec celle de l’impact à long terme. La 
dernière version, publiée en 2012, contient les 
avancées d’Aphekom en termes d’espérance de vie 
et de coûts [22]. Ces EIS-PA ont montré que la plu-
part des décès ou hospitalisations attribuables à 
court terme à la pollution étaient dus à une expo-
sition à des concentrations inférieures aux valeurs 
limites et aux objectifs de qualité pour la santé 
(figure 1). Elles ont aussi souligné l’importance des 
effets à long terme d’une exposition chronique à la 
pollution particulaire.
En Europe, la démarche d’EIS a été largement déve-
loppée en utilisant les relations exposition-risque 
issues d’études épidémiologiques comme Aphea 
et  d’autres études sur l’exposition à long terme, 
permettant ainsi de mesurer l’impact sanitaire de 

la  pollution atmosphérique à une large échelle. 
Les  premiers résultats d’Apheis sur les fumées 
noires  [12], puis les particules PM10  [23] ont été 
actualisés dans Aphekom. Ce dernier projet a permis 
de développer des méthodes pour le calcul des gains 
d’espérance de vie ou pour la monétarisation des 
impacts, d’explorer l’impact de certaines réglemen-
tations et de la pollution liée au trafic routier.
Les résultats d’Aphekom publiés en 2011  [13] ont 
illustré le bénéfice non négligeable pour la santé 
qui serait obtenu par une diminution des niveaux 
de particules fines PM2,5. Ainsi, l’espérance de vie 
pourrait augmenter jusqu’à 22 mois pour les per-
sonnes âgées de 30 ans et plus (de 4 à 8 mois dans 
les neuf villes françaises du Psas), si les niveaux 
moyens annuels de particules fines étaient ramenés 
au seuil de 10 µg/m3, valeur guide préconisée par 
l’OMS (figure 2). D’un point de vue économique, le 
respect de cette valeur se traduirait par un bénéfice 
d’environ 31,5 milliards d’euros pour l’ensemble des 
25 agglomérations.
Les EIS peuvent également souligner rétrospective-
ment l’intérêt de la mise en œuvre de réglemen
tations efficaces dans le domaine de la pollution 
atmosphérique. Ainsi, Aphekom a estimé que 
l’application de la législation européenne réduisant 
le niveau de soufre dans les carburants avait permis 
de prévenir près de 2 200 décès prématurés, dont 
le coût a été évalué à 192 millions d’euros dans les 
20 villes étudiées.
Ce projet a aussi montré qu’habiter à proximité du 
trafic routier est un facteur majorant dans le déve-
loppement de pathologies chroniques qui pourrait 
être responsable d’environ 15% des asthmes de 
l’enfant et de proportions similaires ou plus élevées 
de pathologies respiratoires et cardiovasculaires 
chez les adultes de 65 ans et plus, dans les 10 villes 
étudiées.
Enfin le constat, lors de la 3e phase du programme 
Apheis, que la réussite de la mise en œuvre de poli-

Figure 1  Distribution des niveaux d’exposition aux PM10 et décès anticipés associés, Paris, 2004  /  Figure 1  Distribution of PM10 exposure levels and premature 
associated deaths, Paris, 2004

 Environ 570 décès anticipés attribuables à des niveaux journaliers supérieurs à 10 µg/m3
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tiques publiques d’amélioration de la qualité de l’air 
passe aussi par une meilleure sensibilisation de la 
population et des parties prenantes, a conduit 
Aphekom à élaborer des outils de communication 
à l’attention des décideurs, pour les aider à formuler 
des politiques plus efficaces, à celle des profession-
nels de santé, pour qu’ils puissent mieux conseiller 
les personnes vulnérables, ainsi qu’à l’ensemble des 
citoyens, afin qu’ils puissent mieux protéger leur 
santé4.

Discussion

Les principaux enseignements de 
ces programmes de surveillance
Les programmes français et européens ont démon-
tré la persistance d’effets sanitaires à court terme 
de la pollution de l’air, et ceci même à de faibles 
niveaux de pollution, car il n’existe pas de seuil en 
deçà duquel aucun impact n’est observé. Ils ont 
conforté les résultats publiés dans d’autres pays, en 
prenant en compte les spécificités de la population 
et de la pollution atmosphérique locale. Ces pro-
grammes ont mis en lumière le rôle particulièrement 
néfaste des particules fines (PM2,5) émises princi
palement par le trafic routier, et leur implication 
dans l’aggravation, voire l’apparition de pathologies 
chroniques respiratoires et cardiovasculaires. 

La mise en place de programmes nationaux, paral-
lèlement à l’échelon européen, est une réelle 
plus-value, car les résultats publiés sont plus parlants 
pour les acteurs locaux et ainsi mieux compris et 
utilisés. Des programmes similaires, largement ins-
pirés du projet Aphea et du Psas, se sont ainsi déve-
loppés en Espagne  [24] et en Italie  [25]. L’intérêt 
d’un programme de surveillance pluriannuel est de 
s’adapter aux plus près des évolutions dans le 
domaine en prenant en compte de nouveaux 

4  http://aphekom.kertechno.net 

http://aphekom.kertechno.net
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polluants, comme les particules fines, ou les amé-
liorations successives apportées aux méthodes 
d’analyses, afin de donner une estimation plus pré-
cise de l’impact sanitaire pour des périodes diffé-
rentes. Cependant, la comparaison des résultats 
dans le temps, qui était l’un des objectifs du Psas, 
est rendue difficile par les changements d’indica-
teurs et de méthodes d’analyses qui ne permettent 
pas de juger d’une évolution des effets.
En étant partie intégrante de ces programmes, les 
EIS-PA ont permis d’illustrer le poids du fardeau 
sanitaire et économique que représente la pollu-
tion. Comme souligné par F. Boutaric [2] « la portée 
décisionnelle des EIS-PA est susceptible d’être à 
terme plus importante que les études ». L’exposi-
tion aux polluants atmosphériques échappant en 
grande partie au contrôle individuel, la réduction 
des expositions nécessite que les autorités 
publiques prennent des mesures à tous les niveaux, 
local, national et international. Cela s’est traduit 
dans les faits, en France, par la mise en œuvre du 
plan particules5 en 2009, ainsi que par les dispo-
sitions prévues par la loi Grenelle 2. En Europe, le 
programme CAFE (Clean Air for Europe)6 a conduit 
à la révision, en 2005, des lignes directrices de 
l’OMS qui préconisaient des objectifs de qualité de 

5  http:/ /www.developpement-durable.gouv.fr/Les-
particules-dans-l-air-qu-est,17702.html
6  http://europa.eu/legislation_summaries/other/l28026_en.
htm

l’air permettant de réduire fortement les risques 
sanitaires. Ces deux programmes sont en cours 
d’actualisation en vue de la révision des directives 
de qualité de l’air prévue en 2013. Les résultats 
d’Apheis et d’Aphekom vont sûrement jouer un 
rôle important au niveau européen dans la déter-
mination des nouvelles lignes directrices des direc-
tives de qualité de l’air.
Toutes ces études ont également contribué au chan-
gement de perceptions concernant l’impact sanitaire 
de la pollution de l’air, et ont concouru à faire 
admettre qu’une amélioration de la santé des 
populations ne peut être obtenue qu’à la condition 
d’une amélioration durable de la qualité de l’air. 
Toutefois, les efforts pour une meilleure sensibili
sation des différentes parties prenantes et de la 
population doivent se poursuivre. 

Les enjeux futurs
Alors que les gaz d’échappement des moteurs 
diesel ont été classés cancérogènes certains par le 
Centre international de recherche contre le cancer 
en 2012, le besoin de connaissances nouvelles et 
de recherche reste évident dans le domaine des 
mécanismes d’action des polluants et de la toxicité 
des particules.
Depuis 2006, quelques études américaines ont 
publié des résultats concernant les effets sanitaires 
des particules fines en fonction des différentes 
sources d’émissions et des éléments chimiques 
composant ces particules (voir l’article de F. Kelly, 

p. 9 de ce numéro).Ces études ont montré des varia-
tions importantes de la composition chimique en 
fonction du lieu d’exposition, de la saison et des 
sources. Les particules liées au trafic semblent plus 
nocives, entrainant une augmentation du risque de 
décès et d’hospitalisations [26]. La présence, dans 
le mélange particulaire, d’un niveau élevé de 
carbone élémentaire, de nickel et de vanadium 
serait  liée à un risque augmenté d’hospitalisations 
à court terme. 

Cependant, compte-tenu des fortes variations de 
composition observées aux États-Unis, au sein d’une 
même agglomération parfois, il semble difficile de 
transposer les résultats aux pays européens et à la 
France. Des études devraient être menées pour 
compléter les connaissances sur la toxicité et la 
composition des particules, de manière à pouvoir 
évaluer les effets sanitaires spécifiques à tel ou tel 
élément. L’étude MED-PARTICLES7, incluant les prin-
cipales villes du sud de l’Europe, et qui a pour objec-
tif d’améliorer les connaissances sur les caractéris-
tiques des particules ainsi que leur lien avec la santé, 
est une première étape. 

Un autre point de connaissance à améliorer concerne 
la caractérisation des populations les plus exposées 
et des populations vulnérables, et notamment la 
prise en compte des inégalités sociales (voir l’article 
de S. Deguen, p. 18 de ce numéro). Ainsi, les relations 

7  http://ec.europa.eu/environment/life/project/Projects/
index.cfm?fuseaction=search.dspPage&n_proj_id=3974

Figure 2  Gain estimé d’espérance de vie (mois) pour les personnes de 30 ans dans les 25 villes Aphekom si les niveaux moyens annuels de PM2,5 étaient 
ramenés à 10 µg/m3  /  Figure 2  Predicted average gain in life expectancy (months) for 30 years old persons in 25 APHEKOM cities for a decrease in average annual 
level of PM2.5 to 10 µg/m3
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pollution de l’air, situation sociale défavorisée et état 
de santé font encore débat. Certains soulignent que 
les personnes les plus défavorisées seraient aussi 
les plus exposées à la pollution de l’air, d’autres 
pensent que les personnes défavorisées, ayant un 
état de santé dégradé, sont plus sensibles aux effets 
néfastes de cette pollution [27].
Enfin, une approche pluridisciplinaire, quantitative 
et qualitative, de l’évaluation d’impact sanitaire de 
la pollution atmosphérique et du coût associé, inté-
grant la biologie, la toxicologie, l’écologie, l’épidé-
miologie, l’ingénierie, la géologie, les statistiques et 
les sciences économiques et sociales, devrait être 
développée. Les EIS-PA menées actuellement 
prennent en compte une petite partie des détermi-
nants de la santé et de l’environnement des 
populations, et une telle approche intégrée permet-
trait de les enrichir pour une meilleure caractérisa-
tion des risques sanitaires de la pollution, pour une 
participation plus active des populations concernées 
et pour une plus grande portée des résultats d’EIS 
en matière de mesures de gestion efficaces.
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Influence de la taille, la source et la composition chimique sur les effets 
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Résumé  /  Abstract

Les particules fines constituent un mélange hétérogène et complexe qui 
évolue dans le temps et dans l’espace. Elles peuvent avoir des caractéris-
tiques physiques diverses et être constituées d’une multitude de composants 
chimiques, dont un grand nombre ont été décrits comme potentiellement 
toxiques. Par conséquent, l’identification et la quantification des influences 
de composants spécifiques ou de mélanges associés à des  sources  spéci-
fiques sur des mesures d’effets sur la santé constituent un des domaines les 
plus complexes de la recherche en santé environnementale, notamment 
lorsque les particules interagissent avec d’autres co-polluants. Les connais-
sances actuelles ne permettent pas une quantification précise ou un classe-
ment des composés les plus à risque, et les associations observées avec la 
santé peuvent résulter de composants multiples agissant sur différents 
mécanismes physiologiques. Certains résultats suggèrent un degré de toxi-
cité différentielle, c’est-à-dire des associations plus fréquentes entre les 
particules liées au trafic automobile, les particules fines et ultrafines, les 
métaux particulaires et le carbone élémentaire, et différents effets sani-
taires graves, comme une mortalité et une morbidité accrues liées à des 
affections cardiovasculaires et respiratoires. Un programme soigneusement 
ciblé de recherche toxicologique et épidémiologique, intégrant des approches 
plus sophistiquées (comme le recueil de davantage de données de spécia-
tion, des techniques de modélisation plus fines, une évaluation d’exposition 
précise et une meilleure définition de la sensibilité individuelle) et une 
collaboration optimale entre des équipes pluridisciplinaires, est aujourd’hui 
nécessaire. Cela facilitera la mise en œuvre de politiques de gestion ciblées, 
de mesures de contrôle de la pollution plus efficaces et, au final, la réduction 
des maladies imputables à la pollution particulaire.

The influence of size, source and chemical composi-
tion on the health effects of particulate matter

Particular matter (PM) is a complex, heterogeneous mixture which changes 
in time and space. It encompasses numerous chemical components and phy­
sical characteristics, many of which have been cited as potential contributors 
to toxicity. As a consequence, identifying and quantifying the influences of 
specific components or source-related mixtures on measures of health-related 
impacts, especially when particles interact with other co-pollutants, repre­
sents one of the most challenging areas of environmental health research. 
Current knowledge does not allow precise quantification or definitive ran­
king and indeed, associations may be the result of multiple components acting 
on different physiological mechanisms. Some results do suggest a degree of 
differential toxicity, namely more consistent associations with traffic-related 
PM air pollution, fine and ultrafine particles, particular metals and elemen­
tal carbon and a range of serious health effects, including increased morbi­
dity and mortality from cardiovascular and respiratory conditions. A care­
fully targeted programme of contemporary toxicological and epidemiological 
research, incorporating more refined approaches (eg. greater speciation data, 
more refined modelling techniques, accurate exposure assessment and better 
definition of individual susceptibility) and optimal collaboration amongst 
multidisciplinary teams is now needed. This will facilitate targeted manage­
ment policies, more effective pollution control measures, and ultimately the 
goal of reducing disease attributable to ambient PM pollution.

Mots-clés  /  Keywords

Particules, toxicité différentielle, mélanges associés à des sources, composants chimiques  /  Particulate matter, differential toxicity, source-related mixtures, 
chemical components

Introduction

La pollution atmosphérique urbaine contribue de 
manière importante au fardeau mondial des mala-
dies  [1]. Il est désormais établi que l’exposition à 
court et long terme aux particules fines ambiantes 
(PM – particulate matter) est responsable d’une 
augmentation de la mortalité et de la morbidité par 
maladies cardiovasculaires et respiratoires, aussi bien 
dans les pays développés que dans les pays émer-
gents. La majorité des recherches ont porté sur 
l’étude des relations causales entre les effets néfastes 
sur la santé et les particules dites « thoraciques », 
c’est-à-dire les particules de diamètre aérodyna-
mique inférieur à 10  µm (PM10) et/ou inférieur à 
2,5 µm (PM2,5). Les impacts les mieux documentés 
sur la santé respiratoire sont une sévérité accrue des 
symptômes et une augmentation des hospitalisa-
tions chez les personnes asthmatiques et celles 
atteintes de broncho-pneumopathie chronique obs-

tructive (BPCO). Des effets moins formellement éta-
blis, mais potentiellement cruciaux, sont évoqués, 
comme le développement de la BPCO et de l’asthme 
chez les enfants, ou encore un lien entre l’exposition 
in utero ou pendant l’enfance et un risque augmenté 
de développer ultérieurement une affection respira-
toire  [2]. Les atteintes cardiovasculaires associées 
à  des élévations de la pollution particulaire 
comprennent les cardiopathies ischémiques, l’insuf-
fisance cardiaque, les maladies cérébrovasculaires et 
les troubles de la fréquence cardiaque [3]. Outre les 
effets délétères sur la santé cardiopulmonaire, un 
nombre croissant de travaux étudient la possibilité 
que les PM constituent une menace plus large, par 
exemple sur la santé reproductive et les issues de 
grossesse  [4-6], ainsi que sur le système ner-
veux [7-9].
Si l’on veut réduire de manière substantielle l’impact 
des PM sur la santé humaine, il est nécessaire 
d’identifier précisément les sources et les compo-

sants de ces polluants qui ont les effets les plus 
importants. Ces données sont indispensables pour 
développer des stratégies de contrôle plus efficaces 
pour améliorer la santé de la population. Par 
exemple, alors que les normes, lignes directrices et 
stratégies existantes visant à réduire les PM sont 
basées sur la masse de particules dans l’atmosphère 
(qui comprend un mélange de particules de nom-
breuses sources), certaines observations suggèrent 
que la masse pourrait être insuffisante pour repré-
senter les agents polluants en cause [10].
L’identification et la quantification de l’influence de 
certains composants spécifiques ou des mélanges 
de sources sur les effets sanitaires des PM consti-
tuent un défi. La pollution particulaire de l’air est 
constituée d’un mélange complexe, présent dans 
l’atmosphère sous forme de solides ou de liquides 
qui varient en termes de masse, nombre, taille (de 
quelques nanomètres à des dizaines de microns), 
forme, surface, composition chimique, ainsi qu’en 
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réactivité, acidité, solubilité et selon leur origine. 
Cette dernière peut être primaire (particules libérées 
directement dans l’atmosphère depuis leur source, 
principalement par combustion) ou secondaire (par-
ticules formées ultérieurement dans l’atmosphère). 
L’origine peut également être naturelle (particules 
du sol entraînées par le vent, incendies de forêt, 
etc.) ou liée aux activités humaines (utilisation de 
combustibles fossiles dans des véhicules et des 
centrales électriques, processus industriels et tra-
vaux de construction, poussières provenant des 
chaussées, etc.). Chaque composant de PM provient 
de plusieurs sources et chaque source génère des 
composants multiples. De plus, les composés 
chimiques peuvent être situés à l’intérieur des par-
ticules ou à la surface, avec un noyau et une enve-
loppe ayant des compositions différentes. L’identifi-
cation des effets spécifiques des PM est rendue 
encore plus difficile du fait de leur variation dans 
l’espace et dans le temps, en raison des transfor
mations liées à la chimie atmosphérique et aux 
conditions météorologiques, ainsi que de leurs inter
actions complexes avec les polluants atmosphé-
riques gazeux tels que l’ozone (O3) ou le dioxyde 
d’azote (NO2).

Les travaux de recherche, incluant des études épi-
démiologiques et toxicologiques, consacrés à la 
caractérisation de la toxicité des PM sont considé-
rables et ont fait l’objet de revues générales qui 
apportent un éclairage critique sur le sujet [11-16]. 
Un nombre élevé de composants chimiques, de 
caractéristiques et de sources ont été identifiés 
comme étant liés à une grande variété d’effets sani-
taires. Par conséquent, différents observateurs esti-
ment que l’hypothèse selon laquelle l’impact des 
PM sur la santé pourrait être causé par un seul 
composant, majeur ou à l’état de trace, n’est pas 
vraiment étayée par la littérature. En fait, la toxicité 
relative des particules dépend de leurs caractéris-
tiques et de leurs différents composants. Cependant, 
et malgré les opinions et hypothèses diverses au 
sujet de la toxicité relative, certaines conclusions 
générales peuvent être tirées de la littérature. Cet 
article se limite à une revue succincte et qualitative 
de la littérature, sur la base de références choisies 
de manière subjective, et son contenu porte sur la 
toxicité relative des principaux constituants des PM, 
à savoir les matières carbonées, les métaux et les 
composants inorganiques secondaires, ainsi que sur 
les débats actuels relatifs à la contribution de la 
taille et de la source des PM sur leurs effets sani-
taires documentés.

Carbone élémentaire 
et organique

Dans de nombreuses régions, une fraction impor-
tante des PM est issue de processus de combustion 
et contient donc des quantités notables de carbone 
élémentaire et de carbone organique. Ces espèces 
coexistent systématiquement, traduisant un 
continuum de composition. Il existe également un 
continuum dynamique entre les particules et les 
composés volatils et semi-volatils de carbone. Ce 
mélange hétérogène complexe est source d’incerti-
tudes quant aux contributions respectives des 

composés aux effets sanitaires, tels que la morta-
lité  [17-19] et les hospitalisations cardiorespira-
toires  [20], observés dans des études épidémio
logiques. Cela souligne la nécessité d’études 
toxicologiques et épidémiologiques supplémen-
taires sur les PM carbonées. Bien que les données 
disponibles suggèrent globalement que le carbone 
élémentaire est plus fortement corrélé aux effets 
sanitaires que le carbone organique, il est possible 
que les effets attribuables au carbone organique 
primaire, par exemple la production de dérivés 
réactifs de l’oxygène et de substances pro-
inflammatoires [21;22], soient masqués par la pré-
sence de carbone organique secondaire moins 
toxique. Des interrogations persistent également sur 
la question de savoir si la toxicité apparente du 
carbone élémentaire peut être due à un noyau de 
carbone dans les PM ou à l’adsorption sur la surface 
du carbone élémentaire de produits réactifs gazeux.

Ions inorganiques hydrosolubles

Les particules secondaires solubles sont un consti-
tuant majeur des PM atmosphériques. Ces compo-
sants sont principalement des sulfates et des nitrates 
produits par l’oxydation, dans l’atmosphère, du 
dioxyde de soufre (production d’électricité et 
combustion industrielle) et du dioxyde d’azote 
(transport routier et production d’électricité) pour 
former des acides, neutralisés ensuite par l’ammo-
niac atmosphérique issu principalement de l’agri
culture. Relativement peu de données probantes 
impliquent les particules secondaires inorganiques 
dans des effets néfastes pour la santé. Cependant, 
bien que ces aérosols soient moins toxiques 
lorsqu’ils sont testés dans des conditions de labo-
ratoire, des études épidémiologiques mettent en 
évidence, de façon répétée, une association des 
sulfates et des nitrates avec des effets tels que les 
admissions pour troubles respiratoires [23] et les 
naissances prématurées [6]. Il existe plusieurs théo-
ries pour expliquer cette divergence : les sulfates, 
bien qu’inertes à l’état pur, pourraient interagir dans 
l’air ambiant avec d’autres polluants atmosphé-
riques, ce qui augmenterait la toxicité du mélange 
de polluants et/ou formerait et libérerait des pro-
duits qui modifieraient la capacité et/ou la concen-
tration requise pour être néfaste pour la santé.

Métaux

Outre les composants organiques, les composants 
métalliques des PM, en particulier dans la fraction 
fine, sont souvent cités comme étant les plus suscep-
tibles d’avoir des effets sur la santé, notamment à 
des concentrations proches ou légèrement supé-
rieures aux niveaux ambiants actuels. Ils sont géné-
rés par des processus métallurgiques, proviennent 
d’impuretés dans les additifs de carburant et d’abra-
sions mécaniques, telles que l’usure des freins et des 
pneus sur des véhicules. La toxicité pulmonaire 
associée à l’inhalation de certains métaux, observée 
dans des études épidémiologiques menées dans la 
vallée de l’Utah (États-Unis), a été confirmée par 
des études cliniques, animales et in vitro qui ont mis 
en évidence des effets pro-oxydatifs et inflamma-
toires  [21;22;24]. Le nickel  (Ni) et le vanadium (V) 

semblent jouer un rôle majeur,  d’autres données 
suggérant qu’il en est de même pour le plomb (Pb) 
et le zinc  (Zn) non oxydo-réduit  [13]. En effet, des 
études épidémiologiques suggèrent des liens entre 
Ni et V et mortalité [25;26], hospitalisations pour 
atteintes cardiorespiratoires [20] et sifflement bron-
chique [27], ainsi qu’une association entre les 
concentrations de Zn dans les PM2,5  et le risque 
d’exacerbation de l’asthme chez l’enfant  [28]. 
Cependant, il est important de noter que l’absence 
de données probantes sur les effets d’autres métaux 
spécifiques n’implique pas l’absence d’effets. De 
plus, la différence d’effet entre les formes hydro
solubles et insolubles est encore mal connue.

Taille

Les preuves épidémiologiques indiquant que les par-
ticules ultrafines (UFP) constitueraient la fraction des 
PM ayant les effets les plus nocifs, sont apportées 
par des études montrant une augmentation de la 
mortalité et des hospitalisations pour causes cardio-
respiratoires  [29;30]. Cela est d’une certaine façon 
logique, étant donné que la petite taille des particules 
permet une plus grande pénétration pulmonaire et 
un passage vers des sites extra-pulmonaires. De plus, 
les petites particules présentent, en masse, une sur-
face beaucoup plus importante pour l’adsorption de 
substances chimiques toxiques. Cependant, il est 
difficile d’étudier la toxicité d’une classe granulo
métrique particulière, car elle n’est pas indépendante 
de la composition chimique (par exemple, les UFP 
sont généralement riches en hydrocarbures poten-
tiellement nocifs). Des données montrent néanmoins 
que les fractions les plus fines des PM, quelle que 
soit leur origine (urbaine ou rurale), sont plus sus-
ceptibles de produire des biomarqueurs d’effets et 
d’exposition  [31]. Par rapport aux travaux sur les 
PM2,5 et PM10, il existe relativement peu d’études 
sur les effets sanitaires des UFP.Donc, de nouveaux 
travaux de recherche devraient être menés pour 
déterminer s’il existe des effets sanitaires pour 
d’autres fractions particulaires. Par exemple, les par-
ticules grossières peuvent également être dange-
reuses car, selon les sources, elles peuvent contenir 
des endotoxines responsables d’effets néfastes pour 
la santé [32].

Source

Les combustibles fossiles sont la principale source 
de pollution particulaire dans le monde. Cette pol-
lution semble être associée aux effets les plus délé-
tères pour la santé. Des études ayant caractérisé 
précisément l’exposition à différents polluants 
locaux indiquent de façon relativement cohérente 
que l’exposition aux émissions du trafic automobile 
est plus nocive que l’exposition aux émissions des 
centrales thermiques ou aux masses d’air carbonées 
secondaires [33]. Cette hypothèse est étayée par des 
études épidémiologiques mettant en évidence un 
lien entre le gradient de distance par rapport à des 
axes routiers majeurs, ou des polluants spécifiques 
émis par les véhicules, et des effets comme une 
diminution de la fonction pulmonaire [34], le déve-
loppement d’asthme  [35], une dimunition de la 
survie des personnes souffrant d’insuffisance 
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cardiaque  [36] et une augmentation du risque 
d’infarctus du myocarde aigu  [37]. La prochaine 
étape dans ce domaine de recherche est l’identifi-
cation des composants responsables. Les questions 
restant à élucider sont celles de l’importance des 
UFP en termes de nombre de particules et selon 
leurs composants chimiques, et de toxicité relative 
des émissions des moteurs (source de composés 
organiques volatils, gaz, particules d’échappement 
diesel, carbone élémentaire, carbone organique), de 
celle due à l’usure des pneus/freins (composants 
carbonés, métaux) et des composants de poussières 
de chaussée remises en suspension dans l’air (source 
d’aluminium, de silicium, particules d’usure de pneu, 
sel de chaussée, huile de moteur).

Besoins et défis de la recherche

Malgré des progrès continus en termes de surveil-
lance et de méthodologie sur le plan épidémio
logique et toxicologique, les connaissances actuelles 
ne permettent pas de quantifier ou classer de façon 
précise les effets sanitaires des PM émises par dif-
férentes sources ou selon leurs différents composés. 
L’exploitation de ces connaissances dépend des 
avancées combinées d’études toxicologiques et épi-
démiologiques utilisant des approches et méthodes 
multiples, ainsi que de l’intégration optimale entre 
ces disciplines, pour constituer un ensemble de 
données probantes permettant de conclure. Les 
domaines de recherche, dont certains sont en cours 
et qui seraient particulièrement utiles pour élucider 
les effets de sources et composants spécifiques de 
PM sont :
•  la cohérence des études, c’est-à-dire la standar-
disation des conditions expérimentales, des critères 
et de la présentation des données de façon à per-
mettre une comparaison directe des relations expo-
sition-effets pour différentes particules ;
•  l’utilisation de techniques de modélisation plus 
sophistiquées ainsi que de données de spéciation 
chimique avec une définition spatio-temporelle et 
populationnelle plus large. Cela permettra de pro-
duire des données d’exposition plus précises, en 
particulier pour les émissions qui varient au plan 
local, telles que le carbone élémentaire et d’autres 
marqueurs d’émissions de véhicules. Ceci permet-
trait d’éviter des erreurs dans l’estimation des expo-
sitions, qui génèrent des variations des estimations 
des effets sanitaires au sein d’une même étude ;
•  l’inclusion de nouveaux paramètres d’exposition 
tels que la surface active des particules, ainsi que 
des marqueurs de la toxicité, comme le potentiel 
oxydatif, défini comme étant la capacité de PM 
inhalées à induire un stress oxydatif pulmonaire et 
systémique. Cela présente l’avantage d’intégrer effi-
cacement les différences de taille, distribution, sur-
face et composition des PM dans une expression 
unitaire simple de la toxicité ;
•  le développement du recueil de données person-
nelles afin de mieux définir et prendre en compte 
les populations vulnérables et les fenêtres de sen-
sibilité. Par exemple, l’amélioration des connais-
sances sur la régulation épigénétique de gènes, les 
associations génotype-phénotype et les interactions 
gène-environnement impliquées dans la réponse 
d’un hôte aux polluants atmosphériques est parti-
culièrement importante ;

•  une meilleure compréhension des effets des 
mélanges de polluants atmosphériques. Les connais-
sances sur l’importance relative des effets additifs, 
synergiques ou même antagonistes de co-polluants 
(par exemple, les PM et les polluants en phase 
gazeuse ou vapeur tels que l’ozone) dans l’induction 
d’effets sanitaires sont très parcellaires.

Ainsi, le développement de telles connaissances 
permettrait des avancées significatives pour 
comprendre et comparer les effets sanitaires des 
différents composants, sources et caractéristiques 
des PM. Cela permettrait de constituer une base 
solide pour guider les recherches futures et déve-
lopper des normes de qualité et des mesures de 
contrôle de la pollution de l’air plus pertinentes et 
mieux ciblées. L’objectif est de disposer de données 
qui conduisent à des politiques publiques, en 
matière de santé environnementale, efficaces dans 
le contrôle des composants/sources particulaires les 
plus nocifs pour la santé, afin de réduire de la façon 
la plus efficiente possible le poids des maladies dont 
ils sont la cause. À plus long terme, un tableau plus 
cohérent de la façon dont les expositions environ-
nementales affectent le risque de développer des 
maladies chroniques pourrait être dressé. Par 
exemple, quels sont les facteurs autres que la pol-
lution atmosphérique par les PM qui ont un effet 
délétère sur notre santé et comment les mesurons-
nous ? Cela requiert une évaluation globale, dès la 
conception, de l’effet de l’exposition à tous les fac-
teurs liés à l’environnement et au mode de vie 
(pollution par les PM, infection, obésité, stress, etc.), 
sur le risque de développer des maladies chroniques, 
plutôt que d’étudier séparément les risques indivi-
duels à des moments particuliers de la vie [38]. Cet 
historique des expositions au cours de la vie, appelé 
« exposome », correspond à l’établissement d’un 
profil des principales substances chimiques ou de 
leurs produits, connus pour causer des maladies et 
présents dans le sang d’un sujet [39]. Il est certain 
que la caractérisation de l’exposome sera un défi 
technologique, mais constituera un changement 
radical dans l’évaluation des expositions, qui devrait 
permettre que la recherche en santé environnemen-
tale continue de jouer un rôle important dans la 
définition des politiques de santé publique et 
d’amélioration de la santé.
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La prise en compte des variations saisonnières et 
de la température comme facteurs possibles de 
confusion est l’un des aspects majeurs des études 
visant à analyser les impacts à court terme de 
la  pollution atmosphérique urbaine  [1;2]. Les 
méthodes actuellement utilisées permettent de 
s’assurer que les relations observées entre polluants 
et mortalité ne sont pas un artefact lié à l’effet de 
la température ou d’autres facteurs saisonniers [3]. 
La question d’une influence de la température ou 
de la saison sur les effets associés aux niveaux de 
polluants mesurés dans l’air extérieur a été moins 
souvent étudiée. Cette influence pourrait, par 
exemple, être expliquée par une relation entre les 
niveaux mesurés dans l’air extérieur et l’exposition 
à la pollution atmosphérique, variable selon les 
conditions climatiques, une composition différente, 
selon la saison ou la température, des particules 
ou du cocktail constitué par l’ensemble des pol-
luants atmosphériques, ou encore une synergie 
des polluants atmosphériques et des conditions 
climatiques dans leur action sur l’organisme.
Une étude relative à l’influence de la saison et de 
la température sur les effets à court terme de 
l’ozone et des PM10 sur la mortalité dans neuf 
villes françaises, a été menée pour la période 
1998-2006 pour l’ozone, et pour la période 2000-
2006 pour les PM10. Des modèles de séries tem-
porelles reliant le compte journalier de décès et 
un indicateur de pollution ont été construits pour 
chaque ville, pour l’année entière et par saison1. 
Une interaction avec les jours très chauds a été 
testée (jours définis par une température moyenne 
supérieure au percentile 97,5 des températures 
moyennes journalières). Ces modèles ont permis 
d’estimer, dans chacune des villes, le pourcentage 
d’augmentation de la mortalité en relation avec 

1  Hiver=décembre-février, printemps=mars-mai, été=juin-
août, automne=septembre-novembre

une augmentation de 10 μg/m3 de la concentra-
tion en polluant dans chaque ville. Une synthèse 
quantitative des résultats sur l’ensemble des villes 
a été réalisée par méta-analyse. Plusieurs analyses 
de sensibilité ont été menées.

Les résultats montrent un effet plus important de 
l’ozone et des PM10 en été sur la mortalité totale 
et la mortalité pour causes cardiovasculaires et 
cardiaques. Ainsi, une augmentation de 10 μg/m3 
de PM10 en été (pour la concentration moyenne 
du jour et de la veille) se traduit par une augmen-
tation de 3,9% [2,8;5,1] du nombre total de décès 
(hors accidents et morts violentes) et de 4,4% 
[2,3;6,5] du nombre de décès pour causes cardio-
vasculaires, alors que cette augmentation n’est 
que de 0,8% [0,2;1,5] et 0,9% [0,2;1,7] 
respectivement pour l’année entière. Aucune 
influence significative de la saison n’est par contre 
notée pour les causes cérébrovasculaires et respi-
ratoires. Des résultats similaires sont observés 
pour l’ozone, avec un effet plus important sur la 
mortalité totale et sur la mortalité pour causes 
cardiovasculaires en été.

Par ailleurs, l’effet des polluants est significative-
ment accru les jours très chauds. En effet, pendant 
ces jours, une augmentation de 10 μg/m3 du niveau 
d’ozone se traduit par une augmentation de 1,9% 
[1,1;2,6] du nombre total de décès contre 0,5% 
[0,3;0,6] pour les autres jours. Les résultats obte-
nus pour les causes cardiovasculaires et cardiaques 
sont similaires. L’influence des jours très chauds 
est moins nette pour les PM10, avec une augmen-
tation du nombre total de décès de 2,2% [-1,4;5,8] 
les  jours très chauds contre 0,8% [0,1;1,4] pour 
les autres jours. L’ensemble de ces résultats est 
conforté par les différentes analyses de sensibilité 
et est cohérent avec la littérature [4-6].

Ces nouveaux résultats confirment l’importance 
d’agir pour diminuer les niveaux de pollution 

atmosphérique urbaine, d’autant que dans les 
années à venir, du fait du changement climatique, 
on peut s’attendre à observer plus fréquemment 
des niveaux élevés d’ozone, associés à des tem-
pératures élevées [7;8], à l’image de ce qui s’est 
produit pendant la vague de chaleur de l’été 2003. 
Les tendances évolutives des niveaux de fond 
d’ozone et de PM10 sont moins claires, du fait 
d’influences opposées des différents paramètres 
climatiques sur les sources de pollution et sur la 
chimie atmosphérique.
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Résumé  /  Abstract

Contexte et objectifs – Le fait de résider à proximité des grands axes 
routiers et la pollution de l’air due au trafic ont été associés à des effets 
néfastes pour la santé. Cette revue de la littérature a pour objectif de donner 
une vue d’ensemble des études d’intervention les plus pertinentes, publiées 
en anglais, évaluant l’impact sanitaire de changements de la qualité de l’air 
spécifiquement dus à des interventions sur le trafic ou le transport routier. 
Les interventions ont été définies comme étant des événements visant à 
réduire la pollution de l’air, ou des réductions de cette pollution survenant 
de façon secondaire, à partir de 1990.
Résultats – Les études publiées montrent de façon convergente qu’un 
certain nombre d’interventions sont associées à des effets bénéfiques sur 
la santé, principalement par une réduction de la mortalité et/ou de la mor-
bidité cardiovasculaire ou respiratoire.
Conclusions – Ces observations soulignent les bénéfices sanitaires et 
financiers de l’élaboration et de la mise en œuvre de politiques efficaces 
dans l’Union européenne pour réduire, directement ou indirectement, la 
pollution atmosphérique associée au trafic routier, et d’en assurer le res-
pect au fil du temps.

Air pollution interventions: A brief review

Background & Aims – Living near major roads and traffic-related air 
pollution has been linked to adverse health effects. This review aims to pre­
sent an overview on the most relevant, published intervention/accountability 
studies in English assessing the health impact of changes in air quality 
specifically due to traffic/transport related interventions. Interventions were 
defined as events aimed at reducing air pollution or where reductions 
occurred as a side effect, from 1990 onwards. 
Results – There is consistent published evidence that a number of these 
interventions have been associated with health benefits, mostly by way of 
reduced cardiovascular or respiratory mortality and or morbidity.
Conclusions – These findings underscore the health and monetary benefits 
from drafting and implementing effective EU policies that directly or in 
directly reduce traffic-related air pollution, and ensuring compliance with 
them over time.

Mots-clés  /  Keywords

Pollution de l’air, trafic, études d’interventions, impact sanitaire  /  Air pollution, traffic, interventions, accountability studies, health impact

Contexte et objectifs

Une revue de la littérature relative aux études 
d’intervention sur la pollution de l’air a été conduite, 
afin d’identifier les types d’interventions et les 
approches utilisées pour évaluer les effets sanitaires 
associés [1].
Des relations entre le fait de résider à proximité 
d’axes routiers majeurs et/ou la pollution atmosphé-
rique associée au trafic routier, et des effets sani-
taires indésirables, ont clairement été mises en 
évidence [2-4]. De plus, on a pu constater un effet 
positif sur la santé d’un déménagement de zones 
à  forte pollution atmosphérique vers des zones à 
pollution et trafic plus faibles [5-7].
Les travaux présentés ici donnent une vue d’en-
semble des études d’intervention les plus perti-
nentes évaluant l’impact sanitaire de changements 
dans la qualité de l’air spécifiquement dus aux 
interventions associées au trafic et/ou au transport 
routier, publiées en anglais depuis 1990. Certaines 
de ces interventions ne sont pas des interventions 
au sens strict du terme, mais peuvent être des effets 
non planifiés, imputables à des changements poli-
tiques, économiques ou à d’autres changements 
sociétaux [1]. Cette revue n’est pas une présentation 
exhaustive de toutes les interventions associées au 
trafic routier existantes. Une recherche systématique 
dans PubMed, Google Scholar, ISI Web of 
KnowledgeSM, HEI Publication Database et 

Science Direct® a été menée. Des critères d’inclusion 
ont été appliqués pour sélectionner les publications 
pertinentes en distinguant trois types d’interven-
tions : (i) sources multiples, (ii) trafic, (iii) Jeux olym-
piques. Une étude bibliographique complète cou-
vrant une gamme d’interventions plus large a été 
publiée par ailleurs [1].

Sources d’émission multiples

Il existe plusieurs cas documentés où des sources 
de pollution locales multiples, provenant de diffé-
rents secteurs, ont été supprimées ou ont subi des 
changements suite à des modifications politiques, 
légales ou économiques, et qui permettent d’évaluer 
l’effet de cette suppression ou de ce changement 
sur la qualité de l’air, la morbidité et la mortalité [8]. 
Cependant, il est souvent difficile d’attribuer avec 
certitude les bénéfices aux interventions. En effet, 
les changements dans la qualité de l’air présentent 
de multiples aspects et ne sont pas exclusivement 
associés au transport routier.

Réduction de la teneur en soufre 
des carburants à Hong Kong, 
1990
La limitation de la teneur en soufre des carburants 
à 0,5% en poids a été mise en application à Hong 
Kong en 1990 pour les centrales électriques et les 
véhicules. Un an après l’intervention, les taux 

moyens de dioxyde de soufre (SO2) avaient diminué 
de 53% dans l’ensemble de la ville et de 80% dans 
le district fortement pollué de Kwai Tsing [9]. Cette 
baisse s’est maintenue pendant plus de cinq ans. 
Une réduction des décès durant la saison froide a 
été observée dès la première année post-intervention. 
Par rapport aux valeurs prédites, des diminutions 
plus élevées ont été observées pour la mortalité 
annuelle toutes causes (2,1%) et les mortalités res-
piratoire (3,9%) et cardiovasculaire (2,0%). En 
revanche, aucun effet n’a été observé sur les décès 
dus aux cancers ou à d’autres causes. Le gain en 
espérance de vie par année d’exposition à des 
niveaux de contaminants plus faibles a été estimé 
à 20  jours pour les femmes et 41  jours pour les 
hommes [9].
Wong et coll.  [10] ont évalué la santé respiratoire 
d’enfants vivant d’une part dans un district forte-
ment pollué et, d’autre part, dans un district modé-
rément pollué. Ils ont constatés que le bénéfice de 
l’intervention était plus grand pour les enfants de 
la zone polluée que pour ceux de la zone moins 
polluée, qui présentaient de meilleures valeurs bron-
chiques initiales. Ces observations sont cohérentes 
avec celles publiées par Peters et coll. [11].

Réunification allemande, 1990
La réunification de la République démocratique alle-
mande (« Allemagne de l’Est ») et de la République 
fédérale allemande (« Allemagne de l’Ouest ») en 
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1990 s’est accompagnée de changements impor-
tants dans l’environnement politique et les structures 
socio-économiques  [1]. Entre autres changements, 
le pays a notamment connu une évolution progres-
sive et globale de la composition de sa flotte de 
véhicules et une augmentation générale du nombre 
total de véhicules (en particulier diesel). Parallè
lement, le nombre de motocyclettes a diminué 
(-83%) [12].
Les modifications de la composition des carburants 
et de la flotte, les changements des structures indus-
trielles et l’amélioration du contrôle des émissions 
ont conduit à une diminution des taux de polluants. 
Ebelt et coll.  [12] rapportent ainsi des baisses 
de 58% pour les TSP (total suspended particules), 
de 74% pour les PM2.5, de 50% pour l’ion sulfate 
SO4

2- et de 91% pour le SO2 à Erfurt (Allemagne 
de l’Est)  entre 1991 et 1998. On note cependant 
une augmentation des particules ultrafines [12;13].
Ces observations ont été corroborées par Suguri 
et coll. [14] en 2006, qui ont observé que les niveaux 
de pollution atmosphérique en Allemagne de l’Est 
étaient devenus similaires à ceux de l’Allemagne de 
l’Ouest. Ils ont également relevé une diminution des 
moyennes annuelles de TSP d’environ 43% dans 
cinq villes d’Allemagne de l’Est.
Peters et coll. [13] ont évalué l’impact à court terme 
de l’amélioration de la qualité de l’air sur la morta-
lité journalière à Erfurt, de 1990 à 2000. Ils décrivent 
une association à court terme retardée entre mor-
talité journalière et taux de dioxyde d’azote (NO2), 
monoxyde de carbone (CO), particules ultrafines et 
ozone (O3). Ces résultats ont été confirmés par 
Breitner et coll. [15]. 
En outre, Suguri et coll. ont montré qu’en 1991, les 
enfants âgés de six ans vivant en Allemagne de l’Est 
avaient une fonction pulmonaire moins bonne que 
celle des enfants d’Allemagne de l’Ouest. En 1997, 
cette différence avait disparu, en même temps que 
la différence de concentration des TSP. Ils ont aussi 
observé un effet négatif de l’exposition à la pollution 
liée au trafic routier sur la fonction pulmonaire [14]. 
Ces résultats sont cohérents avec les observations 
d’études antérieures [16-18].

Politiques européennes relatives 
aux émissions atmosphériques
L’Union européenne (UE) a progressivement appliqué 
des mesures législatives en vue d’améliorer la qualité 
de l’air en réduisant les émissions provenant de dif-
férents secteurs. L’Agence européenne pour l’envi-
ronnement (AEE) [19] a publié une évaluation de 
l’impact de plusieurs de ces mesures en les comparant 
avec un scénario dans lequel elles n’étaient pas 
appliquées. Des réductions significatives des émis-
sions, en particulier de CO (-80%), composés orga-
niques volatils non méthaniques (-68%), oxydes 
d’azote (-40%) et PM2,5 (-60%) ont ainsi été décrites 
en 2005, suite à l’application des directives relatives 
au transport, tandis que la consommation d’énergie 
dans ce secteur avait augmenté d’environ 20% pen-
dant la période d’étude. Des changements dans les 
niveaux d’O3 ont été observés, avec un profil plus 
irrégulier et des diminutions dans la plupart des 
régions, sauf en Allemagne, aux Pays-Bas et au 
Royaume-Uni, où ils ont augmenté.

Le rapport AEE n°  8/2010  [19] indique que les 
mesures de réduction diminuent l’impact sanitaire 
du secteur du transport routier (en termes d’années 
de vie perdues) de 13% et 17% pour, respecti
vement, les PM2.5 et l’O3. Ces chiffres sont basés 
sur  le calcul de la moyenne de l’ensemble des 
pays membres de l’AEE comparée au scénario sans 
politique de réduction [1].

Mise en œuvre d’un règlement 
européen pour réduire la teneur 
en soufre dans certains 
combustibles liquides
Une analyse sur 20 villes européennes a été conduite 
pour évaluer l’impact de la législation de l’UE (direc-
tive du Conseil 93/12/CEE  [20] et ses versions 
amendées  [21;22]) visant à réduire la teneur en 
soufre de certains carburants et ses conséquences 
sur la qualité de l’air, en se focalisant sur le SO2, la 
mortalité et les coûts financiers associés. 
L’analyse des données de qualité de l’air indique 
une tendance générale à la baisse des niveaux de 
fond de SO2 sur la période d’étude dans toutes 
les villes européennes étudiées, cohérente avec les 
observations d’une diminution sensible du SO2 
ambiant en Europe et en Amérique du Nord [23-25]. 
Il n’y a pas eu de changement brusque des concen-
trations en SO2 après la mise en application des 
directives. En revanche, une diminution progressive 
des niveaux de SO2 a été observée. Pour les 20 villes 
étudiées, une baisse globale d’environ 66% des 
niveaux de SO2 ambiant a été observée en compa-
rant la période avant octobre  1994 (période 
pré-directive) et celle après l’année 2000.
L’analyse des données sanitaires ne met pas en 
évidence de changement de pente de la courbe 
dose-réponse SO2-mortalité en comparant les 
périodes avant et après mise en vigueur des direc-
tives du Conseil. Cette observation est cohérente 
avec une courbe dose-réponse linéaire jusqu’à des 
concentrations très faibles  [26]. La réduction de 
mortalité estimée par l’étude est uniquement asso-
ciée à une diminution des niveaux de SO2. Sur 
l’ensemble de la période d’étude, l’analyse montre 
qu’une augmentation de 10 µg/m3 des niveaux de 
SO2 est associée à une augmentation de la mortalité 
toutes causes (0,53%), respiratoire (0,49%) et 
cardiovasculaire (0,72%) [26].
À partir de l’année  2000, comparativement à la 
période pré-directive, on estime que les réductions 
des niveaux de SO2 ont permis d’éviter 2 212 décès 
par an, correspondant à un coût financier de 
191,6 millions d’euros [27].

Initiatives associées  
au trafic routier

Les initiatives relatives au trafic routier visant à en 
modifier la densité et/ou la composition de la flotte 
de véhicules, permettent d’étudier simultanément 
l’impact sur la pollution atmosphérique locale et sur 
la santé publique [28].

Péage urbain de Londres, 2003
Le 17 février 2003, Londres (Royaume-Uni) a institué 
un péage urbain dans le but de réduire la congestion 
du trafic dans le centre-ville sur une zone d’environ 

22 km2, en faisant payer un droit de péage pour les 
véhicules à quatre roues entrant dans cette zone du 
lundi au vendredi entre 7h et 18h  [29]. D’autres 
mesures ont été prises pour améliorer le trafic, 
comme des améliorations du réseau de bus, des 
voies piétonnes et des pistes cyclables. Après un an, 
les encombrements ont pu être réduits de 30% [30]. 
Tonne et coll. [31] ont modélisé l’impact du péage 
urbain de Londres sur la pollution atmosphérique et 
la mortalité associées au trafic routier. Ils ont observé 
une nette variabilité des taux de pollution dans dif-
férentes parties de la ville et ont décrit une diminu-
tion globale des oxydes d’azote (NOx), avec une 
baisse plus importante dans les zones défavorisées 
par rapport à la zone de péage. Cependant, Kelly 
et  coll.  [32] ont conclu que, si des signaux faibles 
et négligeables de changement de la qualité de l’air 
ont été observés, globalement aucun effet net du 
péage urbain sur les concentrations de polluants 
atmosphériques n’a pu être mis en évidence.
Tonne et coll.  [31] ont estimé les années de vie 
gagnées (AVG) pour 100 000 habitants, conformé-
ment aux diminutions des niveaux de NO2 dans leur 
modèle. Elles sont de 26 AVG pour l’agglomération 
londonienne, de 183 AVG pour les résidents dans la 
zone de péage, ces derniers représentant une très 
faible proportion de la population londonienne, 
et de seulement 18 AVG pour les zones restantes. 
Globalement, ces observations indiquent un impact 
très faible du péage urbain sur les niveaux de pol-
lution atmosphérique associés au trafic et sur la 
santé publique.
Tonne et coll. ont également examiné les associa-
tions entre les changements de NOx et les admissi-
ons à l’hôpital pour causes cardiorespiratoires, de 
2001 à 2004 [33]. Ils ont mis en évidence une asso-
ciation significative entre les admissions pour bron-
chiolite et les niveaux de NOx, en ajustant sur la 
dépendance spatiale au niveau de l’arrondissement, 
mais avec une variation spatiale significative [1].

Essai de péage urbain 
à Stockholm, 2006
Un essai de péage urbain a été mis en œuvre à 
Stockholm (Suède), du 3 janvier au 31 juillet 2006, 
sur une zone du centre-ville d’approximativement 
30 km2 [34]. Les frais de péage étaient échelonnés 
selon l’heure, entre 7h et 18h30, le tarif le plus élevé 
correspondant aux heures de pointe. Parallèlement, 
les transports publics ont été développés et ren
forcés, afin d’augmenter leur capacité et leur fré-
quence [35]. Les principaux objectifs de l’essai ont 
été atteints, en particulier l’effet sur l’amplitude du 
flux de trafic de part et d’autre de la zone de péage 
aux heures payantes. Ce dernier s’est stabilisé à 
une  valeur inférieure d’environ 22% au trafic de 
2005 [34].
Johansson et coll. [36] ont comparé les niveaux de 
pollution atmosphérique dans le centre-ville en 
2006, avec et sans péage. Ils ont observé des réduc-
tions de 10% pour les NOx, 7,6% pour les PM10 
totales et 10% pour la fraction de PM10 provenant 
des pots d’échappement. En utilisant les NOx comme 
marqueurs des émissions dues au trafic routier, ils 
ont calculé que l’impact sur la santé publique s’élè-
verait à 206 AVG pour 100  000  habitants pour 
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l’agglomération de Stockholm sur dix ans, si la dimi-
nution du niveau d’exposition se maintenait. Ces 
résultats sont très proches des estimations de Tonne 
et coll. [31] pour Londres.
L’amélioration due au péage urbain a été perçue 
comme positive par la majorité du public, perception 
confirmée par un référendum sur une proposition 
visant à rendre le système permanent [1;35].

« Ecopass » à Milan, 2008
Invernizzi et coll.  [37] ont examiné l’impact sur la 
qualité de l’air local de l’instauration en 2008 du 
règlement « Ecopass » de restriction du trafic à 
Milan (Italie). Ce règlement, qui concernait une zone 
relativement restreinte du centre historique de la 
ville, d’une surface 8,2 km2, imposait l’achat d’un 
ticket d’entrée pour les véhicules les plus polluants. 
Après sa mise en application, des réductions signi-
ficatives de noir de carbone ont été observées. En 
revanche, aucun changement des niveaux des PM1, 
PM2,5 et PM10 n’a été relevé. Les observations des 
auteurs soulignent l’importance de l’utilisation 
d’une mesure appropriée de la pollution atmos
phérique afin d’évaluer l’efficacité de différentes 
interventions sur la qualité de l’air [37]. L’impact de 
cette intervention sur la santé publique n’a pas été 
étudié [1].

Jeux olympiques

Jeux olympiques d’été, 
Atlanta, 1996
Lors des Jeux olympiques d’Atlanta (États-Unis), en 
1996, des mesures ont été prises pour réduire les 
embouteillages, tout en mettant en place un réseau 
de transports en commun plus fonctionnel : aug-
mentation de la flotte de bus, transports publics 
fonctionnant 24 heures sur 24, horaires de travail 
flexibles, etc.
Friedman et coll. [38] ont observé des améliorations 
de la qualité de l’air, associées à une diminution du 
nombre des consultations aux urgences et des hos-
pitalisations pour asthme. Cependant, ces obser
vations ont été contestées par Peel et coll. en 
2010 [39], qui soulignent que des facteurs de confu-
sion importants n’avaient pas été pris en compte 
dans l’étude originale.

Jeux olympiques d’été, 
Pékin, 2008
Les Jeux olympiques et paralympiques de Pékin 
(Chine) en 2008 ont fait l’objet de plusieurs études 
visant à évaluer les effets sanitaires de la réduction 
des embouteillages et de l’amélioration de la qualité 
de l’air. La comparaison entre la période pré-
olympique et la période olympique a mis en évi-
dence des améliorations des niveaux de pollution 
atmosphérique. On estime cependant que les condi-
tions météorologiques prévalant pendant les 
Jeux  ont contribué à hauteur de 40% à cette 
amélioration [40].
Li et coll. [41] ont décrit une réduction significative 
des consultations pour asthme de l’adulte au cours 
des Jeux, tandis que Hou et coll.  [42] ont observé 
que l’exposition humaine aux PM10 et les coûts 
financiers sanitaires associés étaient plus faibles 
pendant la période olympique que durant les 

périodes pré- et post-olympiques. Huang et coll. [43] 
ont décrit des améliorations de la variabilité de la 
fréquence cardiaque (VFC) chez 43  résidents âgés, 
précédemment diagnostiqués comme présentant 
des maladies cardiovasculaires. Des résultats simi-
laires ont été présentés par Wu et coll. [44] lors de 
l’évaluation de la VFC chez 11 conducteurs de taxi 
jeunes et sains, tandis que Zhang et coll.  [45] ont 
relevé des améliorations aux niveaux respiratoire et 
cardiovasculaire.

Discussion et conclusion

Les données et les méthodes utilisées dans les ana-
lyses pour les différentes études sont très variables, 
ce qui limite la possibilité de comparaison directe 
des résultats. A posteriori, il n’est pas toujours pos-
sible d’évaluer complètement une intervention, car 
cela dépend du financement, des données dispo-
nibles, etc. Globalement, cette étude bibliographique 
montre que les différentes interventions, quelle que 
soit leur nature, permettent de réduire effectivement 
les niveaux de pollution atmosphérique. Les études 
montrent de façon étayée qu’un certain nombre 
d’interventions ont des effets bénéfiques sur la 
santé, principalement via une réduction de la mor-
talité et/ou de la morbidité cardiovasculaire ou 
respiratoire [1].
Ces résultats mettent en évidence les bénéfices 
sanitaires et financiers de l’élaboration et de la mise 
en œuvre de politiques efficaces dans l’UE pour 
réduire directement ou indirectement la pollution 
atmosphérique associée au trafic routier, et d’en 
assurer le respect au fil du temps [2].
Afin de permettre une comparaison plus détaillée 
des résultats d’évaluation d’impact sanitaire de dif-
férentes études d’intervention, des guides standar-
disés sont nécessaires. Cependant, il est clair qu’il 
n’existe pas d’approche unique adaptée à tous les 
cas. L’hétérogénéité de la nature des interventions 
et la disponibilité des données peuvent être des 
facteurs limitants lors de la comparaison des résul-
tats. Il est donc préférable de promouvoir une 
évaluation prospective des études d’intervention. En 
attendant, nous recommandons (i)  l’utilisation de 
zones témoins (zones dans lesquelles aucune inter-
vention n’a été mise en œuvre) le cas échéant, 
(ii) l’utilisation complète de toutes les données dis-
ponibles, (iii)  l’utilisation d’une fenêtre temporelle 
appropriée pour l’évaluation, et (iiii)  l’utilisation de 
plusieurs approches de modélisation pour accroître 
la confiance à accorder aux résultats [1].
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Entre 1 et 3 millions de Franciliens (dont 9 Pari-
siens sur 10) sont potentiellement exposés à des 
niveaux de pollution atmosphérique qui ne res-
pectent pas la réglementation, principalement le 
long des axes routiers et dans le cœur de l’agglo-
mération parisienne. Tel est, depuis plusieurs 
années, le constat invariable d’Airparif, qui observe 
en Île-de-France une situation insatisfaisante au 
regard des normes de qualité de trois polluants : 
le dioxyde d’azote NO2, les particules de diamètre 
inférieur à 10 µm (PM10) et les particules fines de 
diamètre inférieur à 2,5 µm (PM2,5).
Ces trois polluants ont un point commun : leurs 
émissions directes sont fortement liées au trafic 
routier. La moitié des émissions régionales 
d’oxydes d’azote (NOx) proviennent directement 
du trafic routier, de même qu’un quart des émis-
sions régionales de particules primaires (PM10 et 
PM2,5)1. À ces particules primaires, s’ajoutent des 
particules secondaires provenant de transforma-
tions chimiques de polluants gazeux ayant réagi 
entre eux, ou des particules transportées sur de 
longues distances à travers l’Europe, ou encore 
des particules déposées au sol et remises en 
suspension.
En 2011, une étude menée par Airparif en parte-
nariat avec le LSCE (Laboratoire des sciences du 
climat et de l’environnement, CNRS-CEA) a mon-
tré qu’à proximité d’un axe routier comme le 
boulevard périphérique, 45% des particules fines 
mesurées proviennent du trafic local (essentielle-
ment des véhicules diesel), 15% de la pollution 
générale ambiante de l’agglomération parisienne 
et 40% de l’import (transport et réactions 
chimiques). En revanche, loin du trafic, seules 8% 
des particules fines mesurées sont produites direc-
tement par le trafic routier alors que 70% sont 
importées (dont 6% sont issues du transport 
routier extérieur à la région).
Que ce soit pour les particules PM10 ou le NO2, 
les valeurs limites sont dépassées de façon récur-
rente ; une procédure de contentieux est d’ailleurs 
en cours avec l’Union européenne pour les PM10, 
et ce pourrait être aussi le cas pour le NO2. Pour 
ce dernier, 3,1 millions de Franciliens résident dans 
des lieux où ils ont potentiellement été exposés, 
en 2011, à un niveau moyen de NO2 dépassant 
la valeur limite annuelle de 40 µg/m3. Les concen-
trations les plus importantes ont été relevées dans 
l’agglomération parisienne, au voisinage des 
grands axes de circulation (autoroutes, routes 
nationales et importantes voies départementales) 
et dans le nord du cœur dense de l’agglomération 
(figure). Dans Paris, les niveaux de pollution sur la 

1  Source : inventaire Airparif 2008. Disponible à : http://
www.airparif.asso.fr 

rive droite de la Seine sont globalement plus 
élevés que sur la rive gauche, le réseau routier y 
étant plus dense et constitué d’axes de plus 
grande importance.
Au cours du temps, en situation éloignée du trafic, 
après une décroissance significative des concen-
trations, les niveaux sont globalement restés 
stables depuis plusieurs années. Le long des axes 
de circulation, aucune amélioration ne se dessine 
depuis plus de dix ans, les niveaux de NO2 sont 
globalement stables et élevés, jusqu’à deux fois 
supérieurs à la valeur limite imposée par la régle-
mentation. La part toujours croissante du NO2 
dans les émissions d’oxydes d’azote des véhicules 
diesel équipés de filtres à particules catalysés 
conduit même à observer des hausses de teneurs 
moyennes de NO2 sur certains sites de mesure. En 
2011, la valeur limite annuelle était dépassée sur 
15% du réseau routier modélisé francilien (soit 
près de 1 600 km de voirie) et 90% du réseau 
parisien. 
Pour les particules PM10, 2,7 millions de Franciliens 
(près d’1  habitant sur 4) et un tiers du réseau 
routier régional ont été concernés en 2011 par un 
dépassement de la valeur limite journalière euro-
péenne (50  µg/m3 à ne pas dépasser plus de 
35  jours par an), sur une superficie d’environ 

260  km2 au voisinage des axes du cœur de 
l’agglomération et des axes majeurs de la grande 
couronne (3  500  km d’axes sont touchés). La 
valeur de 50  µg/m3 en moyenne journalière a 
parfois été atteinte à distance du trafic. Le nombre 
de jours où cette situation s’est présentée est 
toutefois resté inférieur à 35  jours en 2011, 
contrairement à 2007 et 2009. Pour les particules 
fines, la valeur limite annuelle européenne appli-
cable en 2011 (28 µg/m3, qui sera abaissée pro-
gressivement tous les ans pour atteindre 25 µg/m3 
en 2015) est respectée loin du trafic. Mais elle est 
dépassée à proximité de certains axes majeurs. 
Quant à l’objectif de qualité français (10 µg/m3), 
qui correspond également aux recommandations 
de l’Organisation mondiale de la santé, il est lar-
gement dépassé dans toute la région et concerne 
l’ensemble des 11,7 millions de Franciliens.
Pour être complet, il faut ajouter que malgré une 
tendance globale à la diminution des concentra-
tions annuelles en benzène émis majoritairement 
par le trafic routier (en particulier les deux-roues 
motorisés), l’objectif de qualité (2 µg/m3) de ce 
polluant est dépassé sur une superficie de l’agglo-
mération parisienne d’environ 20 km2, et concerne 
approximativement 400  000  habitants, dont 
1 Parisien sur 6.

Encadré – L’impact du trafic routier sur la qualité de l’air en Île-de-France / Box – The impact of road 
transport on air quality in the greater Paris area

Figure  Carte des relevés de NO2 en 2011 en région parisienne (Petite couronne)  /  Figure  Map of 
NO2 measurements in the greater Paris area (inner suburbs), France, 2011

Source : Airparif
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Résumé  /  Abstract

Malgré un allongement continu de l’espérance de vie et une amélioration 
générale de l’état de santé des populations, nous n’apparaissons pas, 
aujourd’hui encore, tous égaux devant la mort et/ou la maladie. Des inéga-
lités de santé persistent entre différents groupes de population et, en parti-
culier, entre les différentes catégories sociales : globalement, les personnes 
appartenant aux catégories socioéconomiques les moins favorisées vivent 
moins longtemps et sont en moins bonne santé que celles des catégories 
socioéconomiques les plus favorisées. Cette problématique constitue de nos 
jours un objet d’études et de recherches privilégié en santé publique, ali-
mentant régulièrement les débats scientifiques et politiques.
De nombreux déterminants ont déjà été identifiés pour expliquer l’exis-
tence des inégalités. Pourtant, aujourd’hui, une partie de celles-ci 
demeurent encore inexpliquées. C’est précisément dans ce contexte que les 
nuisances environnementales, et en particulier l’exposition à la pollution 
atmosphérique, ont été suspectées comme pouvant contribuer aux inéga-
lités sociales de santé (ISS). Deux mécanismes principaux, documentés 
dans la littérature, permettent de comprendre comment l’environnement 
pourrait jouer un rôle dans les ISS : (1) les populations défavorisées pour-
raient être exposées à un plus grand nombre de nuisances et/ou à des 
niveaux d’expositions plus élevés (différentiel d’exposition) et/ou (2)  les 
populations plus défavorisées pourraient être plus vulnérables aux effets 
de  l’environnement (différentiel de vulnérabilité/susceptibilité) en raison 
d’un état de santé plus fragile que les populations plus favorisées.
Cet article a pour objectif de présenter l’état des connaissances sur le rôle 
que pourrait jouer l’exposition à la pollution atmosphérique dans les ISS.

Exposure to air pollution and social inequalities 
in health

Despite a continuous extension of life expectancy and a global improvement 
in health status of populations in most industrialized countries, individuals 
remain unequal in death and disease. Inequalities remain between popula­
tion groups, and especially between social classes: As a general rule, socio­
economically disadvantaged populations are more strongly affected by 
various health problems compared to the most privileged ones. Reducing 
social health inequalities has become an explicit goal and debate of health 
policies over the past few years.
In spite of the numerous risk factors already identified, some of these 
inequalities remain unexplained. In light of this, it is suspected that environ­
mental nuisances, air pollution in particular, also contribute to social ine­
qualities in health. The contribution of environmental exposure has been 
mentioned in the literature to explain part of the observed health inequali­
ties, leading to hypotheses about disproportionate impacts of environmental 
risks according to the social characteristics of the population. Environmental 
exposures may contribute to health inequalities through (1) differential sus­
ceptibility, the deprived population could be more susceptible to air pollution 
effect due to a fragile health status, and/or (2) differential exposure, deprived 
populations could be exposed to a greater number of environmental nuisances 
and/or to a higher level of nuisances.
The aim of the present article is to draw up the state of the knowledge on the 
role of air pollution exposure in the social health inequalities.

Mots-clés  /  Keywords

Inégalités sociales de santé, expositions environnementales, différentiel d’exposition, différentiel de vulnérabilité  /  Social health inequalities, environmental 
exposures, differential exposures, differential susceptibility/vulnerability

Contexte et enjeux économiques 
et sociétaux

Globalement, l’espérance de vie augmente et l’état 
de santé des populations s’améliore dans la plupart 
des pays industrialisés. Pourtant, nous n’apparais-
sons pas, aujourd’hui encore, tous égaux devant la 
mort et/ou la maladie. Des inégalités de santé per-
sistent entre différents groupes de populations, 
notamment entre les catégories sociales  [1]. De 
manière générale, les populations désavantagées 
au plan socioéconomique sont plus fréquemment 
affectées par divers problèmes de santé  [2-4]. La 
réduction des inégalités sociales de santé (ISS) est 
ainsi devenue un objectif explicite des politiques de 
santé ces dernières années, et constitue un objet 
d’études et de recherches privilégié en santé 
publique.
La France est marquée par de profondes inégalités 
sociales de mortalité, supérieures à celles observées 
dans les autres pays d’Europe de l’Ouest. Par 
exemple, l’écart du risque de mortalité prématurée 
chez les hommes (de 45 à 59 ans) entre les profes-
sions manuelles et non manuelles y est environ deux 

fois plus élevé qu’en Suède ou au Danemark. De 
nombreux travaux ont tenté d’identifier les méca-
nismes et les déterminants à l’origine de ces ISS. 
D’après la littérature, elles pourraient connaître de 
multiples déterminants interdépendants agissant de 
concert pour engendrer un état de santé plus 
dégradé au sein des groupes socioéconomiquement 
défavorisés.

Plus précisément, parmi les facteurs susceptibles 
d’expliquer ces inégalités, plusieurs déterminants 
ont été proposés : les facteurs de risques individuels 
(alcoolisme, tabagisme, sédentarité, obésité, dia-
bète…) et d’autres facteurs tels que le contexte 
social et psychosocial (latitude décisionnelle, stress 
au travail, dépression…) ainsi que l’accès inégal au 
système de soins, à la prise en charge et aux trai-
tements les plus adaptés seraient plus prévalents 
dans les populations plus défavorisées. Ils n’ex-
pliquent cependant qu’une partie des inégalités 
observées. C’est précisément dans ce contexte que 
la contribution des nuisances environnementales, 
souvent inégalement distribuées sur un territoire, 
aux ISS a été avancée.

Le courant classique de l’épidémiologie environne-
mentale a pris en compte cette influence des fac-
teurs sociaux par des techniques de standardisation 
conventionnelles, qui considèrent les facteurs socio-
économiques comme des facteurs de confusion dans 
l’association entre les facteurs de risque et l’événe-
ment de santé étudiés. Cette technique néglige 
cependant le fait qu’il peut exister des interactions 
complexes entre les conditions environnementales 
et sociales, comme cela a, par exemple, été mis en 
évidence par l’observation de différentiels de vulné-
rabilité aux effets de la pollution de l’air au sein de 
certains groupes de population [5].

Le différentiel d’exposition  
à la pollution atmosphérique

Le croisement des données environnementales et 
des données sociodémographiques caractérisant 
des populations devrait permettre de montrer s’il 
existe des inégalités d’exposition à des nuisances 
environnementales et si certaines portions du terri-
toire concentrent des sources de pollution et de 
nuisances. L’hypothèse sous-jacente serait que les 
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populations défavorisées pourraient être exposées 
à un plus grand nombre de nuisances et/ou à des 
niveaux d’exposition plus élevés. L’existence de dis-
parités territoriales des expositions environnemen-
tales selon le niveau socioéconomique serait 
contraire au principe de « justice environne
mentale » ou d’« équité environnementale », qui 
stipule qu’aucun groupe de population ne doit 
supporter une part disproportionnée des expositions.

L’étude de la distribution des expositions environne-
mentales au sein de groupes de population socio
économiquement différenciés a débuté aux États-Unis 
et au Canada [6-14]. Elle s’est étendue plus récem-
ment en Europe, notamment au Royaume-Uni et en 
Suède [15-19]. Initialement, les études américaines 
se concentraient sur la proximité de certains groupes 
de population avec les industries polluantes ou avec 
les principales voies de circulation. Les minorités 
ethniques, et particulièrement celles avec de faibles 
revenus, vivaient à plus grande proximité de grands 
axes routiers à forte densité de trafic, d’aéroports, 
d’industries polluantes, d’incinérateurs, de décharges 
ou de centrales énergétiques [8;10;12-14;20].

Les études de justice environnementale en relation 
avec les indicateurs de qualité de l’air, mesurés ou 
modélisés, sont plus récentes. Une majorité de ces 
études a conclu que les concentrations en polluants 
atmosphériques mesurées dans les secteurs où 
vivaient des populations défavorisées étaient plus 
élevées que pour les populations plus favorisées. 
Au Canada par exemple, une équipe de chercheurs 
a publié plusieurs articles révélant l’existence d’iné-
galités environnementales dans la zone industrielle 
d’Hamilton : les études les plus récentes ont démontré 
l’existence d’une association entre les concentrations 
de particules totales en suspension de chaque unité 
géographique considérée et les caractéristiques 
socioéconomiques de la population qui y réside 
(taux de chômage, valeur du logement, revenu 
médian du foyer, pourcentage d’immigrants, 
etc.) [11;21]. Par ailleurs, en 2005, Brajer et coll. [22] 
ont montré que le niveau d’éducation et le niveau 
de revenu des foyers étaient statistiquement asso-
ciés aux concentrations d’ozone et de PM10. Enfin, 
trois études menées en Nouvelle-Zélande ont 
démontré l’existence d’inégalités environnemen-
tales à partir d’une variété d’indicateurs socio
économiques. Ainsi, quel que soit l’indicateur, la 
pollution atmosphérique est plus importante dans 
les zones plus défavorisées [23;24].

En Europe, les études d’équité environnementale, 
moins nombreuses, rapportent des résultats plus 
contrastés. Deguen et coll. [25] ont récemment syn-
thétisé la littérature européenne investiguant la 
relation entre la pollution atmosphérique et le 
niveau socioéconomique. Quelques exemples 
d’études européennes sont détaillés ci-après, met-
tant en évidence la diversité des résultats obtenus. 
En Angleterre en 2007, McLeod et coll.  [26] ont 
étudié la relation entre les concentrations en parti-
cules de moins de 10 μ m de diamètre (PM10), 
dioxyde d’azote (NO2) et dioxyde de soufre (SO2), 
et plusieurs indicateurs socioéconomiques. Ils ont mis 
en évidence que les classes socioéconomiquement 
les plus favorisées apparaissaient plus exposées à 

la pollution de l’air quel que soit le polluant ou 
l’indicateur socioéconomique considéré. À l’opposé, 
Brainard et coll. [17] ont plus classiquement démon-
tré que les concentrations en NO2 et en monoxyde 
de carbone (CO) à Birmingham étaient plus élevées 
dans les zones géographiques défavorisées et pré-
sentant une proportion plus élevée de population 
de couleur. Mitchell et coll. [16] ont élevé ce constat 
à l’échelle nationale en conduisant la première 
étude de justice environnementale sur l’ensemble 
du Royaume-Uni. Cette étude a apporté une preuve 
manifeste d’inéquité environnementale en montrant 
que, si les populations défavorisées étaient exposées 
à de plus forts niveaux de pollution (NO2) sur leur 
lieu de résidence, elles y contribuaient proportion-
nellement moins que les populations favorisées, 
puisque la majorité ne possédait pas de voiture 
contrairement aux populations favorisées. Plus 
récemment, ce même auteur a confirmé ces résultats 
sur la ville de Leeds en démontrant que la proportion 
de personnes possédant une voiture diminuait 
avec  l’augmentation des concentrations de NO2 et 
celle du niveau de défaveur  [15]. En outre, Briggs 
et coll.  [27] concluaient que la force d’association 
entre les indices de défaveur britannique (indica-
teurs de Townsend et Carstair) et la pollution atmos-
phérique était plus élevée que pour les autres nui-
sances environnementales. Deux études conduites 
à Oslo (Norvège) ont révélé des résultats contras-
tés [28;29]. À partir de plusieurs indicateurs socio
économiques (proportion d’ouvriers, niveau de 
rémunération, niveau d’éducation, proportion de 
propriétaires de leur logement…), Naess et coll. [28] 
ont montré que les zones géographiques les plus 
défavorisées présentaient un niveau plus élevé de 
PM2,5. En revanche, à partir des données d’une 
cohorte de Norvégiens, aucune relation significative 
entre le NO2 et le niveau d’éducation ou la profes-
sion n’a été mise en évidence. Les deux études 
menées à Helsinki (Finlande)  [30;31] ont confirmé 
l’existence d’inégalités à partir d’une mesure indivi-
duelle de la pollution de l’air : le niveau individuel 
de NO2 et de PM2,5 diminue lorsque le niveau 
d’éducation augmente. En Italie, à Rome, ce sont les 
quartiers de résidence les plus favorisés qui appa-
raissaient les plus exposés à la pollution de l’air [32]. 

En France, le nombre de publications scientifiques 
sur ce sujet reste encore faible, même si elles sont 
de plus en plus nombreuses. Laurian [33] a montré 
que, globalement, les zones les plus pauvres étaient 
plus exposées aux nuisances environnementales 
que les zones les plus aisées. Dans l’agglomération 
strasbourgeoise, Havard et coll.  [34] ont démontré 
l’existence d’inégalités sociales en lien avec l’expo-
sition à la pollution atmosphérique. Ils ont mis en 
évidence que les Iris (Îlots regroupés pour l’informa-
tion statistique, unités géographiques définies par 
l’Insee, regroupant 2 000 habitants en moyenne) 
présentant un niveau moyen de défaveur étaient les 
plus exposés au NO2, aux PM10 et au CO. Rey 
et  coll.  [35] ont également démontré, dans une 
étude investiguant l’exposition à la chaleur et la 
vulnérabilité socioéconomique, que celles-ci se 
comportaient de façon synergique quant à la 
mortalité liée aux vagues de forte chaleur.

Le différentiel de vulnérabilité 

L’analyse de la littérature met en évidence que le 
différentiel d’exposition a été largement investigué, 
contrairement au différentiel de vulnérabilité, sur-
tout en Europe  [36;37]. Pourtant, Rios et coll.  [38] 
et Sexton et coll.  [39] avaient très tôt, dans les 
années  1990, émis l’hypothèse selon laquelle 
les  populations défavorisées pourraient être plus 
sensibles à certaines nuisances environnementales, 
en raison notamment du fait que leur santé était 
plus fragile que celle des plus favorisées ; en d’autre 
termes, à niveaux identiques, voire plus faibles, 
d’expositions environnementales, les effets sani-
taires pourraient être plus importants parmi les 
populations socioéconomiquement défavorisées. 
Ces populations, de par leurs ressources écono-
miques limitées et/ou leur niveau d’éducation plus 
faible, peuvent cumuler certains facteurs de risque 
(accès plus réduits à la nourriture « saine », niveau 
d’activité physique plus faible, moindre recours et 
accès aux soins et aux services sociaux…), reconnus 
pour entraîner/favoriser l’apparition ou le dévelop-
pement de maladies chroniques.

Dans les quelques études investiguant l’effet modi-
ficateur du niveau socioéconomique sur la relation 
entre l’exposition à la pollution atmosphérique et 
l’effet sanitaire, une majorité des résultats sont 
convergents : quel que soit le niveau de pollution 
atmosphérique, le risque sanitaire lié à l’exposition 
à cette dernière est plus élevé pour les populations 
défavorisées que pour les populations plus favo
risées. En France, à Strasbourg par exemple, ce sont 
les populations résidant dans les Iris les plus défa-
vorisés qui présentent un risque d’infarctus du myo-
carde accru, alors que les concentrations en PM10 
n’y sont pas plus élevées qu’ailleurs [40]. À Bordeaux, 
Filleul et coll. [41] ont montré une association signi-
ficative entre la mortalité, dans une population âgée 
de plus de 65 ans, et l’exposition aux fumées noires 
chez les ouvriers uniquement. Quelques études 
françaises ne mettent cependant pas en évidence 
de modification de l’effet sanitaire lié à l’exposition 
à la pollution atmosphérique par les caractéristiques 
socioéconomiques des populations  [42-44]. Ceci 
montre bien toute la complexité des mécanismes 
sous-jacents à la modification de l’effet de la pollution 
atmosphérique par le niveau socioéconomique, 
et la nécessité de conduire d’avantage d’études sur 
ce sujet.

Conclusion

La crise économique actuelle, avec ses conséquences 
sociales, pourrait exacerber les risques de santé liés 
à l’environnement déjà existants, entraver les pro-
grès récents et agir comme un facteur amplificateur 
des différences entre les groupes de population. 
L’identification de zones géographiques localisées 
cumulant vulnérabilités sanitaire, socioéconomique 
et environnementale (dont la pollution atmosphé-
rique) pourrait se traduire par la formulation de 
priorités des politiques publiques visant à réduire 
les inégalités de santé, comme le demande expli
citement la loi de santé publique de 2004. Parmi 
ces politiques, celles impliquant les acteurs de 
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l’environnement dans les systèmes de transport, 
l’urbanisme ou encore le logement, aux côtés des 
acteurs de santé publique, jouent un rôle clé. En 
effet, ces derniers doivent engager des actions pré-
ventives, dont l’efficacité est fortement dépendante 
de la collaboration avec les autres secteurs, selon 
l’approche « Health In All Policies » (HiAP). Le sys-
tème de santé doit se saisir du problème grandissant 
des inégalités sociales ; les inégalités environnemen-
tales étant aussi de fortes contributrices aux inéga-
lités de santé, il doit unir ses forces avec celles des 
autres secteurs. C’est précisément dans ce contexte 
que le projet Equit’Area1 s’est développé au sein de 
l’École des hautes études en santé publique. Il vise 
à explorer la contribution de certaines pollutions et 
nuisances environnementales aux importantes iné-
galités sociales de santé qui existent en France et 
qui ont eu tendance à croître au cours de la dernière 
décennie. Projet de recherche scientifique, Equit’Area 
se veut aussi une plateforme pour éclairer l’action 
publique qui chercherait à réduire ces inégalités 
sociales de santé.
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