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


Partie 3

Evaluation des effets de la pollution de l’air

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

Tableau 3-0 Sources de différences méthodologiques entre les études

Critères
Différences majeures

Années
Les niveaux de pollution ont fortement évolué entre 1967 et 2000

Pays
Différents pays : PVD- Pays de l’Est / USA / Europe 

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

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

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

Approches
Directe vs. construite/scientifique

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

Méthodes
MEC (CAP, CAR), MDP, MPH, MPM (MPP, MCM)

Nous avons grossièrement distingué deux catégories d’études.

La première concerne environ 70 études et porte sur l’évaluation en référence aux expositions (de l’évaluation d’un type d’effet associé à un polluant jusqu’à l’ensemble de la pollution et l’ensemble des effets). Nous retrouverons la distinction effectuée précédemment entre les approches directe et construite. 

La seconde ne concerne que quelques études, et porte sur le coût marginal d’un trajet supplémentaire, exprimé en coût par kg émis ou par km/véhicule parcouru. Elle concerne principalement les émissions de particules et utilise exclusivement une approche construite, et s’avère la plus opérationnelle en terme de décision publique.

31 Evaluations en référence aux expositions

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

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

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

311 Les méthodes directes.

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

3111 Méthode des Prix Hédonistiques 

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

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

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

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

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

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

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

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

3112 Méthode des Dépenses de Protection

Cette méthode a été peu utilisée, puisque 4 études seulement l’ont employé et portent toutes sur la morbidité non chronique. Cropper (1981) étudie la réduction des dépenses (sanitaires et pertes de revenu) qui résulteraient d’une réduction de 10% du niveau de SO2, et obtient une valeur de 20 $/an/hab. En utilisant la méthode des pertes monétaires, notons qu’elle n’obtient que la moitié, soit 10$/an/hab.

Dickie et Gerking (1991a) étudient les dépenses de protection évitées si les niveaux ambiants d’ozone étaient ramenés aux niveaux standards (concentration/jour <12 pphm) en considérant d’abord les autres polluants comme fixes, puis en considérant qu’ils seraient accompagnés de réductions de CO et de NO2. Les résultats sont respectivement compris entre 13 à 31$/an/pers (selon que les individus souffrent de symptômes associés ou non, et selon leur lieu de résidence), et 34–59 $/an/pers.

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

3113 Méthode d’Evaluation Contingente

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

Deux concernent le CAP pour une réduction de 50% de la pollution associée au trafic automobile. Belhaj (1996) étudie le CAP des habitants de deux villes marocaines (Rabat et Salé) et obtient un valeur de 16-17 $/an/pers, et Strand (1985) obtient une valeur comprise entre 127 et 144 $/an/pers sur un échantillon de la population norvégienne, concernant le CAP pour l’adoption d’un pot catalytique. Notons que le contexte de cette dernière étude était favorable du point de vue de la conscience environnementale, suite à l’approbation par le gouvernement norvégien de la nécessité des pots catalytiques en février 1984.

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

McClelland et al. (1993) évaluent le CAP pour la réduction de 25 jours de faible visibilité au profit d’une augmentation de 25 jours de bonne visibilité (le nombre de jours de visibilité moyenne étant maintenu). Traitant les biais de sélection de façon statistique, la valeur moyenne s’établit à 117 $/an/pers, dont environ 50% pour les effets sanitaires, 20% pour les dégradations aux bâtiments, 20% pour les dégradations aux cultures et le reste (11%) pour les autres effets.

Carlsson et al. (2000) évaluent le CAP des suédois pour une diminution de 50% des substances nocives dans leurs lieux de résidence et de travail à environ 250 $/an/pers. Les auteurs interprètent ce chiffre comme étant certainement supérieur aux seuls bénéfices sanitaires, mais sûrement inférieur à l’ensemble des bénéfices associés à la diminution proposée.

Enfin, Rhamatian (1987) à partir de variations subjectives supportées par 5 photos représentant divers niveaux de visibilité dans le Grand Canyon, évalue le CAP pour une réduction de la PA globale à 3,2 $/an/pers. 

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

Johansson et Kriström (1988) évaluent les CAP individuels et collectifs à payer pour une suppression des émissions de soufre en Suède. Le premier s’élève à 480 $/an/pers et le second, qui passerait par la perte d’emplois associés aux secteurs polluants, s’élève à 267 $/an/pers. Notons toutefois que la Suède est un pays où la pollution atmosphérique est considérée comme l’une des menaces les plus sérieuses sur la santé humaine et l’environnement en général.

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

312 Approche construite

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

312 1 Etudes fondées uniquement sur la Méthode des Pertes Marchandes

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

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

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

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

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

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

Plus nombreuses sont les études cherchant à évaluer les effets morbides de court terme. Ainsi, Soudan (1992) les évalue entre 6,5 et 7,8 $/hiver/pers pour la ville de Grenoble, alors que Deloraine et al. (1995) et Zmirou et al. (1997) les évaluent entre 19 et 20 $/an/hab pour les agglomérations de Chambéry Grenoble et Lyon. Comme nous l’avons déjà vu, Cropper (1981) étudie les dépenses (sanitaires et pertes de revenu) qui résulteraient d’une réduction de 10% du niveau de SO2, et obtient une valeur de 10 $/an/hab (contre 20$ avec la MDP). Jensen-Castaneda (1981) évaluent l’effet sanitaire de la suppression du SO2 au Mexique (avec une approche assez frustre qui consiste à attribuer 50% des effets sanitaires à cet indicateur) à 1,2 $/an/hab. Notons que cette faible valeur tient largement aux différences de niveau de vie entre le Mexique et les pays industrialisés.

Shechter (1991), dans une enquête menée en Israël, évalue à 55,2 $/an/pers la somme qui serait épargnée si le niveau de la pollution atmosphérique (mesurée par les particules et le SO2), était divisé par deux. Il s’agit, compte tenu du système de santé fortement collectivisé, d’un coût plus social qu’individuel. Notons également qu’il est environ 2,5 fois plus élevé que celui résultant de l’enquête d’évaluation contingente menée dans le même cadre.

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

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

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

Horst (1990) évalue les effets d’une réduction de la concentration de NO2 sur les surfaces en bois peintes entre 0 et 9$/an/pers, comprenant les dépenses de ravalement supplémentaire et le temps passé à le faire. 

Glomsrod (1990) évalue en Norvège, les bénéfices associés à la suppression du SO2 à 18,2 $/an/pers (dont 12,6 $/an/pers de coûts directs et le reste résultant d’une allocation inefficace des ressources). Glomsrod et al. (1996) refont le même type de calcul sur les émissions de SO2 et la pollution acide, alors que le niveau des émissions de SO2 a chuté de 60% depuis l’étude précédente. Ils obtiennent un coût de 10,5 $/an/pers (dont 7,1 $/an/pers de coûts directs), en utilisant un taux d’actualisation annuel de 7%.

Enfin, Fally et al. (1996) évaluent à environ 20 $/an/pers le coût de la pollution acide sur les bâtiments à Bruxelles.

3122 Etudes combinant la MPM et la MEC

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

L’étude EPA (1996) évalue les effets sanitaires de court et de long terme, ainsi que les effets sur les matériaux, les cultures et la visibilité, qui auraient pu être observés sur la période 1970-1990 si les normes du Clean Air Act avaient été respectées pour chacun des indicateurs de pollution (soit de –30% pour les NOx à –99% pour le plomb). Ils s’élèvent à 8’160 milliards de dollars (soit environ 1’630 $/an/hab, ordre indicatif calculé par nos soins).

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

Ecoplan (1996) évalue les coûts sanitaires de court et de long terme associés aux particules émises par les transports routiers en Suisse, et aboutit à une valorisation moyenne de 203 $/pers/an.

McCubbin et Delucchi (1996) évaluent les effets sanitaires de long et court terme de la pollution atmosphérique d’origine automobile (PM et O3) pour la région de Los Angeles, entre 8,8 et 99 milliards de dollars (soit entre 880 et 9’900 $/an/pers si l’on suppose une population d’environ 10 millions d’habitants). Les valeurs sont relativement élevées, car les auteurs retiennent un nombre de cas de mortalité attribuable dans la fourchette haute de la littérature, une valeur de la vie plus élevée, et du fait que la part du trafic routier dans les émissions est plus importante dans la région de Los Angeles que pour d’autres zones géographiques.

Olsthoorn et al. (1999) évaluent les bénéfices à attendre, au niveau de la population urbaine de l’Union européenne, de la diminution des émissions moyennes de divers polluants, en matière de mortalité de long terme, de morbidité et d’effets sur les matériaux. Ils s’élèvent respectivement à 0,738-32,9 $/an/pers (diminution de 10% des émissions de SO2), 3,54-51,3 $/an/pers (diminution de 8% des émissions de NOx) et 43-445 $/an/pers (diminution de 50% des émissions de PM10).

Quatre autres études évaluent les bénéfices associés à la mortalité de long terme.

UK HEALTH (1999) évalue l’effet sanitaire (mortalité de long terme et morbidité de court terme) d’une réduction de 1 µg/m3 de la concentration en trois polluants sur la population urbaine du Royaume-Uni. Compte tenu des diverses hypothèses effectuées par les auteurs, les fourchettes des intervalles sont relativement larges. Pour l’ozone, elle s’élève entre 0,009 et 8,63 $/été/pers, pour le SO2 entre 0,02 et 16 $/an/pers et pour les PM10 entre 0,036 et 20$/an/pers

CHESTNUT (1995) évalue les bénéfices en terme de mortalité et de morbidité de long terme qui résulteraient de la diminution des émissions de SO2 (précurseur des aérosols tels le SO4 et les particules) prévue dans l’Acid Rain Programm de 1990, dans 31 Etats de l’Est américain (170 millions d’individus). Ils s’élèvent à 60 $/an/pers en 1997, et à 206 $/an/pers en 2010.

Ostro et Chestnut (1998) évaluent les bénéfices en terme de mortalité de long terme et de morbidité de court terme qui résulteraient du respect de la concentration annuelle moyenne en PM2.5 de 15µg/m3 aux Etats-Unis entre 59 et 228 $/an/pers.

Chanel et al. (1996) et Rabl (1996), dans le cadre d’une évaluation menée sur l’Ile de France sur la base des données Erpurs, opèrent une évaluation de la mortalité de long terme pour les particules (en transposant les résultats nord-américains). Les premiers obtiennent une évaluation de 681 $/an/pers pour une diminution de la concentration annuelle moyenne jusqu’au niveau P5 (soit une variation de 21 µg/m3, correspondant à une réduction de 65%), et le second 61 $/an/pers pour une diminution de 10% de la concentration annuelle.

Se fondant également sur les seuls effets de court terme pour divers polluants, et pour les mêmes variations, ils obtiennent respectivement 91 et 2,7 $/an/pers pour le NO2, 122 et 0,54 $/an/pers pour l’O3, 274 et 1,9 $/an/pers pour les PM13 et 140 et 1,63 $/an/pers pour le SO2.

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

Enfin, Barron et al. (1995) ont mené à Hong Kong une étude visant à mesurer les bénéfices sanitaires en terme de morbidité respiratoire, à attendre d’une réduction des niveaux de TSP et de SO2 suite à la suppression en 1990 de combustibles soufrés. Ils s’élèvent entre 0,07 et 0,74 $/an/pers.

3123 Etudes fondées uniquement sur MEC

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

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

Austin et Krupnick (1999) évaluent les effets d’une réduction des émissions de SO2 au standard imposé par le Clean Air Act, à 192 $/an/pers dans l’Etat du Maryland, dont 170 pour la mortalité, 8 pour la morbidité aiguë et 4 pour la visibilité.

Enfin, un certain nombre d’études ne s’attachent à la valorisation que d’un seul effet : mortalité, morbidité ou visibilité.

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

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

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

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

Enfin, 2 études portent spécifiquement sur la visibilité. Schulze et al. (1983) évaluent, à partir d’une évaluation subjective fondée sur un classement de 1 à 5, le CAP pour une amélioration moyenne liée à une réduction du SO2 dans le Grand Canyon entre 24-79 $/an/pers. Randall et al. (1974) évaluent le CAP pour réduire les émissions en Part, SO2, NOx d’une usine de 73% et améliorer la visibilité à 61 $/an/pers pour les résidents (hors réserve indienne), et à 104 $/an/pers pour les supprimer totalement. 

313  Conclusion

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

32 Coûts en référence aux émissions

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

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

La méthodologie employée est de suivre le chemin causal allant des émissions aux effets sanitaires et à leur évaluation monétaire et d’adopter la méthodologie dite de «l’impact pathway». Dans le cas des transports routiers, cette démarche se décompose en 5 phases : 

Emissions  (Concentrations (Expositions  (Effets ( Coûts

Les 2 premières étapes permettent d’estimer les impacts physiques. À partir de la source d’émission et de la quantité de polluant émis, il faut calculer l’augmentation de la concentration dans l’air du polluant. Pour les dernières étapes (des concentrations ou expositions aux coûts), le travail de modélisation et d’évaluation est le même que pour les études visant à calculer les effets sanitaires en partant par exemple, de données de mesures de concentrations.

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

Avant de donner un aperçu des résultats obtenus dans la littérature, nous passons en revue quelques paramètres influençant la valeur exacte du coût marginal.

321 Sensibilité du coût marginal

Les paramètres qui peuvent modifier le coût des externalités sont présents à tous les stades : 

- les émissions dépendent du véhicule, des conditions de conduite et des conditions de circulation, 

- l’impact des émissions sur les concentrations dépendront des conditions météorologiques mais également de la topographie,

· l’exposition dépendra de la densité de la population située à proximité de la source ,…

3211 Les émissions

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

Caractéristiques intrinsèques

Type de carburant et type de véhicule 

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

Pour les particules, un des éléments déterminants est celui du type diesel ou essence du véhicule. Comparativement aux émissions des moteurs diesel atmosphériques, les émissions particulaires des moteurs à essence sont négligeables voire parfois comptées pour nulles. 

Dans le tableau 3-1, nous présentons les valeurs utilisées dans les quelques études
 ayant établi un coût des émissions. Elles soulignent la réduction importante (d’un facteur 15 selon Johansson-Stenman et Sterner [1998]) des émissions des moteurs diesel. Les prévisions sont encore plus optimistes, puisque la motorisation à injection directe et surtout les filtres à particules limiteraient les émissions de particules des moteurs diesel au point que diesel et essence deviendraient comparables. 

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

Etudes
VL essence
VL diesel

SMALL et KAZIMI [1995]
véhicules californiens
modèle de 1977 : 0,154

modèle de 1992 : 0,0068

modèle de 2000 : 0,0062


EYRES et al. [1997]
émissions moyennes : 0
Emissions moyennes : 0,17

Johansson-Stenman et Sterner [1998]
voiture de tourisme 

modèle 1988 : 0,037

modèle 1993 : 0,018

modèle 1996 : 0,013

modèle 2000 : 0,007
Voiture de tourisme

Modèle 1988 : 0,451

Modèle 1993 : 0,089

Modèle 1996 : 0,056

Modèle 2000 : 0,033

SPADARO et al. [1998] 
Taux d’émission moyen sur le trajet Paris-Lyon par un véhicule 


sans pot catalytique : 0,0299

avec pot catalytique : 0,01487
0,1499

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

Il est à noter que pour les véhicules diesel (et plus généralement, l’ensemble des véhicules), il existe une difficulté technique à pouvoir diminuer conjointement les émissions de particules et d’oxyde d’azote.

Etat du véhicule (âge, entretien…)

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

L’étude de BEATON et al. [1995] est un peu ancienne mais très édifiante : elle s’est déroulée durant l’été 1991 et concernait les émissions de HC et de CO des véhicules californiens. Selon cette étude, la moitié du parc automobile contribuait pour moins de 10% aux émissions du transport routier de ces polluants ; 7% des véhicules seulement émettaient près de 50% des émissions (par le transport routier) de CO, et 10% des véhicules émettent 50% des émissions du transport routier de HC. Les plus gros pollueurs ne sont pas forcément les voitures anciennes puisqu’il existe des gros pollueurs dans tous les modèles et tous les millésimes. Les différences d’émission au sein d’un même modèle / même millésime sont plus importantes que les différences d’émission entre les différents millésimes d’un même modèle. Ces différences s’expliquent essentiellement par l’entretien du véhicule (plus ou moins de maintenance) et par les modifications que font les automobilistes sur leur véhicule. En termes de politique à tenir, les auteurs concluaient que des mises à la casse des véhicules anciens seraient moins coût-efficace que des mesures de réparation et d’entretien des voitures. 

Il est souvent avancé que 20% des véhicules contribuent pour 80% de la pollution (ce qui correspond aux résultats décrits dans l’étude précédente), mais des résultats de l’ADEME et l’INRETS dressent un constat plus nuancé : la situation dépend des polluants. Ce serait vrai pour les composants imbrûlés (COV et CO), mais moins vrai pour les autres polluants puisque 20% des véhicules ne représenteraient que 40% des particules par exemple.

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

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

Les valeurs de ces paramètres dépendent tout à la fois des conditions de circulation, du type d’infrastructure routière, du comportement des conducteurs, des conditions météorologiques voire même de l’organisation urbaine.

Tout d’abord, la congestion du trafic en imposant des vitesse faibles et éventuellement une succession d’accélérations et de freinages, est manifestement facteur d’émission supplémentaire.

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

Que le moteur soit froid ou chaud dépend d’une part de la température extérieure mais aussi de la longueur du trajet. Malheureusement, l’évolution de l’urbanisation et du mode de vie ces dernières décennies ont induit une augmentation de l’usage de la voiture sur les courts trajets.

Pour le problème de l’évaporation des hydrocarbures, on en vient à s’interroger sérieusement sur l’importance de distinguer voies de circulation ombragées et non ombragées dans les modélisations. 

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

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

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

Examinons la part de chacun des facteurs dans l’augmentation des émissions de CO2. Pour les véhicules essence avec pot catalytique par exemple, le passage de la situation 4 (290 g/km) (situation la plus favorable en urbain) à la situation 1 (499,7 g/km) correspond à une double dégradation, vitesse réduite et moteur froid et se traduit par une augmentation de 70% des émissions : 10% sont attribuables au moteur froid (situation 4(situation 2), 60% à la réduction de vitesse (situation 2(situation 1). L’effet de ces mêmes facteurs sur les émissions de particules doit probablement être du même ordre de grandeur.

Tableau 3-2 Emission en g/km

(EsP= essence sans pot catalytique, EaP= essence avec pot catalytique)


Lieu
Vitesse
Distance
Moteur
Véhicule
CO2
Part. fines






EsP.
346,9


Situation 1
Urbain
Lent
Courte
Froid
EaP
499,7







Diesel
310,4







EsP.
242,7


Situation 2
Urbain
Fluide
Courte
Froid
EaP
320,9







Diesel
368,6







EsP.
383,6


Situation 3
Urbain
Rapide
Longue
Chaud
EaP
560,4







Diesel
417,4
0,24






EsP.
213


Situation 4
Urbain
Fluide
Longue
Chaud
EaP
290







Diesel
231,8
0,17






EsP.
162,8


Situation 5
Route


Chaud
EaP
203,6



ouverte



Diesel
167,7
0,13






EsP.
168,2


Situation 6
Auto-


Chaud
EaP
198,5



route



Diesel
173,6
0,15

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

3212 Le lieu de l’émission

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

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

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

322 Résultats

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

Les résultats de BONIVER et THIRY [1994] concernent l’agglomération de Bruxelles et la situation (en termes d’émissions) correspond à celle des années 90-91.

Tableau 3-3 Coût marginal exprimé en US$ 1996 (Source BONIVER et THIRY [1994])
Coût de la pollution de l’air lié à un km additionnel en voiture (soit en km-voyageur)
En heure de pointe : 0,27 (soit 0,1961)
En heure creuse : 0,22 (soit 0,1499)

Coût de la pollution de l’air lié à un km additionnel en bus (soit en km-voy)
En heure de pointe : 1,02 (soit 0,1538)

En heure creuse : 0,9615 (soit 0,069)

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

Tableau 3-4 SMALL et KAZIMI [1995], coûts en US$ 1996 par km parcouru



Essence
Diesel

Mortalité due aux particules 
0,017 

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

[0,066 – 1,497]*

Morbidité due aux particules
0,0008
0,026

Morbidité due à l’ozone
0,005 

[0,0017 – 0,015]*
0,024 

[0,0042 – 0,0716]*

Coût total sur la santé
0,0228
0,379

* Intervalle de confiance

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

Tableau 3-5 EYRES et al. [1997], coûts en US$ 1996 par km parcouru

Essence avec pot catalytique
Diesel

Polluant
Rural
Urbain
Rural
Urbain

Coût Particules (PM) seules
0,0019
0,0019
0,096
0,108

Coût total (N2O, CO, PM10, SO2, NOx, NMVOC, C6H6)
0,26037
0,6083
0,419
1,731

L’étude Suédoise de Johanson-Stenmann et Sterner [1998] différencie les résultats selon les modèles des véhicules mais n’a évalué que les coûts des émissions de particules.

Tableau 3-6 Johanson-Stenmann et Sterner [1998], coûts en US$ 1998 par km parcouru

Zone rurale 


Zone urbaine
Centre ville

Essence




1988
853,6. 10-6
0,004288
0,021423

2000
161,5. 10-6
811. 10-6
0,004053

2010
27,7. 10-6
139. 10-6
694,8. 10-6

Diesel




1988
0,010405
0,052271
0,261129

2000
761,3 10-6
0,003825
0,019107

2010
369,1 10-6
0,001854
0,009264

Enfin dans l’étude de SPADARO et al. [1998], les auteurs ont procédé à une estimation du coût sanitaire des émissions des particules ainsi que d’autres polluants pour un trajet Paris-Lyon. Ils donnent également une estimation des coûts sur les cultures, forêts et bâtiments… La méthodologie adoptée est celle du programme européen EXTERNE.

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

sur un trajet Paris Lyon


Essence avec pot catalytique
Diesel 

Coût santé des Particules
0,0033
0,0334

dont morbidité
0,0001
0,0014

dont mortalité
0,0032
0,032

Coût total 
0,027
0,0522

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

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

INCERTITUDES ET RECOMMANDATIONS

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

41 Incertitudes
Les connaissances en matière de pollution atmosphérique restent sous le coup de nombreuses incertitudes. Nous proposons dans cette partie une analyse de celles qui nous semblent primordiales du point de vue l’évaluation économique et de la décision publique. Connaître ces incertitudes est important d’une part parce qu’elles jouent sur la signification et la validité des résultats d’évaluation économique et d’autre part parce qu’elles constituent en soit un élément dont il faut tenir compte dans la prise de décision. À titre d’illustration, considérons le problème fictif suivant : 

« M. X se rend à son travail avec un véhicule diesel (fort émetteur de particules). On envisage deux mesures concurrentes possibles :

- installer un filtre à particules sur le véhicule, ce qui permettrait de réduire fortement la quantité de PM2,5 émise, mais sans diminuer les émissions des autres polluants,

- l’inciter à changer de mode de transport et à utiliser un moyen de locomotion moins polluant »

Quels sont les bénéfices sanitaires attendus pour chacune de ces deux mesures ? 

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

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

Par contre, l’évaluation des bénéfices pour la seconde mesure ne souffre pas de cette incertitude puisqu’elle induit une réduction conjointe des polluants entre lesquels il y a un risque de confusion
.

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

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

Il faut donc s’attendre pour quelques années encore, à ne pouvoir utiliser comme données pour les effets de long terme des particules, que celles issues des études américaines. Ceci pose un premier problème d’incertitude, celui de la transférabilité de ces fonctions Exposition/Réponse.

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

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

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

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

- L’hétérogénéité entre les expositions individuelles et les mesures des concentrations par les réseaux est-elle comparable dans les 2 populations?
- La composition des particules fines est-elle la même dans l’espace et dans le temps ? 

4111 Mesures de concentration et expositions individuelles

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

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

À ce titre, la définition et l’harmonisation des critères d’implantation des réseaux de mesure conduit à mesurer de la même façon. Dans l’étude épidémiologique des 9 villes (Quénel et al., 1999), on a observé une convergence importante des résultats ce qui semblent démontrer que les réseaux de capteurs mesurent bien la pollution de la même façon dans les différentes villes étudiées. 

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

Il y a là une source d’incertitude qui jusqu’à présent n’a guère été étudiée et on ne sait pas grand chose sur l’importance quantitative de cette incertitude sur les résultats d’évaluation. On peut penser qu’une mise à plat des connaissances en matière de modèle de dispersion dans les sites urbains et de lien entre pollution extérieure et intérieure devrait permettre de cerner les ordres de grandeur.

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

Quels résultats utiliser pour évaluer l’impact sanitaire d’une modification de PDU ?

Puisque les fonctions E/R sont construites sur les données du réseau de mesure, la seconde solution paraît préférable même si la première semble donner un résultat plus proche des vraies expositions individuelles. 

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

Une utilisation intelligente des modèles de dispersion devrait permettre de mener des études de sensibilité. 

4112 Composition des particules fines

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

Le problème est que la composition des particules a changé au cours des années (du fait de la modification de la composition des carburants, de la désindustrialisation, du meilleur contrôle des sources fixes,…) et n’est pas forcément similaire entre les pays. 

Les particules françaises de la fin des années 90 sont-elles les mêmes que les particules américaines du début des années 80 ? 

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

Pour discuter des incertitudes liées à ce problème de composition il serait souhaitable de rapprocher les connaissances biologiques et épidémiologiques concernant la nocivité des différents types de particules, des connaissances concernant la variabilité spatiale et temporelle des particules. À ce sujet, il semble que les particules européennes sont plus carbonées que les particules américaines, mais moins acides. 

412. Données manquantes

Par delà les incertitudes concernant l’utilisation des données épidémiologiques à des fins d’évaluation, se pose le problème de l’absence de données. Ne pas tenir compte de cette absence de données peut conduire à des décisions erronées. En effet si on ne tient compte que de l’évaluation des risques mesurés, cela revient implicitement à mettre une valeur nulle sur des risques non mesurés et ceci peut conduire à des décisions qui ne font que déplacer le problème d’un risque mesuré vers un risque non mesuré. On peut distinguer d’ailleurs la typologie sommaire suivante :

- les risques avérés et mesurés : par exemple, les études toxicologiques ont démontré le caractère nocif d’un polluant, la plausibilité biologique de ces effets est grande et on dispose de données épidémiologiques,

- les risques avérés mais non mesurés : c’est le même cas que précédemment mais on ne dispose pas de données épidémiologiques,

- les risques présumés : on ne dispose pas encore de données médicales qui permettraient de conclure à la nocivité certaine d’un polluant. 

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

4121 L’absence de données sur la morbidité de long terme

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

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

Les évaluations économiques ont montré que les coûts associés à la mortalité de long terme sont très supérieurs aux coûts associés à la mortalité de court terme (perte d’espérance de vie plus grande (10 ans au lieu de quelques mois), valeur plus élevée des fonctions E/R (d’un facteur égal à 3 ou 4)). Il en est probablement de même entre les coûts de la morbidité de long terme et celle de court terme. Le volet français de l’étude trilatérale SOMMER et al. [1999], et Chanel et al. (1999) ont donné une estimation grossière de ce que pourraient représenter ces coûts. Partant de l’hypothèse que les morts attribuables à la pollution de l’air correspondaient à des causes cardio-vasculaires, cardio-respiratoires ou à des cancers du poumon, ils ont fait l’hypothèse que la part attribuable à la pollution de l’air était la même pour ces causes de mortalité et pour la morbidité hospitalière correspondante. Ils ont donc recensé les coûts hospitaliers associés aux pathologies correspondantes et ont calculé la part attribuable à la pollution de l’air. Ce calcul fait apparaître que les coûts hospitaliers liés à la morbidité chronique étaient 5 fois supérieurs aux coûts hospitaliers liés aux effets de court terme.

Il serait intéressant de mener des recherches plus poussées en ce sens. Il faudrait d’abord établir plus finement la morbidité qui pourrait être associée à la mortalité de long terme. Ceci peut se faire en recensant les effets plausibles des polluants et les causalités possibles. Cela pose également des enjeux d’évaluation économique : comment compter correctement les coûts de la morbidité ? En économie de la santé, on constate souvent que les dépenses de soins sont concentrées essentiellement dans la dernière année de vie. Par conséquent, repousser de quelques années la mort d’un individu ne permet pas réellement d’éviter des dépenses de soins : elles sont simplement repoussées de quelques années. Cette idée est en partie trompeuse, mais il est vrai que le lien entre dépenses en soins et pertes de bien-être n’est pas totalement clair, particulièrement pour les pathologies chroniques.

4122 Déplacement du risque

Comme nous l’indiquions ci-dessus, ne s’en tenir qu’à une évaluation des risques mesurés peut conduire à déplacer simplement le problème vers des risques non mesurés. Par exemple, les particules fines sont l’objet d’une grande attention et une des sources bien identifiées sont les véhicules diesel. Avec les filtres à particule, les émissions seraient considérablement réduites. Le programme Auto–Oil II a estimé que les émissions de particules pourraient être réduites de 80% à un horizon de 10 ans avec l’entrée en vigueur des nouvelles normes. De fait, les futures mesures de concentration des PM10 seront probablement beaucoup plus faibles qu’elles ne le sont aujourd’hui. Le risque des particules aura-t-il pour autant disparu ? 

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

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

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

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

Taille des particules
Pénétration

> 11 µm
Ne pénètre pas 

7 – 11 µm
Pénètre les canaux du nez

4,7 – 7 µm
Atteint le pharynx

3,3 - 4,7 µm
Pénètre la trachée et les bronches primaires

2,1 - 3,3 µm
Pénètre les bronches secondaires

1,1 – 2,1 µm
Pénètrent les bronches terminales

0,65 – 1,1 µm
Pénètrent les bronchioles

0,43 – 0,65 µm
Pénètrent les alvéoles

Il est donc important d’étudier l’évolution des émissions des particules ultra–fines. Si ces émissions ne suivent pas l’évolution aussi favorable que celle des particules plus grosses, il serait essentiel de tenter d’en estimer leur impact. Même si l’on ne dispose pas de données épidémiologiques portant directement sur ces particules ultra–fines, il peut néanmoins être possible de tenter une quantification sur la base d’hypothèses plausibles. 

413 Causalité

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

4131 Validité des résultats épidémiologiques

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

- Peut-on représenter de manière pertinente par une seule valeur le niveau de pollution atmosphérique d’une agglomération ou d’une ville
 ?
- Cette valeur est-elle représentative des expositions individuelles ?
Les résultats cités semblent montrer que la réponse à la première question est positive mais que la seconde suscite un débat. Le problème est en effet que les personnes passent en moyenne moins de 10% du temps à l’extérieur ce qui pose premièrement le problème de la pénétration de la pollution extérieure à l’intérieur des locaux et deuxièmement, celui des sources intérieures. Pour les particules (cf rapport de Y. Le Moullec dans le tome 2 ), le taux de pénétration est d’autant plus proche de 1 que les particules sont fines (1 pour les PM2,5 par exemple). La principale source intérieure est le tabagisme et, comme l’indique S. Medina (D.1.2.3), il n’y a pas de risque de confusion dans les données épidémiologiques puisqu’il n’y a pas de corrélation entre consommation de tabac et pollution, et que le tabagisme est pris en compte dans les études de cohorte. Il doit en être probablement de même pour l’activité culinaire, seconde source intérieure.

4132 Causalité

Les études épidémiologiques quantifient une association statistique entre une mesure de pollution et des indicateurs de santé. Un enjeu important est la nature causale de ces associations. Ce problème de causalité est généralement envisagé à travers 8 critères (cf partie D.2 du rapport de Sylvia Medina):
- la force de l'association;

- la constance des résultats;

- la spécificité des résultats;

- la temporalité entre l'exposition et la survenue de l’effet;

- la relation Exposition/Risque (E/R);

- la plausibilité biologique;

- la cohérence des résultats;

- les preuves expérimentales.

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

Des preuves expérimentales (D.2.8) ont également été apportées, issues par exemple de l’observation de la diminution des consultations pour affections respiratoires consécutives à des arrêts pour cause de grève d’usines polluantes (source de NO2 ou de particules). À HongKong, il a été observé une diminution de l’hyperréactivité bronchique des enfants d’âge scolaire dans une zone polluée suite à une mesure réglementaire de désulfuration. Une étude économique a d’ailleurs été menée (BARRON et al. [1995]) montrant que les bénéfices sanitaires retirés compensaient en grande partie les coûts de cette réglementation.

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

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

Pour les particules, même si de nombreux éléments laissent présumer que l’effet mesuré pour les particules est indépendant des autres polluants, il est impossible d’en avoir la certitude. 

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

4133 Harvesting
Les études épidémiologiques portant sur les effets de court terme ont mis en évidence une augmentation de la mortalité liée à la pollution. Le problème (la question du «harvesting») est de savoir s’il ne s’agit pas de décès de personnes déjà très fragilisées et qui de toute façon, auraient succombé dans les jours qui suivent : les décès associés à la pollution atmosphérique seraient anticipés de seulement quelques jours, chez des personnes déjà malades et cet excès de décès serait compensé par une diminution du nombre de décès, les jours qui suivent. S’il en est ainsi, d’un point de vue économique, il ne faut pas utiliser une Valeur Economique d’un Décès (VED) pour estimer les coûts associés, cet excès de mortalité se traduirait pas des coûts minimes, voire nuls. Dans son rapport, Sylvia Medina (D.2.4) indique que les résultats récents montrent que cet effet «harvesting» s’applique surtout au niveau de la mortalité respiratoire, mais qu’au niveau cardiovasculaire, une augmentation de la probabilité de décès pour crise cardiaque ne s’accompagne pas d’une diminution de la probabilité de décès dans les jours ni dans les mois qui suivent : ces personnes n’auraient peut-être jamais fait d’accident cardiaque à moyen terme, si elles n’avaient pas été victimes de la pollution. 

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

4134 Effets de long terme

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

Ceci pose le double problème suivant.

- Si l’on décide d’une politique de réduction de la pollution de l’air, les bénéfices sanitaires ne seront pas obtenus immédiatement dans leur intégralité puisque la pollution passée continuera à produire ses effets. Il y a donc une évolution transitoire. Du fait de l’actualisation, une vie sauvée dans 10 ans vaut moins qu’une vie sauvée aujourd’hui. Comment prendre en compte ces délais dans l’évaluation d’une politique d’abattement ?

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

Cadre général

En recourant à la modélisation, des études ont essayé de calculer les facteurs de correction à introduire. Nous faisons ci-dessous une présentation résumée des méthodologies employées et des résultats obtenus. L’idée commune aux deux études dont nous allons rendre compte est de s’inspirer des résultats sur l’évolution des Risques Relatifs des fumeurs après sevrage. On dispose dans ce domaine de données assez nombreuses et on peut admettre que les mécanismes physiologiques pour la pollution de l’air et pour le tabagisme sont comparables. Le Risque Relatif de mortalité d’un fumeur (toutes causes de mortalité confondues) est d’environ 1,3
 (il est de près de 20 pour le seul cancer du poumon).

À partir d’une méta-analyse de 7 études, Lightwood et Glantz (1997) ont estimé qu’une forme exponentielle était optimale pour modéliser l’évolution du Risque Relatif (RR) de mortalité associé au sevrage tabagique : 
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où t est le temps écoulé (en années) depuis le  sevrage,

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

     RR représente le Risque Relatif de décès des non fumeurs,

      est un facteur temps (plus il est élevé, plus la convergence vers le Risque Relatif des non fumeurs est lente).

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

En matière de pollution de l’air, une politique de réduction est l’équivalent d’un sevrage chez les fumeurs et la relation précédente peut permettre de simuler l’évolution des bénéfices pendant la période transitoire où ils n’ont pas atteint leur maximum.

Prise en compte des effets de long terme dans une évaluation économique

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

Le graphique 4-1 montre l’évolution de ces bénéfices à partir de la mise en place d’une réduction définitive de la pollution de l’air, en fonction de différents facteurs temps ( (1, 5, 10)
. 
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Les simulations ont été faites pour différentes valeurs hypothétiques de réduction du Risque Relatif et les résultats montrent que l’évolution des bénéfices relatifs (c’est à dire exprimés par rapport au bénéfice maximal de long terme) est insensible à la valeur de la réduction du Risque Relatif considérée
. Il faut environ 15 ans pour obtenir 50% des bénéfices et le passage de  = 1 à  = 10 rallonge de 5 ans les délais pour obtenir 25 % des bénéfices et de 10 ans pour obtenir 75 % des bénéfices. En terme de calcul économique, la somme des bénéfices actualisés va dépendre fortement de ces délais. Si le facteur temps  et le taux d’actualisation sont élevés, l’intérêt économique d’une réduction de la pollution de l’air sera réduit. 

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

En généralisant la fonctionnelle exponentielle d’évolution du Risque Relatif, on peut généraliser cette méthodologie et étudier les bénéfices d’une politique progressive de réduction de la pollution de l’air. Les auteurs ont par exemple considéré une politique de réduction (linéaire) en 10 ans de 25% de la pollution de l’air, en reprenant les données de SOMMER et al. [1999] :

- augmentation du Risque Relatif de mortalité de 4,3% pour 10 µg/m3 supplémentaire d’exposition au PM10, 

- une pollution moyenne en PM10 d’origine anthropique de 16 µg/m3 pour la France.

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

- une valeur fondée sur le PNB/hab : 22 256 EUR en 1999,

- une valeur déduite d’une VED de 1,4 Million d’EUR
, correspondant à des accidents de la route : sous l’hypothèse que cette VED correspond à 40 années actualisées de vie perdue, on obtient une valeur de l’année de vie qui dépend du taux d’actualisation (elle croît avec le taux d’actualisation).

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


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

Estimation correcte :

Prise en compte du délai
1 457

(902-2 018)
4 452

(2 757-6 167)

Surestimation des bénéfices :

Non prise en compte du délai
2 471

(1 530-3 423)
7 551

(4 675-10 460)

* : intervalle de confiance à 95% basés sur les données épidémiologiques entre parenthèses.
Ce travail montre que l’on dispose d’outils de modélisation pour tenir compte correctement des effets de long terme dans des études coût–bénéfices. Dans un travail parallèle partant de la même fonctionnelle d’évolution du Risque Relatif, Leksell et Rabl [2000] se sont attachés à calculer le coût marginal d’une exposition supplémentaire. La problématique d’évaluation est différente du travail précédent : au lieu d’évaluer une politique d’abattement qui aura des effets définitifs, on évalue ici le coût d’une augmentation de la pollution pendant une courte période. On peut se servir de cette évaluation du coût marginal de l’exposition pour calculer le niveau d’une taxe sur les émissions. 

Facteur de correction des fonctions E/R 

Leksell et Rabl [2000] propose une modélisation qui peut permettre de corriger les fonctions E/R. Pour cela, ils introduisent une variable d’exposition totale (correspondant au stock cumulé des expositions passées) : pour une personne d’âge T, l’exposition totale est :
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où e(t) est l’exposition de la personne à l’âge T et ( est un facteur temps et nous verrons que l’on peut l’interpréter comme étant identique à celui de l’équation de l’évolution du Risque Relatif. 

Cette variable d’exposition totale permet de modéliser le fait que c’est l’exposition cumulée qui est importante, en tenant compte toutefois que l’exposition d’il y a 10 ans possède moins d’effet que l’exposition présente. L’idée est que le Risque Relatif de la personne d’âge T dépend de E(T) et non de e(t). On peut remarquer que si à la date T’ < T, l’exposition devient nulle (sevrage), alors 
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Par conséquent, si le Risque Relatif est une fonction linéaire de E(T), alors on retrouve l’équation (1) et le facteur temps ( est le même.

Si l’exposition était constante au cours du temps, alors on aurait simplement,
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Dans ce cas, pour des âges T > 30, on a E(T) très proche de (.e même pour des valeurs élevées de ( (10 par exemple). Par conséquent, la fonction E/R pourrait et devrait être exprimée par rapport à des « µg/m3 d’exposition constante». Pour construire leur fonction E/R , Pope et al. [1995] se sont fondés sur les mesures de concentrations moyennes des années 79-83. Le résultat obtenu serait correct si les concentrations étaient constantes depuis un grand nombre d’années, ce qui n’est pas le cas puisque la pollution de l’air mesurée par l’indicateur retenu est en diminution constante depuis des décennies. Leksell et Rabl [2000] ont tenté d’estimer le rapport
 :
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c’est à dire le rapport entre la vraie exposition totale et l’exposition totale qui correspondrait à une exposition constante égale aux valeurs observées de 79 à 83. Ce rapport est la mesure de la surestimation de la vraie valeur de la fonction E/R :il conviendrait de diviser les résultats de Pope [1995] par ce rapport.

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

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

414 Expositions individuelles

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

Dans les parties 1 et 2 du tome 2, portant sur la caractérisation de la pollution extérieure et intérieure, Renaudot et Y. Le Moullec dressent un état des lieux des connaissances actuelles et des efforts de recherche à accomplir pour mieux connaître les expositions individuelles et les risques encourus. 

Faute de pouvoir mesurer directement les expositions individuelles à large échelle, les réseaux de mesure de la pollution extérieure restent l’outil privilégié pour contrôler le niveau de la pollution. Un enjeu important est que les mesures réalisées soient représentatives des expositions réelles et des risques encourus par la population. Comme l’indique C. Renaudot; cela pose différents problèmes.

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

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

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

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

42 Incertitudes et décisions publiques 

L’exercice d’évaluation économique est, et restera encore longtemps, entaché de larges et incertitudes et de nombreuses zones d’ombre que nous avons passées en revue :

- incertitudes scientifiques dans les connaissances de la pollution de l’air et en épidémiologie (partie 41 du tome 1),

- incertitudes sur les valeurs économiques (partie 2 du tome 1),

- écart entre la perception subjective de la pollution de l’air et les données scientifiques (partie 1, 2 et 31 du tome 1),

- grande sensibilité des niveaux d’émission à de nombreux paramètres (partie 32 du tome 1),

Compte tenu de ces incertitudes, comment prendre en compte les résultats d’une évaluation monétaire des effets de la pollution atmosphérique ? Pour certains, l’existence de ces incertitudes constitue une justification pour ne pas en tenir compte, ce qui est problématique à plusieurs titres.

421 Pourquoi prendre en compte des résultats incertains ?

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

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

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

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

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

Enfin, l’arrivée progressive de connaissances supplémentaires
 laisse espérer que ces incertitudes se réduiront dans le futur. La théorie économique nous enseigne que l’attente d’arrivée d’information ne doit pas nous conduire à différer les mesures de limitation des risques. Au contraire, en présence d’irréversibilités, l’arrivée d’information doit nous conduire à prendre des mesures plus drastiques (problématique de la valeur d’option introduite par Claude Henry [1974]). Or ces irréversibilités existent pour les problèmes de pollution qui nous occupent, notamment en matière de transport : la demande de transport dépend essentiellement d’éléments structurels très inélastiques à court terme.

422 Le cas des transports routiers

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

4221 Réduction des taux d’émission

On peut citer comme éléments ayant des effets positifs sur les taux d’émissions :

- améliorations technologiques (filtres à particules, carburation plus propre…),

- substitution (remplacement des véhicules essences et diesels par des véhicules GPL ou électrique, remplacement de vieux véhicules par des véhicules neufs),

- amélioration de l’entretien des véhicules,

- fluidification du trafic (amélioration de la signalisation, construction de nouvelles infrastructures…)

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

C’est en fait la politique qui a été menée jusqu’à présent. Elle a de nombreux avantages (politiques) : ce sont des mesures indolores (par exemple, les automobilistes ne se rendent pas compte de l’impact des normes sur le prix de leur véhicule neuf) et qui ne remettent pas en cause les options prises en terme de choix de société (le « tout automobile »). Elle a aussi de nombreux inconvénients :

- Les effets sont ciblés : ce sont souvent seulement les émissions d’un unique polluant sur lequel on se focalise.

- Les effets sont limités : ne jouer que sur les émissions de polluants n’aura aucun effet sur les autres externalités (bruit, congestion…)

- La demande en transport n’est pas maîtrisée : ce que l’on gagne par des améliorations technologiques peut fort bien être partiellement perdu par ailleurs (augmentation du volume des déplacements individuels, …). 

Sur ce dernier point, les résultats d’une étude récente de l’Agence Européenne de l’Environnement (2000) sur l’évolution de l’efficience énergétique dans les transports depuis le début des années 70 est édifiante. Alors que les moteurs, pour une cylindrée donnée, sont devenus moins gourmands en carburant (une baisse d’environ 30%), la dépense énergétique par km / voyageur transporté en automobile est restée constante ! En effet, pendant cette même période, on a observé plus de congestions, moins de passagers par véhicule, une augmentation du poids des véhicules (à gamme donnée), les trajets se sont réduits en distance…

- Les irréversibilités se renforcent. Les déplacements en véhicules particuliers croissent plus vite que les autres modes de déplacements. Il est très coûteux d’inverser cette tendance et d’autant plus que la part de l’automobile est importante.

4222 Réduction des kilomètres parcourus

Les éléments suivants vont dans le sens d’une diminution des kilomètres parcourus:

- le développement du covoiturage,

- la limitation d’accès des automobiles en centre ville,

- la substitution par les transports publics,

- la re-densification des zones urbaines. 

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

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

Un des enseignements que nous tirons de cette discussion, est que la présence d’incertitude et d’externalités multiples impliquent qu’il faut se livrer à une analyse globale lorsque l’on s’attache à des problèmes d’internalisation.

43 Recommandations et pistes de recherche

Pour conclure cette synthèse, nous reprenons quelques une des recommandations et pistes de recherche qui apparaissent par ailleurs dans le rapport (parties 1 à 4 du tome 2).

431 Amélioration des connaissances en matière de pollution atmosphérique

* Mieux connaître les expositions individuelles, notamment pour pouvoir déterminer les circonstances qui génèrent les épisodes de pointes de pollution dans les locaux, et mieux apprécier l’exposition des personnes dans différents environnements fréquentés pendant de courts laps de temps : moyens de transport, parkings souterrains, centres commerciaux, restaurants,… Ceci nécessite de développer des moyens de mesure moins encombrants et moins bruyants que les appareils actuels et qui soient capables de récupérer des données sur des durées d’intégration de l’ordre de quelques minutes. 

* La mesure pondérale des particules (PM10 ou PM2.5) fournit une appréciation globale insuffisante tant pour évaluer leur toxicité que pour identifier les différentes sources intérieures et quantifier leur contribution. Des études sont donc à promouvoir afin d’étudier plus complètement la granulométrie des particules de l’air intérieur et leur composition chimique.

* Le taux de renouvellement d’air dans un local est un déterminant fondamental des teneurs intérieures en polluants. C’est un paramètre dont la distribution des valeurs mériterait d’être précisée sur un large échantillon de bâtiments, surtout en ventilation naturelle. Par ailleurs, il serait important d’étudier l’influence des pratiques d’aération des résidents et d’évaluer la performance des dispositifs de ventilation mécanique et de traitement de l’air dans les conditions réelles de fonctionnement.

* Pour les polluants dont les sources intérieures sont importantes (par exemple NO2 ou CO, qui sont émis principalement par les appareils de combustion domestique), les taux d’émission devraient être déterminés pour tous les dispositifs commercialisés. À l’instar de ce qui est pratiqué pour les émissions des véhicules automobiles, ce travail devrait porter sur des équipements neufs et sur des échantillons provenant du parc installé fonctionnant dans les conditions réelles d’utilisation. 

* Il faut affiner le développement de modèles statistiques qui sont un outil essentiel venant en complément des réseaux de mesure. Ils permettent d’une part de donner une description continue dans l’espace du champ de pollution alors que l’observation reste une méthode discrète. Ils permettent aussi de donner une information sur des polluants non mesurés ou non mesurables. Enfin, ils constituent des outils de simulation qui permettent d’estimer l’effet d’une modification des émissions. Cela permet par exemple, d’étudier l’efficacité des actions correctives (restriction de circulation…).

432 Recommandations pour l’évaluation socio-économique

* Les études empiriques sur le CAP pour une réduction des risques sanitaires liés à la pollution de l’air doivent être une priorité pour la plupart des pays européens, vu le manque actuel de données qui nécessite l’utilisation de données nord-américaines. Elles devront concerner :

- le CAP pour une réduction de mortalité liée à la pollution de l’air, en prenant explicitement en compte le contexte du risque et sa perception par la population, l’âge et la réduction d’espérance de vie des personnes concernées,

- le CAP pour une réduction de morbidité liée à la pollution de l’air, et en particulier les études sur les impacts sanitaires spécifiquement liés à la pollution atmosphérique, et le contexte du risque. 

* L’amélioration de la connaissance des effets de long terme et de leur prise en compte. Il conviendrait d’étudier comment une réduction aujourd’hui va se traduire par une diminution de la mortalité et de la morbidité dans le futur, afin de disposer d’estimations réelles des bénéfices des politiques de réduction de la pollution. De même, le mécanisme de report des coûts sanitaires associés à une réduction de la pollution atmosphérique mériterait d’être approfondi.

* L’amélioration des enquêtes qualitatives et de l’observation des comportements individuels est nécessaire car ce champ souffre d’importantes lacunes (voir également la partie 4 du tome 2). En effet, dans le meilleur des cas, les travaux portant sur ces thèmes se contentent de recueillir et d’analyser les discours des individus. L’observation effective des pratiques des acteurs sociaux, de leurs comportements quotidiens vis-à-vis des transports par exemple fait cruellement défaut. En effet, si dans certaines enquêtes, les gens parlent de leurs pratiques, cela reste du discours. Et les sociologues et anthropologues ont amplement montré l’écart qui existe toujours entre discours et pratiques réelles ainsi que l’importance d’analyser cet écart pour comprendre le jeu social. Il paraît donc particulièrement judicieux de mettre en œuvre une recherche socio-anthropologique portant tout à la fois sur les discours des individus et sur l’observation de leurs pratiques autour des objets pollution de l’air et transports. 

* L’analyse de manière plus fine des représentations que les acteurs sociaux ont de l’air, de la pollution, des moyens de transports, et ce qu’ils signifient pour eux permettrait de mieux appréhender les raisons des choix qu’ils font en matière de transport. D’un point de vue opérationnel, cela contribuerait à une meilleure définition des politiques de report modal par exemple.

433 Recommandations pour l’évaluation

* Même si les économistes et les décideurs politiques préféreraient réaliser des évaluations indépendantes pour chacun des polluants car les résultats seraient d’une utilisation plus simple, il faut se garder de faire dire aux données épidémiologiques plus qu’elles n’expriment. Pour les épidémiologistes, il paraît préférable d’adopter une approche globale du phénomène complexe qu’est la pollution atmosphérique et de considérer les polluants atmosphériques plutôt comme des indicateurs de cette pollution. Les études d’évaluation doivent s’adapter à ce constat.

* Dans l'objectif d'évaluer l'impact monétaire des effets de la pollution atmosphérique sur la mortalité, il est recommandé de retenir les résultats d’études sur la mortalité à long terme plutôt que ceux basés sur les études temporelles, car ces dernières sous-estiment l’effet global de la pollution et de plus, les résultats qu’elles donnent correspondent en fait au nombre de décès « anticipés » par la pollution cette année-là, qu’il serait incorrect d’interpréter comme un excès de mortalité annuelle. 

* Le nombre de cas attribuables est souvent interprété comme le nombre de cas évitables si l’exposition disparaissait. Une grande prudence est conseillée dans ce type d’interprétation. D’abord, si l’on considère les effets à long terme, le bénéfice d’une réduction des niveaux de pollution prendrait des années avant d’être mis en évidence. Puis, le calcul du risque attribuable ne prend pas en compte les autres facteurs de risques contributifs. La suppression d’un seul facteur de risque (la pollution, dans notre cas) conduit à l’augmentation de l’importance relative et de la contribution des autres risques et causes de mortalité et de morbidité. Or il est bien connu que pour les maladies multifactorielles, la somme des cas attribuables à différents facteurs de risque peut être supérieure à 100%. Des mesures d’impact qui prennent en compte des risques compétitifs devraient se développer.

* Le développement de méthodes standardisées d’évaluation des impacts sanitaires est nécessaire pour assurer la comparabilité des résultats entre projets ou pays, et, au cours du temps, pour évaluer les bénéfices de stratégies de réduction de la pollution de l’air.

* L’étude de la morbidité de long terme doit absolument être développée, dans la mesure où elle est susceptible d’entraîner des coûts sanitaires bien supérieurs à ceux associés à la morbidité aiguë, du fait de la gravité et du caractère répétitif des affections.

434 Recommandations en terme d’utilisation des évaluations

* Une évaluation monétaire est une tentative pour mesurer l’impact en terme de bien être des effets de la pollution de l’air et a pour but de représenter les préférences des personnes. Il faut noter que le résultat obtenu ne correspond pas nécessairement aux préférences réelles des personnes. Ce serait le cas si les personnes avaient les mêmes informations concernant les effets de la pollution de l’air que les experts qui ont procédé à l’évaluation par une méthode de type « impact pathway ». Une politique qui serait fondée sur les résultats d’une évaluation, mais pour laquelle au préalable, aucun effort d’information n’aurait été fait, risque de s’avérer décevante en terme d’acceptabilité publique.

* Les sources de la pollution atmosphérique sont souvent des sources de multiples externalités négatives, c’est le cas des transports routiers par exemple. En pareil cas, lorsque l’on aborde une problématique d’internalisation, une analyse globale des externalités est nécessaire : on ne peut traiter chaque problème de manière séparée.
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PARTIE 5

PRÉSENTATION DES FICHES DE LECTURE ECONOMIQUE

51 Introduction 

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

Concernant les 190 articles restant, une trentaine n’ont pas été fichés, soit parce qu’ils consistaient en une autre version d’un article déjà fiché, soit parce que des informations essentielles étaient absentes pour une exploitation. Les raisons de leur non fichage sont également mentionnées. Des fiches ont été réalisées pour les 160 articles restant, selon un modèle de fiche de lecture élaboré et amélioré au fil du temps
. Il doit permettre de repérer aisément le type de travail, les méthodes et les résultats apportés. Cette grille est reproduite ci-après, et chacun de ses champs commenté.

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

Si certaines études concernent plusieurs pays ou plusieurs méthodes, une fiche par pays/méthode a été effectuée. Dans les cas extrêmes, l’information est présentée à part, sur un tableau adéquat.

Par souci de simplicité de consultation, et dans la mesure où certaines études traitent de plusieurs domaines (valorisations individuelles, évaluations monétaire des effets, analyse coût/efficacité), nous avons choisi de classer les fiches de lecture par ordre alphabétique dans l’Annexe
.

Modele de Grille de lecture 

Aspects généraux
ID

TITRE :





AUTEUR(S) : 



AFFILIATION(S) :

REFERENCE :




Année de publication :

Période d’Etude :

Statut  : (1)
Pays :
Echelle : (2)
Pop (en Mio.) :

Effets évalués : (3)
Source : (4)
Méthode : (5)
CHRO

RESUME :



Résultats 

(USD 1996)
Valeur par cas 
Fonction de dommages 
Valeurs monétaires

Mortalité




Morbidité




Visibilité




Matériaux




Autres : 




Coûts totaux/an : 

soit hab/an :
Actualisation :
Bénéfices totaux/an : 

Soit hab/an :

ASPECTS TECHNIQUES SPECIFIQUES

MEC
Procédure : (6)
Méthode : (7)
Taille :(8)
Questionnaire : (9)

MPH
Données : (10)

Taille : (11)

MCM
Quantification : (12)
Indicateurs : (13)
Valeur Vie : (14)

MDP
Dépenses : (15)
Taille : (16) 

Tests : 









Commentaires : 

Reproductibilité : 
Test/Sensibilité :
Intérêt :        /10
Qualité :           /10

52 Commentaires sur la grille

521 Aspects généraux

Num : Identification de la personne ayant rédigé la fiche : Laure CABANTOUS (LC), Dorothée MANIERE (DM), Petia MANOLOVA (PM), Marie-Anne SALOMON (MAS), AUTRE (AUT). 

Titre : titre de l’article ou du rapport

Auteur(s) : tous les auteurs avec les prénoms, dans l’ordre où ils apparaissent dans l’article

Référence : référence exacte, la plus complète possible

Affiliation : affiliation des auteurs (université, centre de recherche, bureau d’étude)

Année de publication

Période d’étude : période ou année sur laquelle a porté l’estimation

(1) Statut : estimation de valeurs individuelles (VI), évaluation des effets (EE), analyse coût-bénéfices (ACB), analyse coût-efficacité (ACE),…

Pays : codification usuelle du pays (FR, NL, USA, RU, NZ,…)

(2) Echelle : LOCale, REGionale, NATionale, INTernationale

Population concernée (en millions)

(3) Effets évalués : MORTalité, MORBidité, VISIbilité, MATEriaux, AUTRes

(4) Source : polluant dont les effets sont évalués : CO, SO2, NOx, PARTicules, Ozone (O3), Plomb (PB), Non Précisé (NP)

(5) Méthode : Méthode principale utilisée : Méthode d’Evaluation Contingente (MEC), Méthode des Dépenses de protection (MDP), Méthode des Prix Hédonistiques (MPH), Méthode des Coûts Marchands (MCM).

CHRO : Si des effets chroniques (mortalité ou morbidité) sont évalués, CHRO, sinon cette case est vide
RESUME : Résumé original en français (s’il existait) ou en anglais. S’il est trop long ou s’il n’existait pas, un résumé a été effectué.

RESULTATS : Ils sont exprimés en USD 1996. Les taux de change et les indices de prix à la consommation utilisés sont reproduits ci-après.

Dans la première colonne, ne sont repris que les effets évalués par l’étude, en les détaillant. Si l’étude ne concerne que la morbidité par exemple, et distingue 4 indicateurs, les indicateurs non pertinents (visibilité, mortalité, matériaux, autres,…) ont été remplacés par ceux présents dans l’étude.

Dans la seconde colonne, les résultats obtenus mentionnent s’il s’agit d’une estimation de valeurs individuelles / les résultats par cas utilisés s’il s’agit d’une évaluation des effets, et les intervalles de confiance éventuels, et la méthode (MEC, MDP, MCM, MPH).
La troisième colonne mentionne, si elles sont connues, les sources de la fonction de dommages utilisée (épidémiologique pour le sanitaire, autres pour les autres. Exemple : Ostro, 1997, ou Erpurs, 1994).

La quatrième colonne mentionne les valeurs totales par effet, c’est-à-dire le nombre de cas multiplié par les valeurs unitaires.

Les colonnes trois et quatre sont en principe vides si l’étude porte sur le calcul d’une valeur individuelle (pour un décès ou un épisode morbide par exemple).

Bénéfices totaux / an (somme des bénéfices valorisés, et intervalle de confiance éventuel). De même pour les coûts s’ils sont valorisés, et exprimés également en USD/hab/an (au sein de l’étude, ou par des calculs postérieurs effectués par nos soins lorsque l’information était disponible)

Actualisation : le taux utilisé (4% par exemple), et NON si aucun taux est utilisé.

522 Aspects techniques spécifiques

En fonction de l’article, les aspects techniques qu’il est important de connaître pour comparer les études sont mentionnés dans les case spécifiques. On cherchera à les relever systématiquement dans les études.

Pour la MEC

Procédure (6) : courrier, téléphone, focus group, interview

Méthode de révélation (7) : enchère itérative ou jeu d’enchère, question ouverte ou directe, carte de payement ou liste, tout ou rien, classement contingent.

Taille de l’échantillon (8) : éventuellement plusieurs si plusieurs échantillons sont utilisés

Questionnaire (9) : le questionnaire est-il reproduit NON, PARTiellement, OUI entièrement

Pour la MPH
Données (10) : variable endogène de la fonction de Prix Hédonistique (marché immobilier : loyers, prix habitation,…; marché du travail : salaire)
Taille de l’échantillon (11) : éventuellement plusieurs si plusieurs échantillons sont utilisés.

Remarque : annualisation des différentiels de prix en CAP annuel, en appliquant la procédure utilisée par Brookshire, Harrison et Portney (
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Pour la MCM

Quantification physique des dommages (12) : distinction de 3 procédés : DR (transfert de fonctions dose-réponse préétablies et application au contexte étudié, défini par la population exposée et le niveau de pollution observé), EXTRA (observation d’un échantillon représentatif de la population étudiée et extrapolation des résultats à l'ensemble de la population), COMPTA (comptabilisation des dommages constatés (nombre de décès par exemple) et attribués à la pollution atmosphérique). 

Indicateurs sanitaires (13) : Admission hospitalière (AH), Automédication (AM), Consultation Médicale (CS), Décès, Exemption Scolaire (ES), Jour d’Arrêt de Travail ou d’Activité Réduite (JAT/JAR), Médicament prescrits (M), Symptômes divers (SYMP), Temps perdu (TP)

Valeur de la vie (14)

Pour la MDP

Dépenses (15) : biens de protection, soins médicaux, temps consacré aux soins, services de logement.
Taille de l’échantillon (16) : éventuellement plusieurs si plusieurs échantillons sont utilisés

Test des biais : si des tests des effets ou des biais ont été effectués, ils sont repris et explicités dans cette partie.

Commentaires : Il s’agit des commentaires sur l’étude, des choses qui semblent importantes et qui n’ont pas été mentionnées précédemment.
Note d’intérêt sur 10 = Note subjective de facilité de reproductibilité sur 5 plus note des tests de biais/ou analyse de sensibilité effectuée sur 5.

Note subjective de la qualité : sur 10.

IMPORTANT : Ces notes sont par essence subjective, et n’ont un sens que compte tenu de l’objectif de la présente recherche. Une étude peut se voir attribuer une note faible parce qu’elle ne nous semble pas présenter un intérêt dans le cadre d’une monétarisation des effets de la pollution atmosphérique, et être par ailleurs d’excellente qualité et fondamentale pour un autre thème.

Tableau 5-1 Indice des prix à la consommation (1)

Pays
Année
Indice
base 100
Source



Europe
1995
97,7
96
FMI



Belgique
1996
115,2
90
FMI




1989
96,7
90
FMI



Canada
1996
113,9
90
FMI




1980
56,2
90
FMI



Chili
1996
205
90
FMI



Danemark
1996
112,6
90
FMI




1982
69,3
90
FMI



Egypte
1996
204,7
90
FMI



EU
1996
120
90
FMI




1995
116,6
90
FMI




1993
110,6
90
FMI




1992
107
90
Annuaire stat ONU




1991
104,2
90
FMI




1990
159
80
Annuaire stat ONU




1989
94,9
90
FMI




1988
90,5
90
FMI




1986
83,9
90
FMI




1985
131
80
Annuaire stat ONU




1984
79,24
90
Annuaire stat ONU




1981
69,18
90
Annuaire stat ONU




1980
63,1
90
FMI




1979
55,6
90
FMI




1978
49,9
90
FMI




1977
74
80
Annuaire stat ONU




1976
43,6
90
FMI




1972
32
90
FMI




1971
31
90
FMI




1970
29,7
90
FMI
I 70/60 =
131,1


1970
116,3
67
FMI
I 96/70 =
404,04


1960
88,7
67
FMI
I 96/60 =
529,76

France
1996
113,9
90
INSEE




1995
111,6
90
INSEE




1994
109,7
90
INSEE




1992
105,7
90
INSEE




1991
103
90
Annuaire stat ONU



HongKong
1996
164,8
90
FMI




1993
133
90
FMI




1992
132,4
90
FMI



Indonésie
1996
165,5
90
FMI



Israël
1996
203,3
90
FMI




1987
61
90
FMI




1986
50,9
90
FMI



Maroc
1996
138
90
FMI




1995
134
90
FMI



Mexique
1996
301,7
90
FMI




1989
79
90
FMI




1976
0,3
90
FMI



Norvège
1996
113,9
90
FMI




1995
112,5
90
FMI




1993
108,2
90
FMI




1985
73,9
90
FMI




1984
69,9
90
FMI




1983
65,8
90
FMI




1982
60,76
90
Annuaire stat ONU



Suède
1996
123
90
FMI




1987
80
90
FMI



Suisse
1996
117,8
90
FMI




1993
114
90
FMI




1992
110,1
90
FMI



Thaïlande
1996
133,8
90
FMI




1989
94,4
90
FMI



UK
1996
121,1
90
FMI




1994
114,3
90
FMI




1987
80,8
90
FMI




1986
77,25
90
Annuaire stat ONU



Tableau 5-2 Indice des prix à la consommation (2)

Pays








source



Bulgarie
variation en % par rapport à l'année précédente




1990
1991
1992
1993
1994
1995
1996






50,6?
473,7
79,5
63,9
121,9
32,9
311

OCDE
I 96/90 =9172,35


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



1990







Bulgarie, 1997
I 96/89 =13758,5


50








I 90/89 =150

Chine
variation en % par rapport à l'année précédente

FMI




1991
1992
1993
1994
1995
1996







3,54
6,34
14,58
24,24
16,9
8,32



I 96/90 =198,47














Tableau 5-3 Taux de change 

Pays
Année
Montant en Devise
Monnaie de référence
Source

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

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


89
0,84
leva
pour 1 US $


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

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


90
336,86
pesos
pour 1 US $


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


90
5,2221
yuan
pour 1 US $


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


90
2
livres
pour 1 US $


France
96
5,11
Fr
pour 1 US $
insee

Europe

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

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

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


93
7,736
$ HK
pour 1 US $
ONU

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


90
1901
rupiahs
pour 1 US $


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

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

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


90
2,9454
n. pesos
pour 1 US $



76
12,5
n. pesos
pour 1000 $


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

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

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

Suisse
96
0,81
FrS
pour 1 US $
insee

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


90
25,29
bakt
pour 1 US $


UK
96
1,56
£S
pour 1 US $
insee
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� Dans la partie 4 du tome 1, nous discutons plus longuement de ces problèmes de confusion et de causalité.


� Les taux d’émission indiqués sont issus d’études techniques et ne sont pas calculés par les auteurs cités ici.


� Pour les références fichées (en majuscules dans le texte), se reporter à la bibliographie à la fin du tome 1.


� Du fait de sources communes et étant sujettes aux mêmes conditions météorologiques de dispersion, les mesures des concentration de nombreux polluants sont fortement corrélées. Par conséquent, il y a un risque d’attribuer à un polluant, du fait notamment qu’il est mieux mesuré, plus d’effets qu’il n’en produit réellement et au contraire, de dissimuler les contributions respectives des autres polluants qui lui sont liés. 


� Subvention si l’on se place dans une logique d’incitation positive.


� Il est difficile de faire l’état des lieux des études épidémiologiques en cours, mais il est probable qu’il y en ait peu en cours actuellement. Pour la France, on espérait beaucoup de l’étude PAARC, mais des difficultés pour reconstituer les expositions passées laissent présager que les résultats seront décevants.


� Jusqu’à l’introduction du carburant sans plomb, la mesure des teneurs en plomb dans l’atmosphère était une bonne mesure de la pollution d’origine automobile. La disparition du plomb n’a pas entraînée la disparition de la pollution d’origine automobile et tous les effets sanitaires néfastes associés.


� Cf le rapport de S. Medina, partie D.1.2.2.


� À la baisse, particulièrement quand l’air est régénéré (faible apport d’air extérieur) et qu’il y a un système de filtration.


� Pour obtenir des corrélations statistiques entre pollution et effets sanitaires, il est nécessaire d’avoir une mesure de la pollution sous forme unidimensionnelle.


� On ne peut sommer les deux types de mortalité. En effet, comme l’indique Künzli et al. [sous presse], la pollution joue de 3 façons dans la mortalité : 


- l’exposition répétée à la pollution peut favoriser une pathologie qui peut conduire à une issue fatale,


- un épisode ponctuel de pollution peut déclencher un événement fatal (crise cardiaque…) chez une personne qui ne souffrait pas de pathologie particulière,


- un épisode ponctuel de pollution peut déclencher un événement fatal chez une personne qui était déjà fragilisée.


La troisième catégorie correspond à la question du «harvesting». Les études de cohorte permettent de mesurer les effets de la pollution pour les 2 premiers types de mortalité alors que les études de court terme mesurent celles des 2 derniers types. Utiliser simultanément les deux types de données conduit à un double comptage. Il vaut mieux ne tenir compte que des seuls effets de long terme car ce sont ceux qui sont quantitativement et qualitativement les plus importants. Cela conduit à ne pas tenir compte du 3ème type de mortalité, mais comme on l’a déjà remarqué, il s’agit de décès anticipés de quelques jours à quelques mois.


� Cela signifie que les taux de mortalité des fumeurs sont 1,3 fois plus élevés que celui des non-fumeurs.


� Les résultats épidémiologiques que les auteurs ont considéré ne quantifiaient l’augmentation du Risque Relatif sur la mortalité que pour les personnes de plus de30 ans. Par conséquent, seule une diminution des taux de mortalité des plus de 30 ans a été considérée et selon des pourcentages de réduction identiques à tous les âges de plus de30 ans.


� Par conséquent, les facteurs de correction proposés par les auteurs sont indépendants de la réduction du Risque Relatif et donc des valeurs des fonctions E/R et des niveaux de réduction envisagés de la pollution de l’air.


� Valeur utilisée par SOMMER et al. [1999] reprise des résultats de CARTHYet al. [1998].


� La date de 1985 apparaît dans la formule car la cohorte a été suivie jusqu’en 1985.


� Par exemple, les appareils de cuisson au gaz sont une source importante de dioxyde d’azote.


� Du point de vue la théorie de la décision dans le risque, c’est faire preuve d’un grand amour du risque.


� Il est probable que l’amélioration des connaissances en matière d’effets sur la santé de la pollution atmosphérique sera lente. Par contre, celles sur le réchauffement climatique sont plus rapides.


� Pour les références fichées (en majuscules dans le texte), se reporter à la bibliographie à la fin du tome 1.


� Nous remercions Dorothée Manière qui a activement collaboré à sa mise au point et a fourni les données permettant les conversions en US$ 96.


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


� Nous remercions Elisabeth Saussac pour son assistance dans la saisie de la base de données ayant servi de support à l’édition de cette bibliographie
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Figure 1: Evolutions of the Relative Risks according to t
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Figure 2: Changes in Relative Risks for three values of Dp (t=5)
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Figure 5 Delays necessary to obtain the full health benefits for different values of Dp (t=10)
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Figure 3 Delays necessary to obtain the full health benefits for different values of Dp (t=1)
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Figure 7 Costs such that S=0 for different values of d and t
 (d-independent VOLY)
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Figure 8 Costs such that S=0 for different values of d and t
 (d-dependent VOLY)
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