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Caractérisation de la pollution extérieure
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11 Contexte et situation générale

Le nouveau contexte de la loi sur l’air de 1996 (1) et la grande sensibilité des citadins franciliens à la qualité de l’air font actuellement évoluer les missions des organismes de surveillance de la qualité de l’air, initialement chargés de la simple mesure de la concentration de composés chimiques polluants dans l’air. 

Au-delà de l’observation, il devient nécessaire de caractériser au mieux le risque induit par la pollution, et fournir des éléments permettant de réduire ce risque. La demande des décideurs concerne de plus en plus fréquemment la mise en place urgente d’outils d’aide à la décision tant pour anticiper les épisodes de pollution que pour déterminer l’efficacité d’actions pour les réduire. Ceci survient dans un contexte de très forte sensibilité de l’opinion au risque sanitaire induit par la pollution (publication de l’étude ERPURS (2)) associé à tort aux épisodes de très forte pollution.

La nécessité de l’information rapide du public relative aux niveaux de pollution ou à leur prévision, aussi bien quotidiennement qu’en cas d’épisode de pollution atmosphérique impliquant le déclenchement des procédures d’information et d’alerte est soulignée également par la Loi sur l’Air et l’Utilisation Rationnelle de l’Energie (LAURE) et doit constituer un axe fort de développement (3).

L’évaluation des risques doit permettre, in fine, la connaissance des coûts économiques sanitaires environnementaux ou culturels induits par la pollution atmosphérique. C’est le travail initial de la mise en œuvre des Plans Régionaux de la Qualité de l’Air (PRQA) prévus par la loi (4).

Cela passe par la meilleure connaissance possible de l’exposition des différentes cibles à la pollution atmosphérique, donc par l’établissement de descriptions spatiales et temporelles précises de celle-ci.

Les niveaux des différents polluants dans l'environnement dépendent bien sûr des émissions mais également fortement de facteurs non maîtrisables : météorologie, topographie, etc, qui interviennent également sur les émissions de façon complexe. L’exposition des personnes dépend, de plus, de leur séjour plus ou moins prolongé dans différents micro environnements plus ou moins exposés (voir à ce sujet l’état des connaissances sur le relation entre pollution intérieure et extérieure rédigé par Yvon Le Moullec).

La surveillance nécessaire à caractériser les effets nuisibles, et donc l’exposition, est beaucoup plus large que la simple mesure. Elle doit utiliser toutes les méthodes d’investigation et toutes les informations qui permettent de définir de façon objective et avec une précision quantifiable cette qualité de l’air vis à vis des effets nuisibles. Cela comprend des méthodes d’observation et des méthodes de description simulée de niveaux de pollution virtuels ou réels.

L’observation consiste en la détermination de concentrations d’espèces chimiques polluantes, afin de fournir des éléments permettant de caractériser les expositions des personnes ou des éléments sensibles de l’environnement. En fonction des espèces mesurées, ces observations sont continues et automatiques ou par campagnes d’échantillonnages et analyses au laboratoire. Dans tous les cas, elles doivent s’appuyer sur un plan d’échantillonnage, dans le temps et dans l’espace, qui découle des objectifs de surveillance (c’est entre autre le problème de la représentativité et de la localisation des sites de mesure) et sur des mesures de concentration de fiabilité connue. Les observations de certains effets sur la végétation, sur le bâti ou sur les êtres vivants peuvent aussi fournir une information indirecte de la qualité de l’air.

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

Les méthodes de simulation permettent de disposer d’informations de précision variable là où l’observation n’a pas été mise en œuvre. Elles consistent en la mise en œuvre d’outils mathématiques de traitement de données : 

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

- outils de modélisation physique permettant de calculer les niveaux de concentration que l’on suppose homogènes dans un découpage régulier de l’espace (maille) pour des intervalles de temps déterminés.

Ces outils s’appuient sur la connaissance des émissions et sur la description de la dispersion et de la chimie atmosphérique à différentes échelles de temps et d’espace.

Il est indispensable, comme le prévoient la loi sur l’air et la directive cadre de l’union européenne, de coupler observation et description des pollutions par des modélisations physiques adaptées. C’est la mise et œuvre combinée et raisonnée de ces différents moyens qui doit constituer une surveillance moderne et optimisée de la qualité de l’air.

12 L’observation et la mesure des polluants

121 Le choix d’indicateurs de pollution

Dans le cadre de la loi sur l’air, en France, l'objectif principal de la surveillance est la connaissance de l'exposition des personnes et privilégie l'aspect "effets sur la santé". Un dispositif de surveillance doit répondre simultanément à de multiples objectifs :

· Permettre le suivi spatio-temporel de la pollution atmosphérique afin de situer la qualité de l'air par rapport à des critères d'exposition ayant valeur réglementaire (directives européennes transcrites en droit français pour le dioxyde de soufre, les particules, le plomb, l'ozone et le dioxyde d'azote) ou sanitaire (objectifs de qualité de l’OMS, recommandations du Conseil Supérieur d’Hygiène Public de France) (références 5 à 21),

· Fournir les éléments permettant de caractériser au mieux l’exposition,

· Dégager les tendances et donc les priorités d'action.

La surveillance de la qualité de l’air procède de la mesure d’un nombre limité de composés, que l’on utilise comme indicateurs (22). Il s’agit d’une simplification de la réalité, l’air contenant des centaines de substances polluantes de toutes origines.

Un indicateur peut être considéré comme un polluant dont la mesure donne une information sur l’impact d’un type de sources particulier, ou d’un état de dégradation de la qualité de l’air. Un polluant indicateur de source sera considéré comme polluant primaire, c’est-à-dire directement émis dans l’atmosphère puis mesuré sans qu’une transformation chimique n’intervienne entre l’émission et la mesure. A l’inverse, un polluant dont l’origine sera tout ou partie liée à une transformation de polluants primaires dans l’air sera considéré comme polluant « secondaire ». Un indicateur secondaire peut donc traduire une pollution variée. Si l’on prend le cas de la pollution photochimique, l’ozone en est l’indicateur le plus utilisé (23), alors que d’autres espèces chimiques sont produites (péroxyacétylnitrates par exemple, très lacrymogènes et sûrement nocifs) qui, pour des raisons pratiques et de coût évident, ne sont pas mesurées en routine par les réseaux de surveillance.

Le choix des indicateurs est fondamental mais soumis à de nombreuses contraintes en particulier de performance des méthodes de chimie analytique. On doit ainsi être dans la capacité de justifier le choix de ceux-ci, éventuellement par des études de corrélation entre polluants. Ces études doivent porter sur de longues périodes, couvrant au moins une année, voire davantage lorsque des variations inter annuelles sont observées, afin d’assurer le bien-fondé de la comparabilité. A titre d’exemple, les mesures de particules sont aujourd’hui réalisées selon différentes méthodes analytiques (24). On parle de mesures de particules totales en suspension, de particules de diamètre aérodynamiques inférieur à 13, 10 ou 2,5 microns (PM13, PM10, PM2,5), de mesures de fumées noires. L’indicateur particules est donc par essence hétérogène, il doit dans ce cas précis être explicite, pour éviter de conclure à une corrélation de composés qui visiblement conduisent à des comportements temporels différents. Le graphique 1-1 illustre à titre d’exemple la difficulté à relier les mesures de PM10 de celles de fumées noires. Sur un même site de mesure qualifié de fond, les évolutions temporelles des concentrations horaires diffèrent d’une part en profil mais également en échelle de valeur. Les particules PM10 en milieu urbain ou rural peuvent recouvrir de multiples formes : part plus ou moins importante des fractions les plus fines, particules primaires d’origine anthropique ou naturelle, ou secondaires issues de la photochimie de type sulfates-nitrates (25).

Graphique 1-1 : évolution des concentrations horaires en fumées noires et PM10 de la station Paris 12ème du 17 au 19 juillet 1999.
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Le dioxyde d’azote (NO2) quant à lui ne doit pas être considéré en premier lieu comme indicateur de source. De manière simplifiée, on peut retenir qu’à l’émission d’un véhicule automobile, selon que celui ci soit essence ou diesel, la part de NO2 dans les émissions d’oxydes d’azote (NO+NO2) représentera de 5 à 20% maximum. La plus grande part des oxydes d’azote dans l’air sont ainsi dues à des émissions directes de monoxyde d’azote (NO), à une faible part de NO2, mais aussi à la composante secondaire du NO2 liée à l’oxydation dans l’atmosphère du NO après émission. 

Plus un polluant présente une homogénéité de concentration dans l’espace, plus celui-ci peut être considéré comme un bon indicateur de dégradation de l’air liée à une pollution secondaire de type photochimique. C’est le cas de la plupart des polluants secondaires. A contrario, un gradient spatial fort de concentration témoignera d’une influence limitée d’une source dans l’espace, et donc d’une bonne indication de source sur le lieu même de l’émission.

Un indicateur présente en général une double signification : signification en tant qu’indicateur d’un type de source émettant ou induisant des polluants non mesurés, mais également valeur intrinsèque en tant que toxique propre ayant des effets connus sur la santé humaine et le milieu extérieur dans son ensemble. Le polluant en tant que nuisible dispose alors de normes de qualité applicables spécifiquement à lui-même et de valeur universelle. Ce n’est pas le cas de l’indicateur. Au delà de la difficulté d’établissement et de réactualisation des normes afférant aux polluants, peut se poser le problème d’indicateur à signification complexe comme les particules. Il va de soit qu’une norme fumées noires n’est pas simplement transposable aux PM10 ou aux PM2,5. Une différenciation des valeurs sanitaires est alors nécessaire pour les différents types de particules, avec toute la difficulté de disposer qu’une cohérence internationale et d’une continuité historique dans les mesures.

Les PM10 mesurées en France ne traduisent pas la même composition en taille et granulométrie par exemple que ces mêmes PM10 mesurées aux Etats-Unis. Il s’agit bien apparemment de la même appellation, puisque la méthode de prélèvement standardisée ne laisse aucun doute quant à la taille des particules prises en compte. L’agressivité des particules qui les composent est-elle identique ? Une norme établie aux Etats-Unis est-elle applicable directement en France et vice-versa ? Les différences constatées par exemple sur les carburants, les types de motorisations en répartition du parc roulant, sont autant d’éléments conduisant à penser que la composition de ces particules peut induire une différence en terme d’impact sanitaire. 

Enfin et dans le même ordre d’idée, une norme européenne relative aux fumées noires, comme il en en existe une depuis plus de 20 ans, a-t-elle un sens tout à fait identique dans les différents pays de la communauté, où par exemple la composition des suies carbonées peut être différente selon les combustibles brûlés, avec pour conséquence une différence de répartition granulométrique, donc en terme d’assimilation par les voies respiratoires ? La question se pose d’ailleurs de savoir si la charge de carbone organique des particules davantage que leur taille est à mettre en relation avec leur plus grande « agressivité ».

Enfin, les fumées noires d’il y a vingt ans sont elles identiques à celles d’aujourd’hui ?

Le travail sur des indicateurs individualisés a pour vocation la caractérisation d’un milieu polluant complexe par le suivi de quelques polluants mesure de polluants faciles ou peu coûteux à mesurer de manière routinière. Le monoxyde de carbone ou les oxydes d’azote sont par exemple des excellents indicateurs des émissions liées au trafic routier. Il doit permettre d’apporter une idée assez juste du comportement des concentrations de toute une série d’espèces émises au même moment et qui ne sont techniquement ou pratiquement pas mesurables.

On doit souligner la nécessité de documenter et développer les relations statistiques entre polluants faciles à suivre en routine et autres polluants plus délicats à mesurer dans le cadre d’une surveillance. A notre connaissance, très peu de publications existent dans le domaine de la comparaison statistique entre polluants. Deux exemples de relations intéressantes à établir peuvent être donnés dans ce domaine. Le premier concerne les Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques (HAP). Encore peu mesurés en France par les réseaux de surveillance, essentiellement en raison d’une métrologie de laboratoire lourde, les données d’oxydes d’azote ou de monoxyde de carbone pourraient utilement servir à mieux appréhender leur connaissance, là où des mesures parallèles existent. Dans quelle mesure les évolutions temporelles des concentrations de NOx et de CO traduiraient-elles celles des différents HAP, pour lesquels une surveillance va devenir obligatoire au niveau européen ? La lourdeur logistique et le coût des mesures de HAP interdiront de fait une extension aussi grande que celle prise aujourd’hui par la mesure des oxydes d’azote. Quelques points bien choisis ne pourraient-ils pas suffire à la caractérisation de concentrations dans des environnements types, le cas échéant reconstitués mathématiquement par relations statistiques ? Elles-mêmes associées à une modélisation prenant en compte des facteurs d’émissions. La réalisation de campagnes de mesures extensives par tubes à diffusion ou tout matériel équivalent, permettent pour certains polluants, d’avoir accès à des cartographies à grande échelle, complémentaires de la mesure routinière sur un nombre de sites réduits.

Le deuxième exemple de relation entre polluants concerne deux indicateurs : les PM10 et les PM2,5. Davantage développée, disposant d’une norme européenne concernant le prélèvement, la mesure des PM10 est en fort développement en France. Des investissements importants sont encore en cours pour équiper des régions soit non surveillées jusqu’alors, soit pour modifier leur méthode de mesure des particules, le plus souvent pour passer des fumées noires ou des PM13 aux PM10. L’absence de normalisation européenne actuelle en matière de prélèvement des particules PM2,5 et l’absence de normes spécifiques aux PM2,5 dans la directive du 22 avril 1999 (10), conduisent à un développement encore modeste de la mesure en routine de cet indicateur de la fraction la plus fine des particules urbaines. Des études statistiques sur des sites de référence, couvrant à la fois des situations de fond et de proximité aux sources, pourraient apporter à terme des éléments indirects d’appréciation des teneurs en PM2,5, connaissant celles de PM10. La prudence est de mise toutefois, dans la mesure où des recalages réguliers seraient nécessaires, notamment en raison de possibles modifications substantielles des carburants et des types de motorisation.

122 Variabilité spatiale de la pollution atmosphérique :

On s’appuie d’abord essentiellement sur la connaissance du champ de concentrations dans l’espace. Mais ce dernier évolue plus ou moins fortement dans le temps.

L’identification de zones de pollution « homogène » permet de définir théoriquement des unités de pollution comparables sur de grandes échelles d’espaces, applicables à un nombre important d’individus.

La caractérisation des niveaux de pollution dans un champ géographique peut passer par différents niveaux de finesse, nécessairement plus difficiles à appréhender à chaque étape.

Par exemple, en toute première approche, on peut utiliser l’ensemble des données issues de stations de fond et agréger un résultat valable pour l’ensemble d’une unité urbaine, typiquement d’une agglomération. Il s’agit d’une valeur issue de résultats parfois très différents, même s’ils correspondent tous à une même typologie de site de mesure et donc a priori de lieu d’exposition. Ce type d’agrégation, fait par indicateur de pollution, ne doit pas être rapproché avec un indice d’information du type ATMO (26). Ce dernier agrège non seulement les stations d’un même domaine mais également il utilise plusieurs polluants à la fois. Les sous-indices calculés pour l’établissement de l’indice ATMO global correspondent dans ce sens à la moyenne d’une zone géographique correspondant généralement à des valeurs horaires maximales, à l’échelle de la journée. Un indice de type ATMO a bien pour vocation de délivrer au grand public une information de type qualitatif, du type « peu » ou « très » pollué, associé à une échelle de valeurs simple à mémoriser. Il ne peut naturellement prétendre à servir des études en lien avec la caractérisation de l’exposition des populations.

Dans un même type d’approche, la moyenne de capteurs de secteurs a priori homogènes pour ce qui est de la pollution de fond peut être calculée et servir de valeur de pollution de référence. Cela nécessite déjà à ce niveau d’appréciation de disposer dans chaque zone définie d’un nombre de capteurs suffisant pour tous les indicateurs pertinents en terme sanitaire, soit au minimum NO2, SO2, particules et O3. La difficulté réside naturellement dans la définition des zones, le plus souvent postulée sur la base des connaissances des concentrations relevées par un réseau fixe, par des campagnes complémentaires de type tubes à diffusion, ou par l’appui d’éléments relatifs à la connaissance des émissions dans le domaine étudié.

L’étape suivante dans la connaissance des concentrations de fond dans les différents points d’un domaine, consiste dans l’établissement de cartographies indiquant la répartition de la pollution par interpolations de mesures discrètes. De nombreuses méthodes permettent d’obtenir ce résultat, citons les plus récents outils en lien avec la géostatistique (27), outils complexes et nécessitant une forte expertise, mais permettant l’introduction de cofacteurs tels que données d’émissions, données topographiques ou démographiques… Un tel croisement de données ne peut être réalisé qu’en disposant de fait de nombreuses données sur l’ensemble du domaine, à une échelle spatiale adaptée, les données d’émission étant parmi les plus délicates à recueillir. Une des limites inévitable de toute interpolation, est le nombre de sites de référence. L’appui de mesures à grande échelle par tubes à diffusion de coût réduit et de plus grande simplicité de mise en œuvre qu’un appareillage automatique, reste la technique la plus adaptée pour la réalisation de cartographies d’un domaine étendu. De telles informations restent cependant très générales puisqu’elles ne renseignent que sur la répartition spatiale d’une concentration moyenne sur plusieurs jours voire plusieurs semaines selon le polluant, échelle de temps non nécessairement pertinente à l’image de l’ozone par exemple. La plus grande précaution doit être prise dans le choix des sites utilisés pour la réalisation de telles cartographies. Il s’agit bien dans ce type d’exercice d’identifier la concentration de fond représentative en moyenne de tout le secteur environnant, qui correspond à la valeur de base inévitable dans des lieux courants éloignés de la proximité immédiate des sources de pollution.

L’interpolation cartographique attribue de facto une valeur en des lieux ou aucune mesure n’est effectuée, seule une mesure d’ambiance générale (stations de fond) a un sens à être mise en cartographie à grande échelle comme pour un département ou une région entière.

L’intégration de sites dits de proximité ou en situation intermédiaire avec le fond dans une cartographie par interpolation ne peut être justifiée que lorsque le maillage de mesure est au moins aussi fin que l’échelle de décroissance des niveaux de proximité vers ceux de fond. Elle doit être en général proscrite.

Les cartographies peuvent être appliquées à différentes fins, comme par exemple l’illustration de l’aire de dépassement d’un objectif de qualité annuel (Figure 1-2). 

Figure 1-2 : cartographie de la médiane annuelle des concentrations horaires de dioxyde d’azote en 1999 en Ile-de-France (valeurs en µg/m3).
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Un tel résultat peut à son tour être croisé avec les lieux de résidence des personnes, pour estimer le nombre d’habitants d’un domaine exposés à un air ne respectant pas l’objectif de qualité. Un tel exercice considère implicitement que la situation de fond représente la situation d’exposition principale en terme de durée, ce qui est certainement vrai, mais ne peut être chiffré que par des approches d’exposition indirecte.

Il sera à terme possible, lorsque les données seront disponibles, de cartographier les concentrations modélisées en bordure des axes de circulation principaux, par l’utilisation de modèles de rue simplifiés, connaissant des configurations types de voiries, les vitesses de circulation et les débits.

Etablissement de l’exposition par méthode directe ou indirecte :

Le calcul de l’exposition d’un individu peut être effectuée soit par méthode directe soit par méthode indirecte.

L’exposition obtenue « directement » consiste à suivre un individu dans sa journée en mesurant les polluants par capteurs portatifs. Cette technique, apparemment simple de mise en œuvre, ne permet pas de caractériser tous les polluants. Même de faible encombrement, le dispositif de prélèvement constitue nécessairement une contrainte, celle-ci étant d’autant plus importante que l’expérience dure. Il est difficile de faire porter sans contrainte évidente à un individu plus de quelques jours un tel matériel, des consignes d’utilisation précises doivent être suivies scrupuleusement. La difficulté majeure réside dans le choix des individus, censés représenter des catégories types de la population générale. L’étude de l’exposition de l’ensemble de la population passe par l’identification de catégories d’individus, assez variées pour donner une image satisfaisante de la société urbaine, mais nécessairement simplifiée par souci logistique et de coût. Un avantage considérable de ce type de méthode est la possibilité de suivre la dose de polluant dans tous les environnements fréquentés par une personne, qu’il s’agisse d’un environnement extérieur ou intérieur : locaux d’habitations, bureaux, transports en commun, voiture particulière, lieux publics… La mesure directe des polluants peut largement contribuer à améliorer les connaissances dans des micro environnements particuliers, où la mesure n’est pas effectuée en routine et où la modélisation peut s’avérer très délicate. Ces résultats servent alors d’appui essentiel à l’approche indirecte évoquée ci-après.

Compte tenu de la lourdeur de telles études directes, la méthode indirecte consiste à reconstituer la dose respirée de différents polluants dans les nombreuses activités et lieux fréquentés au cours de la journée. Il s’agit d’une forme de modélisation, prenant en compte deux aspects : les lieux et durées de présence des personnes d’une part, les concentrations relevées dans ces différents lieux d’autre part. 

Pour ce qui est de la caractérisation des concentrations dans l’espace, les différentes méthodes d’évaluation ont été décrites précédemment. Il s’agit naturellement des mesures permanentes effectuées par les réseaux de surveillance de la qualité de l’air, mais aussi par la reconstitution de valeurs dans l’espace par outils cartographiques ou de modélisation mathématique ou physico-chimique. La prise en compte des niveaux de concentrations dans les locaux est un point essentiel, avec tout un lot de questions sous-jacentes : nature des locaux (matériaux), présence ou non de fumeurs, risque d’exposition professionnelle …, (voir la contribution de Le Moullec sur les relations air intérieur / air extérieur).

Le travail essentiel consiste en l’établissement d’une liste de lieux type caractéristiques des ambiances urbaines ou rurales : comme dans toute modélisation, une certaine simplification de la réalité s'impose, tous les environnements ne pouvant être individuellement reconstitués.

Pour ce qui est des lieux et durées de séjour des individus, la première étape consiste à déterminer des classes d’individus selon un nombre de critères pouvant être extrêmement nombreux : classe d’âge, sédentarité ou activité professionnelle, lieux d’habitation, lieu de travail, type de transport utilisé pour se rendre au travail, durée et mode de transport, activité sportive ou non, etc.. L’établissement de « budgets espace-temps » de différentes catégories de personnes est un travail lourd, les données disponibles aujourd’hui étant encore parcellaires et dispersées. Un énorme travail reste à faire dans ce domaine.

Du fond à la proximité , une forte variabilité de concentration

La caractérisation des niveaux de concentrations dans des environnements très variés est justifiée par la forte amplitude pouvant exister entre les valeurs relevées proches et loin d’une source, d’autant plus que le polluant considéré est primaire.

Ainsi, un gradient fort existe entre une situation de bord de trottoir d’une voirie importante et une situation considérée comme du fond à quelques centaines de mètres de distance.

Des études de terrain montrent, que pour des polluants primaires automobiles classiques comme le CO ou le NO, selon le débit d’un axe de circulation, la distance à partir de laquelle l’axe en question a peu ou pas d’influence directe varie de quelques mètres à quelques centaines de mètres selon le volume de circulation. Le tableau 1-1, repris de la classification nationale des sites de mesure (28) repose sur des valeurs utilisées largement aux Etats-Unis depuis de nombreuses années, elles-mêmes pouvant reposer sur des études expérimentales ou de modélisation.

Tableau 1-1 : Distance minimale d’éloignement d’une source de trafic pour une station de fond

Débit (TMJA) en véhicules/jour
Distance minimale à la voie en mètres

< 1 000
-

1000 à 3000
10

3000 à 6000
20

6000 à 15000
30

15000 à 40000
40

40000 à 70000
100

> 70 000
200

TMJA : Trafic Moyen Journalier Annuel dans les deux sens

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

Tableau 1-2 : niveaux moyens annuels sur différents types de stations parisiennes en 1998

Station
Typologie
Moyenne annuelle (µg/m3)



CO
NO
NO2
PM10

Paris 12ème
Urbaine

31
58
23

Paris 7ème
Urbaine

28
57


Avenue des Champs-Elysées
Trafic
2200
114
71


Boulevard Périphérique Auteuil
Trafic
2400
315
92
50

Tour Saint-Jacques
Observation
800
41
71


Les valeurs du tableau sont données à titre indicatif, elles peuvent recouvrir des situations variées dans le temps, comme le détaille la partie consacrée à la variabilité temporelle de la pollution.

Simplement sur des valeurs moyennes, on comprend toute l’importance du positionnement des capteurs, et de la grande difficulté à comparer les résultats sans un travail préalable rigoureux de documentation et de classification des stations. La classification nationale des sites de mesure, instaurée au début de l’année 1999, est le fruit d’un travail associant les réseaux de mesure, l’ADEME et le Ministère de l’Environnement (28). Cette première étape jette les bases d’une classification commune en France. Elle doit être suivie et appliquée par l’ensemble des acteurs de la surveillance nationale. La meilleure correspondance avec les malheureusement imprécis et trop rares critères européens définis par les directives (9, 10, 11), est un garant de cohérence et de comparabilité dans le temps de l’espace. Il n’est pas raisonnable en effet de demander aux gestionnaires de réseaux de surveillance de modifier sans cesse le positionnement de leurs capteurs, tant pour des raisons pratiques, financières, que de nécessité de maintenir des continuités historiques de données à des fins d’études épidémiologiques par exemple, ou plus généralement de toute étude de tendance.

En situation de fond, on observe peu de variabilité spatiale des concentrations, pour peu que l’on respecte l’éloignement aux sources directes. A contrario, proche d’une source, les écarts de teneurs sur quelques mètres peuvent être très importants. La distance horizontale avec l’axe de circulation surveillé est un paramètre essentiel, des préconisations françaises existent dans ce domaine. La différence de teneurs relevées entre différentes voiries doit ainsi davantage tenir de la nature du trafic, de la vitesse de circulation, de la topographie du site qui joue fortement sur la dispersion des polluants, que de la différence de distance de prélèvement constatée selon les sites de mesures de type trafic. Dans tout type de micro environnement, que ce soit bords de voirie, sorties de tunnel ou de parkings souterrains, le gradient de concentration horizontal est d’autant plus fort que les polluants sont primaires. Lorsque l’on s’éloigne de la source, on rejoint rapidement le niveau de fond.

Enfin, il faut également considérer les risques de retombées de panaches d’émissions de sources fixes. Les polluants sont émis en général entre 10 et 200 mètres de hauteur selon le type d’activité et de cheminée. Les retombées peuvent soit avoir lieu dans les premières centaines de mètres (cas des cheminées de faible hauteur), ou jusqu’à plusieurs kilomètres voire dizaine de kilomètres pour les plus hautes. L’étude des situations météorologiques associée à celle des variations temporelles des émissions peuvent conduire à identifier des zones à fort risque de retombées, où les concentrations peuvent être fortement supérieures à celles du fond environnant.

Hauteur de mesure et niveaux de concentrations

Un autre aspect souvent évoqué est l’influence potentielle de la hauteur de prise d’échantillon sur les teneurs relevées et donc la représentativité de l’échantillonnage vis à vis de l’exposition des personnes.

Sur ce point, peu d’études sont aujourd’hui disponibles en France comme à l’étranger, consacrées spécifiquement à ce thème. La réponse à cette question conduit souvent à des éléments basés sur l’expertise, l’habitude, ou sur la connaissance des niveaux relevés dans le cadre d’études ponctuelles ou de données d’un réseau de surveillance disposant de hauteurs de prélèvements variées. Face à ce manque de référence, des études récentes ont été produites dans le cadre de programmes de recherche de type PRIMEQUAL. Une étude réalisée en Ile-de-France en 1997-1998 par AIRPARIF (29), a apporté des premiers éléments de réponse à cette question fortement relayée par voie médiatique. Dans quelle mesure les capteurs situés à plusieurs mètres au dessus du sol traduisent-ils les concentrations réellement relevées proche du sol, lieu de séjour le plus habituel des personnes, du moins dans leurs déplacements urbains ?

On peut d’ores et déjà dire que les résultats ont largement corroboré le sentiment d’expert jusque là communiqué sur la base de la connaissance des données produites par le réseau de mesure ou par des campagnes ponctuelles. Les concentrations de dioxyde d’azote et d’ozone, indicateurs d’une pollution secondaire à large échelle d’espace (surtout l’ozone), sont très homogènes en un lieu donné caractérisé comme du « fond », où que l’on se place entre 1m50 et 10m du sol. Cette homogénéité tient au caractère fortement secondaire de la formation de ces polluants dans l’air, de fortes concentrations pouvant être rencontrées loin des sources du trafic pour le NO2, loin des agglomérations pour l’ozone. Les temps de réaction chimique dans l’air et les phénomènes de transport conduisent à une forme d’homogénéisation des teneurs en ambiance de fond sur des superficies de plusieurs kilomètres carrés en ville, voire dizaine de kilomètres carrés en milieu rural. On comprend alors pourquoi quelques mètres en plus ou en moins à la verticale changent finalement très peu l’appréciation des teneurs. Quelques nuances doivent toutefois être apportées, comme toute mesure de gaz, les points de mesure doivent être dégagés et l’on doit suffisamment s’éloigner des parois pouvant conduire à des phénomènes de piégeage-adsorption, c’est notamment le cas de l’ozone. Une mesure d’ozone à quelques centimètres du sol par exemple conduirait à y trouver des concentrations plus faibles qu’à quelques mètres, du fait de cette capacité d’adsorption.

Si l’on prend une situation proche du trafic, sur un trottoir, la situation est différente. En présence d’une source immédiate produisant directement du NO2 (environ 10% des oxydes d’azote émis), inévitablement les concentrations seront d’autant plus élevées en valeurs moyennes que l’on sera proche de la source, en l’occurrence le pot d’échappement. C’est tout naturellement à moins d’un mètre de hauteur que ces émissions sont concentrées, les teneurs sont plus élevées à ce niveau qu’à quelques mètres de hauteur. La différence est de l’ordre de 15 %. Pour un polluant primaire type CO ou NO la différence est beaucoup plus importante. Elle justifie le prélèvement en situation de bord de voirie dans des conditions de respiration d’un individu moyen (1m60-1m70) à pied, ou à vélo. Dans sa voiture, l’automobiliste respire en fait des teneurs proches de celles relevées à l’extérieur à 1m de hauteur, compte tenu de la faible hauteur des lieux d’émission et des orifices de ventilation des automobiles. Le cas d’enfants en poussettes est quant à lui bien particulier, il requiert plus une méthode de type exposition directe pour répondre à la dose potentiellement reçue lors de son transport en milieu urbain, compte tenu de la variété des situations rencontrées, car les teneurs pourraient être fortes mais les durées d’exposition brèves.

En conclusion sur ce thème, il est relativement légitime de considérer qu’en ambiance de fond la hauteur de prélèvement n’a que peu d’effets sur la teneur en polluants mesurée. D’autres incertitudes risquent davantage d’altérer la comparabilité des résultats, par exemple une source de faible ampleur quantitativement et dont l’impact dans l’espace est limité. Ce peut être par exemple le cas d’une bouche de ventilation de parking, d’une petite cheminée de chauffage individuel ou de tout type de source de faible importance mais qui à quelques mètres de distance sera perceptible par un capteur et viendra se différencier de l’environnement moyen du quartier. La recherche et la documentation lors des choix de stations de mesure de fond sont des étapes clefs permettant de les considérer avec une faible marge d’erreur comme fidèlement représentatives de la qualité de l’air moyenne de tout un quartier, d’une commune, voire d’un ensemble de communes.

De manière générale sur le thème de la variabilité spatiale de la pollution, il faut considérer ces éléments toujours valables pour l’étude de concentrations moyennes. Pour l’étude de pas de temps courts, de nombreux cas particuliers nécessitent le recours à la connaissance associée entre lieux d’exposition et moment d’exposition dans la journée, compte tenu de la forte variabilité temporelle des concentrations qui peut exister.

Variabilité temporelle de la pollution atmosphérique :

Comme il a été dit précédemment, la qualité de l’air évolue sensiblement d’un lieu à un autre. Il existe aussi une très forte variabilité dans le temps des teneurs relevées, y compris pour des pas de temps courts, de l’ordre de l’heure ou de la journée et pas seulement pour l’évolution d’un niveau moyen sur du long terme. Si la notion de forte variation de concentration d’un jour à l’autre, voire d’une heure à une autre est aujourd’hui à peu près connue du grand public, c’est bien par l’intermédiaire de l’information dispensée lors des épisodes aigus de pollution. Aujourd’hui presque banalisée, cette information systématique de tout dépassement de seuils définis dans le cadre d’un arrêté interpréfectoral (30) remonte pour l’Ile-de-France à 1994. Depuis, la répétition de dépassements, notamment en été en raison de forts niveaux d’ozone, un peu partout en France, a permis de marquer les différences fortes que pouvaient connaître les jours entre eux. 

Une autre information est diffusée par la totalité des réseaux de mesure français, il s’agit de l’indice de qualité de l’air ATMO, mis en place par le Ministère de l’Environnement en 1995 (26). Basé sur les stations de mesure de fond, l’indice ATMO traduit bien l’évolution générale de la qualité de l’air, sur une échelle de valeur permettant d’apprécier la dégradation ou l’amélioration de celle-ci d’un jour à un autre. Rapidement associé à une prévision de tendance, l’indice de la veille se retrouve aujourd’hui accompagné d’une estimation de l’indice du jour en cours de journée et de la prévision de celui du lendemain. Plus que des valeurs, les trois indices communiqués chaque jour apportent plus l’idée de la possible évolution des niveaux de pollution. Les conditions météorologiques ne changeant ni forcément rapidement, ni tous les jours, il est normal de constater fréquemment une certaine « stabilité » de l’indice. Les conditions météorologiques vont fortement conditionner les concentrations de polluants dans l’air, du fait de la variété des conditions dispersives de l’atmosphère. Entre une journée avec ou sans vent, avec ou sans soleil, chaude ou froide, ce sont autant de paramètres pouvant faire varier les concentrations extérieures dans des facteurs pouvant atteindre 3 à 6 d’un jour à l’autre, et ce sans que les émissions de polluants n’aient évolué.

Contrairement à l’idée généralement reçue il y a encore quelques années, une pointe de dioxyde d’azote survenant un jour de semaine alors que la veille était aussi un jour de semaine n’apparaît pas parce que le trafic a augmenté d’un facteur trois ou plus, mais bien parce que, à émissions à peu près équivalentes, le changement de conditions atmosphériques induit une accumulation des polluants au sol près des lieux d’émissions, conduisant à une hausse parfois spectaculaire des concentrations en un laps de temps de quelques heures à quelques jours. Il ne faut pourtant pas négliger les différences observées dans les quantités d’émissions d’un jour à l’autre (journée de départ en congés augmentant le trafic, journée de grand froid augmentant les émissions liées au chauffage, manifestations ou grèves conduisant à une circulation particulièrement difficile). Il faut retenir que ce ne sont en général pas ces événements qui vont conditionner la survenue de la pointe de pollution, mais bel et bien le changement météorologique, ces émissions supplémentaires venant aggraver une pollution émise tous les jours mais ne pouvant plus se disperser dans de bonnes conditions comme le reste de l’année. Les émissions constituent le signal et la situation météorologique son amplification plus ou moins forte.

Proche des sources, comme par exemple sur un trottoir dans une rue, le trafic quotidien induit une présence continue de polluants émis par le trafic, sauf aux moments de circulation faible ou nulle. Les changements météorologiques, même s’ils ont aussi un impact sur ce type de site, influencent davantage les sites de fond éloignés des sources. Plus le site de proximité caractérise une source importante et régulière, plus les fluctuations de teneurs d’un jour à un autre seront faibles. En fond, la météorologie reste un facteur prédominant dans l’évolution des concentrations, que ce soit des polluants primaires (NO, CO, particules) ou secondaires (NO2, O3 , particules). Si l’on cherche à caractériser la variabilité de la pollution de l’air dans le temps, la situation de fond est bien la référence de base, puisque les contrastes y sont plus marqués.

Une caractérisation de l’exposition par méthode indirecte comme il a été évoqué précédemment, doit prendre en compte les lieux de séjour des individus. Elle doit aussi prendre en compte le moment de la journée. C’est en fait le couple lieu/temps qui doit être apprécié. A proximité du trafic, même si les niveaux d’un jour à un autre n’évoluent pas en général d’un aussi grand facteur que pour le fond, au cours d’une même journée, on note un cycle quotidien marqué lié aux activités émettrices : niveaux plus forts le matin et le soir au moment des heures de pointe liées aux trajets domicile-travail. Un quart d’heure d’attente d’un autobus en proximité au trafic à 8 heures le matin peut être différent en terme d’exposition qu’un autre quart d’heure à 15h l’après-midi. La différence s’apprécie polluant par polluant, les conditions d’émission variant éminemment selon la vitesse de circulation et l’état de congestion du trafic. 

Ainsi, à distance équivalente parcourue, à faible vitesse la quantité de monoxyde de carbone émise par un véhicule essence est plus importante, c’est l’inverse qui se produit pour les oxydes d’azote. Les conditions et l’état changeant de la circulation expliquent en partie les différences constatées dans les niveaux mesurés dans la journée. En situation de fond, les fluctuations entre le matin et l’après-midi peuvent également être très importantes, cette fois non seulement en raison des émissions mais également de la météorologie. Il est par exemple plus fréquent de constater un épisode de pollution en dioxyde d’azote en situation de fond en cours ou fin de matinée, période où certes le trafic est le plus dense et concentré dans le temps, mais aussi où les conditions dispersives sont généralement les moins bonnes (inversion matinale de température tendant à s’atténuer dans la journée). L’ozone quant à lui concentre les niveaux les plus élevés entre 13 et 19h, période d’ensoleillement où les températures sont les plus chaudes, paramètre nécessaire à sa formation photochimique. 

Un exemple peut être donné au titre de l’ozone. Un francilien habitant en grande couronne périurbaine et rejoignant Paris en été aux heures de pointe du matin sera confronté dans son transport à des concentrations élevées de polluants automobiles en bord de voirie. Il pourra à son retour chez lui en toute fin d’après-midi être exposé cette fois à des niveaux élevés d’ozone, tout dépend de l’heure de son retour, l’ozone connaissant un cycle diurne très marqué en relation avec l’intensité solaire. Le couplage du champ de concentration avec les moments et lieux de séjour est la seule approche permettant de ne pas se tromper lourdement sur l’estimation de la dose absorbée quotidiennement.

Un autre point à ne pas sous-estimer est l’activité physique des personnes. Celle-ci conditionne fortement la dose de polluant réellement inhalée. A activité physique plus soutenue, c’est une plus grande quantité de polluants qui sera absorbée. Une personne se rendant à pas lent d’un point à un autre de la ville et une personne faisant le même trajet à pied mais cette fois en courant fera varier la durée de l’exposition dans les différents environnements mais aussi la quantité inspirée compte tenu du rythme respiratoire différent. Les concentrations ambiantes identiques dans l’absolu pour deux individus, auront dans de nombreux cas un impact différent selon l’activité menée dans ce milieu, par assimilation plus ou moins forte de polluants en lien avec l’intensité de l’activité physique. La différence de durée de transport étant finalement réduite, on considérera la même heure de la journée en terme de référence temporelle, il n’est pas envisageable de disposer d’information plus fine que l’heure en matière d’émissions, information déjà difficile à obtenir lorsque celle-ci peut être quantifiée.

Mais au final, quelle durée d’exposition est pertinente ? L’année, le jour ? Naturellement plus le pas de temps doit être court, plus la finesse spatiale de connaissance des concentrations doit être grande. On doit en tout état de cause être capable de différencier un temps d’exposition court mais exceptionnel ou peu fréquent (ex : épisode de pollution en fond, exposition occasionnelle près d’une source), d’un temps d’exposition court mais répété dans le temps (ex : passage dans un tunnel tous les jours). 

Les épisodes importants de pollution, finalement assez rares, n’influent pas sur le niveau moyen annuel si c’est le pas de temps retenu. Un niveau très élevé rencontré tous les jours, même pendant peu de temps, pourrait avoir plus d’impact sur le calcul d’un niveau moyen annuel d’exposition, ou sur un pas de temps plus court (journée, semaine).

Enfin, la précision métrologique des mesures doit être prise en compte.

Celle-ci est incontournable. Elle est aujourd’hui relativement bien connue et peut être calculée. Elle doit par contre être davantage communiquée en association avec les relevés. Estimée de manière très globale entre 5 et 15% selon les polluants et les teneurs, l’incertitude associée à la mesure, qui pourrait paraître comme l’élément clef dans le risque d’erreur, reste finalement nettement inférieure à d’autres incertitudes associées dans un calcul d’exposition : estimation spatiale des émissions, budgets espace-temps des populations…

Il y a donc des thèmes où il est sans doute plus rentable de dispenser de lourds efforts, le gain en matière de précision de mesure ne pouvant représenter finalement que quelques pourcents dans un calcul global d’exposition.

13 Les outils de simulation

Les outils statistiques permettent une meilleure présentation des données soit au plan spatial par des techniques de cartographies interpolatives des observations discrètes réalisées dans l’espace soit par reconstitution statistique de séries temporelles de données. Ils ne rajoutent pas d’informations nouvelles aux observations de base. Ces méthodes, compte tenu de leur simplicité et de leur rapidité d’exécution restent toutefois très utilisées pour la prévision à court terme des épisodes de forte pollution.

Les techniques de simulations numériques ou physiques génèrent par contre une information riche sur la qualité de l’air dans le temps et dans l’espace.

Elles décrivent mathématiquement ou par analogie physique, les émissions (naturelles, industrielles, diffuses, trafic), le transport et la dispersion des polluants dans l’atmosphère et leur évolution chimique. Leur élaboration suppose que l’ensemble de ces phénomènes ait été compris et que l’on puisse correctement les décrire. Ces outils comprennent généralement un module de traitement des données d’entrée (émissions, topographie, occupation du sol) un module météorologique permettant la description des paramètres météorologiques utiles, un module de transport diffusion, un module de transformation chimique et un module de sortie permettant une présentation ergonomique des résultats.

Les termes d’émissions sont très divers, complexes et souvent mal connus. Le transport et la dispersion dépendent d’éléments météorologiques ou orographiques très fins et parfois difficiles à quantifier : nébulosité, albédo, rugosité etc. La chimie atmosphérique est très complexe et incomplètement comprise.

Les modèles physiques développés dans ce cadre, quels que soient les gros progrès réalisés en matière de description du phénomène et de puissance de calcul, restent et resteront malgré leur grosse taille informatique, des simplifications très fortes de la grande complexité qu’est la réalité. D’autant que les situations de forte pollution sont les plus dures à décrire, le comportement des masses d’air devenant très hypothétique en l’absence de vent.

Un découpage du domaine de modélisation est défini et les concentrations des différentes espèces polluantes sont supposées constantes dans chaque volume élémentaire (maille) pour chaque intervalle de temps. Toute résolution plus fine que la maille est donc sans signification même si les représentations cartographiques sont souvent trompeuses à ce sujet.

Ces outils simplifiés doivent être choisis et validés en fonction des questions auxquelles ils doivent répondre et afin que le domaine de validité soit adapté à la taille géographique du secteur modélisé ou du type de pollution étudié. La validation s’appuie exclusivement sur les données observées. La modélisation est donc un complément et pas un substitut à l’observation. Un modèle qui permettra d’estimer l’évolution des niveaux moyens de pollution dans les années à venir n’est pas adapté à décrire l’effet d’une mesure d’alerte sur les niveaux d’un épisode de forte pollution. De même un modèle régional de pollution atmosphérique avec une maille de 6 km ne peut permettre de caractériser l’exposition sur un trottoir qui nécessite une résolution de quelques mètres.

Malgré toutes ces limites, les modèles sont et vont devenir de plus en plus des outils essentiels de la surveillance de la qualité de l’air. En effet, ils permettent une description continue dans l’espace du champ de pollution alors que l’observation reste une méthode discrète. Ils permettent d’atteindre une information sur des polluants non mesurés ou non mesurables.

Enfin ils sont le seul moyen de caractérisation de pollutions « virtuelles » futures ou passées puisqu’en changeant les émissions en fonction d’actions de réductions que l’on imagine, on peut tester à météorologie constante, leur efficacité. Ils sont donc les seuls outils qui peuvent apporter une réponse aux questions d’efficacité des actions correctives envisagées et donc à la validation a priori des propositions des PRQA. Ils permettent également de reconstituer les champs de pollution et donc l’exposition des personnes dans le passé ce qui est essentiel pour la détermination des effets de la pollution. Alors qu'en matière de mesure observée de la qualité de l’air, il n’y a pas d’investissements à effet rétroactif.

14 Recommandations en matière de recherche

Cet état de l’art à mis en évidence certaines lacunes, et nous donnons ci-après quelques pistes de recherche qu’il semble important d’explorer afin de les combler. 

* Progresser dans le développement des techniques de spatialisation : outils d’interpolation utilisant notamment la géostatistique. Faire le lien avec des outils de type SIG, afin d’établir des croisements entre données par exemple population (répartition des populations et niveaux de concentrations).

* Développer des travaux statistiques sur les relations entre polluants, afin d’utiliser des indicateurs comme éléments d’appréciation d’autres espèces plus difficiles ou plus coûteuses à mesurer à grande échelle.

* Documenter de manière plus complète les micro-environnements par la réalisation de campagnes de mesures et par l’appui d’outils de modélisation à fine échelle.

* Etablir des budgets espaces temps adaptés à l’approche de caractérisation de l’exposition par méthode indirecte.

* Uniformiser et préciser au niveaux européen des critères communs de classification et de choix des sites de surveillance de la qualité de l’air.

* Apporter des réponses sur le représentativité des indicateurs de pollution selon les pays.
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PARTIE 2

Pollution physico-chimique à l’intérieur des locaux 

Yvon Le Moullec (LHVP)

21 Introduction

Le champ de la pollution atmosphérique intérieure, hors bâtiments industriels, recouvre un large ensemble de lieux de vie : habitats individuels ou collectifs, bâtiments publics (écoles, crèches,...), immeubles de bureaux, équipements de loisirs (piscines, cinémas, restaurants...), moyens de transports personnels (habitacles de voiture) ou collectifs (autobus, métro,...). Si on considère l'ensemble de ces environnements intérieurs, il apparaît que les citadins, dans leur majorité, y passent de 80 à 90% de leur temps, voire plus pour les jeunes enfants, les personnes âgées et les malades. 

En conséquence, dans les conditions de vie habituelle des citadins, l'exposition totale atmosphérique de ces personnes est largement gouvernée par celle subie dans les ambiances intérieures ; elle est pratiquement totale pour certains d'entre eux tels que le formaldéhyde, le radon, les fibres ou la fumée de tabac environnementale. 

Les polluants physico-chimiques présents dans les atmosphères intérieures proviennent à la fois des émissions des sources intérieures au bâtiment ainsi que du transfert de la pollution extérieure. Pour un bâtiment donné, les déterminants des teneurs intérieures sont l’intensité des émissions endogènes, le taux de renouvellement d'air du local, la qualité de l’air extérieur et la réactivité des polluants en phase homogène (réactions entre polluants) ou en phase hétérogène (réaction avec les surfaces). La température ambiante, l'hygrométrie et la vitesse de l'air interviennent également sur certaines émissions. 

211 Les sources intérieures de polluants physico-chimiques

Elles peuvent être schématiquement regroupées en trois grandes catégories : les activités des occupants, les appareils de combustion domestiques et les matériaux de construction, d'aménagement et de décoration du bâtiment. 

Les occupants et leurs activités

Les principales nuisances sont dues :


- à l'utilisation de produits domestiques tels que ceux destinés au nettoyage et à l'entretien des locaux ; la pollution atmosphérique générée est de nature organique très variée (solvants oxygénés de type alcools, esters, hydrocarbures aliphatiques et aromatiques, hydrocarbures chlorés). Plus épisodiquement, les activités de bricolage occasionnent des nuisances en relation avec la nature des produits utilisés, leur mode d'application et leurs conditions de stockage ; 


-au tabagisme qui génère un ensemble complexe de plusieurs milliers de composés gazeux et particulaires. Les particules produites sont très fines et la phase gazeuse associée est de type minéral (monoxyde de carbone CO, oxydes d'azote NO et NO2, ammoniac... ) et organique (nicotine, aldéhydes, nitrosamines, benzène, hydrocarbures aromatiques polycycliques...). 


Les appareils de combustion domestiques

Ils sont utilisés pour le chauffage, la production d'eau chaude sanitaire et la cuisson des aliments : les gaz émis sont principalement CO, NO et NO2 ; d'autres polluants gazeux et particulaires (aldéhydes, hydrocarbures aromatiques polycycliques,...) sont également générés avec un facteur d'émission variable selon le combustible utilisé (fioul, bois, charbon, gaz,...). 

Les matériaux de construction, d'aménagement et de décoration

Les matériaux sont à l'origine d'émission de très nombreux composés organiques volatils (COV) qui , tout en s'atténuant avec le temps, peuvent se prolonger pendant plusieurs mois. La caractérisation de ces émissions fait actuellement l'objet de développements importants, en liaison avec une évaluation sensorielle (irritations, odeurs) des ambiances intérieures 

Les émissions générées sont, soit continues, sans variation brutale d'intensité comme celles dues aux matériaux, soit discontinues et irrégulières en intensité, en relation avec les activités humaines. 

212 Le transfert de la pollution extérieure

Les polluants atmosphériques extérieurs pénètrent dans les locaux par infiltration et par le système de ventilation ; les variations temporelles des teneurs sont reproduites à l'intérieur avec un retard et un amortissement qui sont fonction du taux de renouvellement d'air et de la nature du polluant qui est susceptible de réagir avec d’autres aérocontaminants ou de s'adsorber sur les surfaces.

L’impact des teneurs extérieures sur les niveaux intérieurs peut, en première approximation, être quantifié en utilisant un modèle de type « balance massique ». En l’absence de source endogène de pollution et sous l’hypothèse d’une concentration extérieure n’évoluant pas trop rapidement, l’équation qui gouverne la relation entre teneurs intérieures (Cint) et teneurs extérieures (Cext) peut être mise sous la forme : 

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

- P est le facteur de pénétration des gaz ou des particules au travers de l’enveloppe du bâtiment. Il est égal à 1 tant pour les gaz que pour les particules fines (PM2.5 ) ; il reste également proche de l’unité pour les PM10 et ne décroît de façon significative que pour les particules supérieures à 20 µm.

- TRA est le taux de renouvellement d’air du local par heure ; il dépend essentiellement de trois facteurs principaux : les caractéristiques du bâtiment, les conditions extérieures ambiantes (température et force du vent) et le comportement des résidents (aération par ouverture des portes et de fenêtres). Ce paramètre peut varier de 0.2 renouvellement par heure pour des bâtiments très peu ventilés à des valeurs de 2 voire 3 lorsque les bâtiments sont très mal isolés. Il est en général plus élevé en été qu’en hiver et dans les régions méridionales que septentrionales. Dans les locaux à ventilation naturelle ce taux de renouvellement d’air est très dépendant des conditions météorologiques alors qu’il est plus constant dans les locaux à ventilation mécanique. Par ailleurs, l’ouverture large des fenêtres conduit rapidement à des renouvellements d’air très élevés, de l’ordre de 10. Ce paramètre est donc en général difficile à évaluer dans les conditions de vie habituelles sauf dans le cas de locaux disposant d’un conditionnement d’air dans lesquels le volume d’air neuf introduit et le taux de recirculation de l’air obéissent à des règles précises. 

Dans le contexte français, bien qu’il existe peu de données représentatives, on peut considérer qu’une valeur de 0,5 à 1 renouvellement par heure est une valeur réaliste compte tenu des exigences réglementaires actuelles. 

- k est le facteur de transformation et d’adsorption des polluants gazeux ou de déposition des particules sur les parois du local ; sa valeur est fonction du polluant, de la nature du revêtement des parois et du rapport entre surface et volume du local considéré. Dans la mesure où on considère que les réactions entre polluants sont d’importance secondaire par rapport aux réactions d’adsorption et de déposition (ce qui semble être souvent le cas) ce facteur k peut s’exprimer sous la forme d’une vitesse de déposition spécifique au polluant et au type de surface kpol multiplié par le rapport surface sur volume du local (S/V). kpol est souvent exprimé en m/s et a été calculé pour plusieurs polluants dans différentes configurations caractéristiques de logements ou de bureaux standards.

213 Les mesurages dans les bâtiments

Pour l'évaluation des expositions, quel que soit le bâtiment, les mesurages doivent s'effectuer avec des équipements tolérables par les résidents. Selon les objectifs, ceux-ci sont plus ou moins complexes mais le plus souvent les prélèvements restent limités dans le temps. Ceci souligne l'importance d'une stratégie de prélèvement particulièrement bien étudiée dont le choix aura des répercussions sur la représentativité des résultats. En effet, dans les environnements intérieurs, l'évolution de la contamination atmosphérique est souvent difficilement prévisible en raison de la multiplicité des facteurs de variation que sont la ventilation, la nature et le caractère périodique ou intermittent des sources d'émission selon l'activité des occupants. Les profils temporels peuvent donc être extrêmement différents d'un local à l'autre et d'un jour à l'autre et le moment choisi pour effectuer un prélèvement doit, si possible, être défini en fonction des résultats d'une enquête préalable.

L’échantillonnage passif est un moyen pratique et peu coûteux, qui répond bien aux contraintes d'autonomie et de portabilité. Cette méthode qui est applicable aux composés gazeux repose sur la diffusion moléculaire du polluant sur un capteur dont les performances dépendent de sa géométrie et de la nature de l’adsorbant qu’il contient. Cette technique, qui nécessite une analyse différée en laboratoire, a été décrite la première fois par Palmes pour la mesure du NO2 et est également appliquée pour d'autres polluants tels que SO2, O3, CO ainsi que pour les composés organiques volatils (COV) dont le benzène et le formaldéhyde. On notera cependant que ces mesures, par tubes à diffusion, ne permettent d'évaluer ni la fréquence, ni l'ampleur des pics de pollution susceptibles de se produire, par exemple pour NO2 dans les cuisines, au moment de la préparation des repas. 

Dans un nombre plus réduit d’études, des mesurages par des capteurs-analyseurs, identiques à ceux utilisés pour la surveillance de l’air extérieur, ont permis de suivre l’évolution en continu des teneurs pour des polluants tels que O3, NO2, CO ou les particules. 

Si les conditions de ventilation d’un local agissent globalement de la même manière sur l’ensemble des polluants, chacun d’eux présente des particularités selon son origine soit essentiellement intérieure (ex : formaldéhyde), soit extérieure (O3, SO2) soit mixte (NO2, particules, CO, hydrocarbures) et selon sa capacité d’adsorption ou de déposition sur les parois. En conséquence, il apparaît nécessaire de traiter chacun de ces polluants séparément en présentant les sources principales, les enseignements des études les concernant et les points qui restent encore à préciser dans l’optique d’une meilleure évaluation de l’exposition des populations.

Nous limiterons cet exposé aux polluants physico-chimiques les plus classiquement mesurés en milieu urbain et qui sont pris en compte dans les études épidémiologiques.

22 L’Ozone (O3)

A l’intérieur des locaux, il n’existe pas, sauf exception, de sources notables et l’exposition des populations dans les locaux dépend donc du taux de pénétration réel de l’ozone, c’est à dire de la quantité d’ozone entrant dans le bâtiment minorée de celle qui s’adsorbe ou réagit dans l’environnement intérieur. 

Les mesurages sont réalisés soit avec des capteurs-analyseurs identiques à ceux équipant les réseaux de surveillance de la qualité de l’air (absorption dans l’ultraviolet) bien adaptés au suivi des teneurs sur des pas de temps courts, soit par des capteurs passifs qui réalisent des mesurages intégrés sur des durées de plusieurs jours. Ces derniers, en raison de leur faible coût, autorisent une extension du nombre de mesures réalisées au cours des études, mais ne permettent pas de mettre en évidence les pointes de pollution.

221 Les mesurages dans les habitats et locaux assimilés

Les principaux microenvironnements pris en compte ont été les résidences (logements collectifs ou maisons individuelles), les immeubles de bureaux, les écoles mais également les musées en raison de la sensibilité des œuvres d’art à l’ozone.

Les travaux publiés proviennent, pour leur majorité, des Etats-Unis où les mesures ont commencé dès les années 1970 (1, 2, 3). Des études ont encore été effectuées cette dernière décennie sur le continent américain (4, 5, 6, 7, 8) et principalement dans les régions affectées par des niveaux d’ozone très élevés en période estivale comme par exemple la Californie (9, 10, 11) ou le Mexique (12, 13, 14). Les données européennes, encore peu nombreuses concernent la Suisse (15, 16), l’Italie (17), la Grèce (18), le Royaume Uni (19) et la France (20). 

Dans cette synthèse comme dans celles réalisées précédemment par Yocom en 1982 (21) puis par Weschler en 1989 (22) , les compilations des résultats montrent que, pour ce polluant qui possède une forte réactivité, les ratios Cint/Cext sont très variables selon les sites, les saisons et les types de bâtiment. Les plus faibles sont de l’ordre de 0,1 alors que les plus élevés atteignent 0,7, notamment en période estivale.

Malgré cette hétérogénéité, quelques grandes tendances se dégagent :

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

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

- dans les bureaux climatisés, l’abattement des teneurs est en général plus important et cette situation est encore plus marquée lorsque le taux de recirculation de l’air est élevé. L’ajout d’un filtre à charbon actif sur ces systèmes de conditionnement d’air se traduit par des niveaux intérieurs d’ozone qui deviennent négligeables ; le ratio Cint/Cext est alors inférieur à 0,05. 

- des mesures effectuées au Mexique dans les écoles ont aussi montré l’influence très importante de l’ouverture des fenêtres sur le taux de ventilation des classes, ce qui se traduit alors par des ratios Cint/Cext très élevés (0,75) qui chutent de façon importante lorsque portes et fenêtres sont fermées (Cint/Cext de 0,1 à 0,2). 

On retiendra également que la vitesse de déposition de l’ozone dépend de la nature des matériaux qui recouvrent la surface (2) ; elle est plus importante sur des surfaces de caoutchouc, de plastique et de tissu que sur le verre ou le métal. De plus, l’efficacité de captation d’une surface semble diminuer avec la durée d’exposition. Il a également été montré qu’un accroissement de l’humidité relative accroît de façon importante la vitesse de disparition de l’ozone.

Les réactions de l’ozone avec d’autres composés gazeux tels que le NO émis par les combustions domestiques telles que les chauffe-eau ou les cuisinières à gaz ont été moins étudiées. De même, les réactions avec des composés organiques volatils et notamment des hydrocarbures tels que les terpènes sont également possibles et conduisent à la formation de particules fines (23). Il est probable que ces réactions contribuent encore à réduire les teneurs intérieures d’ozone.

222 La modélisation des teneurs intérieures

Différents auteurs ont développé avec un certain succès des modèles plus ou moins complexes pour prédire et expliquer les teneurs en ozone mesurées dans les bâtiments (2, 24, 25, 26, 27). Par exemple, à partir du simple modèle de balance massique qui exprime le ratio Cint/Cext en fonction du taux de renouvellement d’air, du rapport surface volume du local (S/V) et de la vitesse de déposition de l’ozone sur les surfaces (koz) Weschler (22) a obtenu des résultats assez satisfaisants. Il a comparé les résultats du modèle aux valeurs expérimentales obtenues dans trois immeubles présentant des taux de renouvellement d’air très différents. En prenant des valeurs de 36 10-5 m/s pour koz et de 2,9 pour le rapport S/V,iI a obtenu des ratios Cint/Cext calculés de 0,51, 0,68 et 0,14 correspondant à des données expérimentales respectivement de 0,54, 0,71 et 0,22. 

Lee en 1999 (28) a également étudié la décroissance de l’ozone de façon expérimentale dans différents logements et a proposé un ratio S/V de 1,6 et une valeur de koz de 49 10-5 m/s, valeur assez proche de celle proposée par Weschler. 

223 Les études françaises.

Les seules données françaises actuellement publiées proviennent de Montpellier (20) où des ratios Cint/Cext relativement élevés, de l’ordre de 0,4 à 0,7 , ont été enregistrés, en utilisant des capteurs passifs. 

Par contre, plusieurs études soutenues notamment par le programme Primequal-Predit sont actuellement en cours de finalisation et apporteront très prochainement des enseignements concernant le rapport Cint/Cext dans le cas de l’ozone. Il s’agit :

- de l’étude ISAAC II (29) dans laquelle des mesurages d’ozone par capteurs passifs ont été réalisés en juin 2000 dans une centaine d’écoles de six agglomérations françaises : Marseille, Créteil, Bordeaux, Strasbourg, Clermont-Ferrand et Reims. Ils ont été réalisés du lundi au vendredi dans la cour de récréation et dans les salles de classes. 

- d’une étude effectuée dans 9 écoles de la Rochelle (30) sélectionnées dans un souci de diversité quant à leur localisation géographique (centre ville, périphérie de l’agglomération, bord de mer, etc…) et aux caractéristiques du bâtiment (mode de ventilation, état du bâti et des ouvrants, etc…). A la différence de l’étude précédente, le nombre limité de sites a permis l’utilisation de capteurs-analyseurs fournissant des données continues des concentrations intérieures et extérieures.

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

- d’une étude , effectuée sous l’égide de l’ADEME (32) visant à réaliser sur plusieurs semaines des mesures en continu de plusieurs polluants dont l’ozone dans un appartement parisien non occupé dans lequel la ventilation est contrôlée et les infiltrations d’air réduites au minimum.

Dans ces deux derniers travaux, des analyseurs automatiques ont également été utilisés en parallèle à l’intérieur et à l’extérieur des locaux

224 Les mesurages dans les moyens de transport

Les études dans les transports sont nettement moins développées du fait que, à proximité du trafic automobile, les niveaux de monoxyde d’azote NO sont toujours très élevés et ce composé réagit quantitativement avec O3 pour donner du dioxyde d’azote NO2. De plus les mesures sont difficiles à réaliser en raison de l’encombrement des appareils classiques de mesure de l’ozone qui, de plus, nécessitent une alimentation électrique. Les capteurs passifs ne sont également pas adaptés à des mesures de courte durée (quelques heures) dans des environnements où les niveaux sont faibles.

Une première étude a été menée aux Etats-Unis par Petersen (33) à l’intérieur de véhicules ; elle a montré que les niveaux dans l’habitacle représentent environ de 25 à 33 % des valeurs extérieures, elles mêmes étant le plus souvent faibles par référence aux teneurs mesurées à l’écart du trafic automobile.

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

Il faut tout d’abord noter que le problème se pose de manière un peu différente selon que l’on recherche une évaluation de l’exposition moyenne des populations ou que l’on vise à estimer l’exposition au moment des pics de pollution : en effet, pour ce polluant, les pics correspondent à des températures ambiantes élevées et donc souvent à des modifications temporaires des pratiques d’aération et de ventilation des habitats, ce qui rend l’estimation plus délicate puisque le renouvellement d’air est alors encore moins bien maîtrisé.

Globalement, à partir des données de la bibliographie, il apparaît raisonnable de retenir un rapport moyen Cint/Cext de 0,35 pour les habitats et locaux assimilés non climatisés et de 0.15 dans les locaux climatisés. Dans les véhicules, l’exposition est encore plus faible, le rapport est probablement de l’ordre de 0.05 à 0.10 par référence aux stations urbaines de fond.

Cependant, ces résultats, dans leur majorité, sont issus d’études américaines et il faut donc rester assez prudent sur l’estimation d’un rapport Cint/Cext applicable au contexte français en raison des différences probables dans les pratiques de ventilation et dans l’aménagement des habitats. Les études actuellement en cours dans diverses agglomérations françaises devraient fournir prochainement des informations permettant d’apprécier dans quelle mesure les données d’origine américaine sont directement transposables.
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23 Le dioxyde de soufre (SO2)

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

231 Mesurages dans les habitats et locaux assimilés 

La synthèse de Yocom en 1982 (1) fait état de ratios Cint/Cext variant de 0,2 à 0,9 selon les teneurs extérieures. Il note aussi que certains résultats sont anciens et obtenus avec des méthodes d’analyse qui manquaient de spécificité. Globalement, les rapports entre teneurs intérieures et extérieures sont de l’ordre de 0,3 à 0,5 dans les villes avec des niveaux élevés de SO2 alors qu’ils augmentent notablement (0,7à 0,9) lorsque les niveaux urbains sont plus faibles. Aucune explication n’est donnée à ce phénomène. 

A Boston, une étude (2) comportant une trentaine de mesurages dans trois habitats a montré que les teneurs intérieures étaient environ cinq fois plus faibles que celles relevées sur la station de mesure extérieure la plus proche. Un second travail (3) portant sur 11 logements dans cette même ville a conduit à des ratios Cint/Cext de 0,39 en été et de 0,05 en hiver. Les teneurs intérieures étaient fortement corrélées aux teneurs extérieures au cours des deux saisons avec évidemment une pente de la droite de régression plus élevée en été qu’en hiver. Ceci peut s’expliquer par un taux de renouvellement d’air plus faible en hiver qui accroît le temps de résidence du polluant et donc son adsorption sur les surfaces. Les auteurs de ce travail suggèrent également l’idée que la valeur du ratio Cint/Cext pourrait aussi être en partie due à la réaction du SO2 avec NH3 pour conduire à la formation de sulfates particulaires. 

Dans une autre étude portant sur 47 habitats aux Etats-Unis (4) , les résultats ont montré que les teneurs intérieures et extérieures étaient mieux corrélées dans le cas des logements sans air conditionné (r=0,76) que dans le cas des habitats disposant de cet équipement (r=0,27). De plus, les teneurs intérieures étaient moins élevées en présence d’un conditionnement d’air conduisant à des ratios Cint/Cext de 0,1 contre 0,45 dans les autres logements. 

A Toronto, au Canada , 330 mesures dans les habitats de 19 asthmatiques ont montré des teneurs intérieures très faibles (2 µg/m3) pour des valeurs extérieures de 16 µg/m3 avec un coefficient de corrélation de 0,43 (5).

A Londres (6), le transfert de polluants de l’air urbain à l’intérieur d’un local a été étudié pendant une semaine lors d’un épisode intense de pollution. Des mesures horaires ont été effectuées simultanément dans un bureau et à l’extérieur du bâtiment. Les résultats obtenus ont mis en évidence des teneurs intérieures nettement plus faibles tant avant l’épisode ( Cint/Cext= 0,19) que pendant l’épisode (Cint/Cext= 0,14).

En France, des mesures réalisées en région marseillaise dans des habitats et dans des écoles de Gardanne (7) ont conduit à des ratios Cint/Cext compris entre 0,2 et 0,3. D’autres mesures dans la même région (8) ont fourni des valeurs plus dispersées comprises entre 0,04 et 0,50 selon la saison. Très récemment une étude dans un gymnase à Rouen (9) a montré un abattement moyen de plus de 50%. 

Enfin, il faut noter que deux études soutenues par le programme Primequal-Predit (10) et par l’ADEME (11) sont en cours. Elles concernent respectivement des habitats dans la région havraise et un logement parisien non occupé dans lequel le taux de renouvellement d’air est contrôlé. Les mesures sont effectuées par des analyseurs fournissant des teneurs sur des temps d’intégration quart-horaires ou horaires, ce qui permettra de suivre de façon fine l’évolution des teneurs intérieures et extérieures.

232 Mesurages dans d’autres environnements intérieurs

En Europe plusieurs études ont aussi été réalisées à l’intérieur de musées dans lesquels se pose la question de l’impact de la pollution atmosphérique sur la conservation des œuvres d’art. Ainsi, des décroissances importantes ont été notées dans un musée de Florence (12) où pour des teneurs extérieures variant de 4 à 17 µg/m3, les ratios Cint/Cext sont en général inférieurs à 0,30. Des mesures ont aussi été effectuées à Venise (Correr museum) (13) ainsi qu’à Londres (V & A Museum) dans lesquels les teneurs intérieures représentent respectivement 17 et 33%, pour des teneurs extérieures de 84 µg/m3 à Venise et de 22 µg/m3 à Londres. Dans un article de synthèse relatif à la qualité de l’air dans les musées (14) sont rappelées plusieurs études effectuées aux Pays-Bas : les ratios Cint/Cext sont majoritairement compris entre 0,1 et 0,25 avec cependant une valeur atteignant 0,65 en été dans un musée de Arnhem (Pays-Bas). Sont également mentionnés les travaux de Crawshaw en 1977 (15) et ceux de Spedding en 1971 (16) qui montrent la variabilité des vitesses de déposition du SO2 selon le type de surface : par exemple, celles-ci évoluent de 0.6 10-5 m/s pour le linoléum à 240 10-5 m /s pour certaines surfaces peintes.

233 Conclusion

Les articles publiés sont moins nombreux que dans le cas de l’ozone mais les résultats sont dans l’ensemble cohérents. Il n’existe pas de source intérieure de SO2 et ce polluant possède une vitesse de déposition élevée sur les surfaces intérieures sans phénomène apparent de réémission. Les ratios Cint/Cext supérieurs à 0,5 mentionnés par Yocom dans sa synthèse ne sont pas retrouvés dans les études plus récentes dans lesquelles des valeurs comprises entre 0,1 à 0,4 sont le plus souvent mesurées. Ce ratio dépend évidemment du taux de renouvellement d’air du local, paramètre rarement disponible, et de la nature des surfaces qui intervient dans la vitesse d’adsorption du SO2. La climatisation semble diminuer le ratio Cint/Cext mais le nombre d’études dans des bâtiments climatisés est trop limité pour donner un avis définitif. Enfin, plusieurs travaux notent la bonne corrélation existant entre teneurs intérieures et extérieures. 
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24 Les hydrocarbures aromatiques monocycliques (HAM)

Nous choisirons de nous focaliser sur le benzène qui présente un intérêt sanitaire particulier du fait qu’il s’agit d’un composé cancérigène, appartenant au groupe 1 de la classification établie par le Centre International de Recherche contre le Cancer (CIRC). L’inhalation représente sa voie de pénétration majoritaire dans l’organisme puisque sa contribution est de l’ordre de 99%.

En milieu urbain, la source principale est due à la circulation des véhicules à essence et dans une moindre mesure aux activités de stockage et de distribution des carburants. En milieu intérieur, hormis le tabagisme et la présence d’un garage intégré à l’habitat, les autres sources d’origine endogène ne sont pas clairement identifiées. 

Dans les ambiances intérieures, le benzène est collecté par prélèvement passif ou actif. Les échantillonneurs passifs les plus utilisés sont de deux types : ceux contenant du charbon actif dont la durée d’exposition est de l’ordre de 8 à 15 jours et ceux contenant un polymère organique (Tenax) pour lesquels les durées d’échantillonnage appliquées sont plus variables, de quelques heures à 4 semaines. Le prélèvement actif du benzène sur des tubes contenant du Tenax est aussi souvent mis en œuvre. La durée mentionnée est courte, de l’ordre de l’heure à quelques heures. Quel que soit le type d’échantillonnage, l’analyse du benzène est réalisée classiquement par chromatographie en phase gazeuse associée à la détection par ionisation de flamme ou par spectrométrie de masse.

En milieu urbain extérieur, des analyseurs automatiques fournissant des données sur des pas de temps courts sont progressivement mis en œuvre par les réseaux de surveillance de la qualité de l’air.

241 Les mesurages dans les habitats et locaux assimilés

Les environnements intérieurs étudiés concernent surtout l’habitat avec souvent un échantillonnage dans plusieurs pièces : la salle de séjour, les chambres, la cuisine et quelquefois le garage quand ce dernier est intégré à l’habitation. Quelques études ont été aussi menées dans des bureaux alors que peu de travaux font référence à des lieux spécifiques fréquentés par les enfants (écoles, crèches,....).
L’air de référence extérieur n’est pas systématiquement celui prélevé à proximité immédiate des habitats, c’est parfois celui analysé sur des sites du réseau local de surveillance de la qualité de l’air.
Globalement, les résultats montrent que les concentrations moyennes de benzène mesurées dans les environnements intérieurs sont en général de l’ordre de quelques µg.m-3. Elles dépassent rarement 10 µg.m-3.

Une étude de grande envergure menée en Angleterre (1,2) dans 173 habitats, sur la base de prélèvements mensuels couvrant une année complète, rapporte un niveau intérieur moyen de benzène de 8 µg.m-3 par référence à une concentration moyenne de 5 µg.m-3 dans l’air extérieur. 

Dans l’étude MACBETH (3) menée dans 6 villes européennes, la mesure du benzène a été effectuée, dans chaque ville sur la base de 6 campagnes d’une semaine, dans 50 habitats et en 100 points de référence d’air extérieur. Les niveaux moyens intérieurs s’échelonnent entre 4,5 µg.m-3 à Copenhague au Danemark et 12,3 µg.m-3 à Murcie en Espagne. La valeur moyenne obtenue à Rouen est de 9,5 µg.m-3. Les concentrations moyennes mesurées sur les sites de référence de l’air extérieur présentent une grande variabilité; elles sont comprises entre 3,1 µg.m-3 à Copenhague à 20,7 µg.m-3 à Athènes. 

Dans un autre travail, des teneurs plus élevées (16 à 38 µg.m-3) ont été mesurées à Milan dans 100 habitations et 100 bureaux (4). 

242 Le transfert de la pollution extérieure

Dans les locaux situés en zones urbaines caractérisées par un trafic automobile intense, la contribution de l’air extérieur aux teneurs intérieures en benzène est majeure. Dans ce cas, les concentrations rapportées à celles mesurées dans l’air extérieur correspondent à des rapports Cint/Cext souvent voisins de 1, quand les échantillonnages ont été réalisés simultanément à l’intérieur des locaux et dans l’environnement extérieur immédiat du bâtiment étudié. C’est le cas de plusieurs travaux menés sur un nombre important d’échantillons (5, 6, 7, 8). 

Quand on s’intéresse aux valeurs des rapports Cint/Cext, il faut être très vigilant sur la représentativité de l’air extérieur considéré en référence. De fait, les données publiées montrent une très grande disparité des rapports Cint/Cext lorsque la référence extérieure est celle d’un site de mesure très éloigné du lieu étudié.

C’est le cas de l’étude européenne MACBETH (3), pour laquelle les valeurs Cint/Cext varient de 0,54 à Athènes à 2,64 à Antwerp (Pays-Bas). Les auteurs expliquent la faible valeur du rapport obtenue à Athènes par le fait que les habitats sélectionnés pour cette ville étaient situés dans une zone géographique caractérisée par un trafic automobile nettement moins élevé que celui à proximité des sites considérés pour les références de l’air extérieur. 

Ce problème a aussi été mis en évidence dans l’étude réalisée en Allemagne (6, 7) dans 115 habitats occupés par des non fumeurs. On constate que les rapports Cint/Cext sont de 1,5 en zone semi-rurale et de 0,3 en milieu urbain si les données des stations fixes du réseau de surveillance l’air urbain sont considérées représentatives de la qualité de l’air extérieur qui ventile les locaux sélectionnés. Par contre, les résultats obtenus à partir d’échantillonneurs positionnés à l’extérieur des fenêtres de plusieurs logements, l’un côté rue, l’autre côté cour conduisent à des rapports Cint/Cext de 1,1 (air ext côté rue) et de 1,5 (air ext côté cour) au lieu de 0,3 (air ext stations fixes). 

Dans les zones géographiques peu soumises aux émissions automobiles, les teneurs en benzène à l’intérieur des habitats sont de l’ordre de quelques µg.m-3, de 1,7 à 6,4 µg.m-3 selon les résultats publiés (1, 2, 5, 9). En zone rurale, les concentrations mesurées dans l’air extérieur sont faibles, <1 µg.m-3 ou de l’ordre de 1 µg.m-3 et de ce fait, la contribution des sources intérieures devient prépondérante. Cela se traduit par des valeurs Cint/Cext toujours supérieures à 1. L’étude menée en Allemagne par Levsen et coll. (6) dans 59 habitats aboutit à un rapport moyen égal à 1,5.

Plusieurs travaux (5, 7, 8, 9) ont souligné l’impact du garage intégré à l’habitation et de la fumée de tabac sur les niveaux de benzène. Ainsi, le fait de garer sa voiture dans un garage intégré au lieu de résidence peut augmenter notablement les concentrations de benzène dans les pièces d’habitation. Des teneurs atteignant 196 µg.m-3 ont été mesurées dans un garage (8). 

Dans une zone pavillonnaire de la banlieue de Hanovre (6), les niveaux de benzène ont été comparés dans deux groupes d’habitats occupés par des non-fumeurs, l’un comportant un garage associé à l’habitation, l’autre pas. L’analyse des résultats a révélé que la teneur en benzène dans les pièces principales était en moyenne 2 fois plus élevée que celles du second groupe.

243 Les mesurages dans les moyens de transport

Comparativement aux autres modes de déplacement, ce sont les parcours automobiles urbains et suburbains qui ont fait l’objet de la majorité des travaux publiés. Les données relatives à l’exposition au benzène dans les transports en commun (bus, train, tramway) ou lors de trajets effectués à pied ou en vélo sont plus limitées. Pour la majorité des études recensées, le benzène est collecté, par voie active, sur des tubes contenant des adsorbants thermodésorbables ou dans des canisters, récipients conçus pour l’échantillonnage de l’air. Les durées d’échantillonnage correspondent à celles des trajets étudiés. Elles se situent entre 30 minutes et 2 heures.

Les résultats des études publiées à ce jour sont concordants : les trajets automobiles en zone urbaine induisent des niveaux d’exposition au benzène les plus élevés, en comparaison d’autres modes de déplacement. Les concentrations de benzène dans l’habitacle automobile atteignent souvent plusieurs dizaines de µg.m-3, en particulier lors de parcours urbains effectués aux heures de forte affluence. Les valeurs obtenues dans les villes européennes caractérisées par un trafic intense sont similaires (10, 11, 12, 13, 14, 15). Ainsi, les niveaux moyens d’exposition subis au cours de trajets en voiture à Milan (77 µg.m-3) sont très comparables aux résultats des mesures effectuées à Paris, de 46 à 80 µg.m-3. Les mesures réalisées dans des villes nord-américaines (16 à 20) correspondent à des valeurs nettement plus faibles, le plus souvent comprises entre 10 et 20 µg.m-3.

La typologie des trajets joue un rôle très important. Ainsi, les déplacements sur autoroute conduisent à des niveaux de benzène 2 fois plus faibles que ceux effectués dans des centres urbains (12, 14). L’utilisation de moyens de mesure embarqués dans un véhicule test a montré la contribution majeure des émissions du véhicule que l’on suit (20).

Les niveaux d’exposition subis en tant que piéton ou usager du métro sont nettement plus faibles. Ils se situent entre 10 et 25 µg.m-3 à Paris aux heures de forte affluence. Ils sont inférieurs dans les villes américaines, comme à Boston (7 µg.m-3).

Les teneurs mesurées lors de trajets en vélo ou en bus sont assez comparables. Elles sont intermédiaires à celles mises en évidence pour les autres types de déplacement. A Paris, elles se situent entre 20 et 40 µg.m-3 (12). A Sydney, des teneurs en benzène comprises entre 14 et 31 µg.m-3 ont été mesurées dans l’habitacle de bus selon le moment de la journée et les conditions de ventilation des véhicules (21). En Suède (22), comme aux USA (20), les valeurs recensées sont plus faibles, inférieures à 10 µg.m-3.

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

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

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

244 Conclusion

Le benzène est un polluant ubiquitaire dont les sources potentielles dans l’habitat ne sont pas toutes clairement identifiées. Même en sélectionnant des habitats sans garage intégré et occupés par des non-fumeurs, des émissions de benzène peuvent résulter de l’utilisation de matériaux et de produits à usage domestique ou de bricolage. Il n’est donc pas formellement possible de sélectionner des habitats pour lesquels on est complètement sûr de l’absence de source endogène. En dépit de cette réserve, et en retenant uniquement les valeurs des rapports Cint/Cext qui correspondent à des mesures extérieures réalisées devant le logement, on peut conclure que les niveaux extérieurs sont transférés à l’intérieur sans décroissance notable des teneurs.

Les émissions des véhicules à essence constituent la source principale de benzène dans l’air ambiant. De fait, les teneurs enregistrées sur les sites de mesure à proximité du trafic automobile sont nettement plus importantes que celles mesurées sur les sites de fond. Les résultats observés sur ces deux types de stations de mesures encadrent, en général, les teneurs subies par les citadins au cours de leurs trajets quotidiens. Cependant, dans le cas des passagers des véhicules automobiles, les stations de forte proximité au trafic donnent des niveaux proches mais plutôt inférieurs, notamment au moment des heures de pointe lorsque le trafic est dense.

Depuis le 1er janvier 2000, la teneur en benzène est limitée à 1% dans les essences d’où en conséquence une assez nette décroissance des teneurs urbaines. Il serait donc intéressant de reprendre des mesures de benzène dans les moyens de transport afin d’apprécier le bénéfice de cette mesure réglementaire en terme d’exposition.
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25 Le monoxyde de carbone (CO) 

Le monoxyde de carbone (CO) est un polluant gazeux toxique, incolore, inodore et chimiquement stable dont les sources intérieures sont bien identifiées : elles proviennent des combustions domestiques utilisées pour le chauffage des locaux (chaudières à gaz ou à fioul, poêles à charbon et à pétrole, chauffages d’appoint), pour l’eau chaude sanitaire (chauffe-eau à gaz) et pour la cuisson des aliments (cuisinières à gaz) ainsi que du tabagisme. Les émissions sont le plus souvent discontinues en relation avec la cuisson des aliments ou l’utilisation d’eau chaude mais peuvent aussi avoir un caractère continu lorsqu’elles proviennent de chauffages défectueux. On rappelle que le CO est encore aujourd’hui responsable de plus de 200 morts par an en France (1). C’est un problème de santé publique qui affecte aussi d’autres pays comme la Belgique, le Royaume Uni et l’Italie.

Dans de nombreuses études, les analyseurs utilisés fonctionnent sur un principe électrochimique et sont munis d’une carte d’acquisition du signal intégré au boîtier de l’appareil. Après connexion à un micro-ordinateur, le profil d’exposition peut être reconstitué à partir de données acquises sur des temps aussi courts que la minute. Dans certains travaux le CO est dosé en continu au moyen d'analyseurs spécifiques à absorption sélective dans l'infrarouge, identiques à ceux utilisés par les réseaux de surveillance de la qualité de l’air. On peut considérer que les résultats obtenus sont comparables. Lors de travaux comportant plusieurs centaines de points de mesure, des capteurs passifs ont également été utilisés, ce fut notamment le cas dans plusieurs études au Royaume-Uni.

251 Les mesurages dans les habitats et locaux assimilés.

Dans les locaux où il n’existe pas de source de combustion intérieure et où le tabagisme est proscrit tels que par exemple les immeubles de bureaux, les teneurs en CO dépendent de la situation du bâtiment par rapport aux voies de circulation, de la topographie locale et de la localisation des prises d’air vis à vis des émissions automobiles. D’une manière générale les profils temporels des teneurs intérieures en CO sont proches de ceux de l’extérieur, avec un décalage temporel et une atténuation des pointes de pollution dépendant du taux de renouvellement d’air du local. Le ratio moyen entre les teneurs moyennes intérieures et extérieures est en général voisin de 1 en raison de la grande stabilité de ce composé pour l’échelle de temps considéré (2). 

Dans la grande majorité des études, c’est l’impact des combustions domestiques sur l’exposition des résidents qu’on a cherché à quantifier selon les appareils, leur utilisation et les caractéristiques des habitations, notamment la ventilation.

En 1998, the Institute for Environment and Health (HEI) de l’Université de Leicester a publié un ouvrage de synthèse sur l’exposition au CO dans les ambiances intérieures (3). Cette revue se fonde, pour une large part, sur des études réalisées au Royaume-Uni. Elle décrit à la fois les teneurs moyennes mesurées dans différents logements et les teneurs de pointe mesurées dans les cuisines au moment de la préparation des repas.

Ainsi, dans une étude à Southampton (4) portant sur l’impact des systèmes de ventilation sur la qualité de l’air intérieur, des mesurages de plusieurs polluants, dont le CO, ont été réalisés dans 40 logements de patients asthmatiques. Les teneurs mesurées sur plusieurs jours par capteurs passifs sont toujours restées, dans les différentes pièces, inférieures à 3,4 mg/m3, les travaux de ventilation apportant une légère amélioration dans les chambres et le salon. 

Dans une seconde étude (5) effectuée sur 14 logements, dont six avec cuisinière à gaz, les teneurs hebdomadaires en CO sont toujours restées inférieures à 2,7 mg/m3 quels que soient les logements et les pièces considérées. Un logement fait cependant exception à cause d’une chaudière défectueuse : la teneur moyenne hebdomadaire est de 4,6 mg/m3 et le maximum sur 1 minute de 122 mg/m3. 

Dans d’autres pays européens les niveaux enregistrés sont du même ordre de grandeur. En Italie, dans 60 appartements de la ville de Parme (6) les teneurs moyennes sont de 3,3 mg/m3 , elles étaient un peu plus élevées lorsque le logement était équipé d’une cuisinière à gaz (3,9 mg/m3). 

A Milan (7), pour un échantillon de population d’une centaine de fonctionnaires territoriaux, des mesures microenvironnementales dans le bureau et dans l’habitat ont montré des concentrations de l’ordre de 2,3 mg/m3.

Dans une étude réalisée à Helsinki (8) en 1990-91 sur 55 enfants, le niveau moyen d’exposition individuelle des enfants était de 1,15 mg/m3 lorsque dans l’habitat la cuisinière fonctionnait à l’électricité et de 2,3 mg/m3 quand c’est le gaz qui était utilisé.

Enfin, plus récemment, dans une étude de grande envergure portant sur 1000 logements en Angleterre (9) , des niveaux moyens mensuels de 0,74 et 0,64 mg/m3 ont été observés respectivement dans les cuisines et les chambres de ces logements en utilisant des tubes à diffusion. Les valeurs mensuelles les plus élevées atteignaient 4,2 mg/m3 dans les cuisines et 2,2 mg/m3 dans les chambres.

Ces différents travaux montrent la contribution des combustions intérieures à l’exposition des résidents : dans des conditions normales de fonctionnement des appareils de combustion, les niveaux moyens restent en général inférieurs à 4 mg/m3. Par contre, ces équipements jouent un rôle important dans l’apparition de valeurs de pointes qui peuvent atteindre classiquement plusieurs dizaines de mg/m3, situation qui ne se rencontre pas lorsque les habitants utilisent l’électricité comme source d’énergie. 

Le tabagisme est également une source de CO dans l’habitat ; bien que réelle, elle apparaît cependant d’une importance secondaire par rapport aux autres sources (10).

252 Les mesurages dans divers autres microenvironnements urbains.

Aujourd’hui, l’examen des teneurs urbaines montre que les situations les plus critiques concernent les micro-environnements « clos » directement affectés par les émissions automobiles tels que les parcs de stationnement souterrains ou les tunnels. Dans ces environnements, les citadins sont diversement exposés selon les circonstances de leur vie quotidienne alors que certains professionnels sont susceptibles d’une exposition cumulée plus importante. C’est ce qu’indiquent plusieurs études effectuées notamment en région parisienne (1,11).

Ainsi, les résultats de mesurages réalisés à Paris par le Laboratoire Central de la Préfecture de Police (LCPP) dans le tunnel des Tuileries en 1995 (12) ont montré des niveaux moyens de CO de 13 mg/m3, soit des teneurs 3 fois supérieures à celles enregistrées simultanément sur le même type de voie découverte . 
Toujours à Paris, dans deux parcs souterrains (13) fréquentés uniquement par des véhicules légers, des campagnes de mesures ont été effectuées en 1993 et 1994. D’un jour à l’autre, les concentrations en CO variaient peu et les concentrations moyennes ont été de 24 et 32 mg/m3 entre 12 et 20 heures, période qui correspond à une fréquentation importante. Les moyennes horaires maximales ont été respectivement de 45 et 53 mg/m3. Il apparaît que c’est le soir dans la tranche horaire de 18 à 20 heures que la situation est la plus critique au regard de la ventilation qui est alors fortement sollicitée.

En rapport avec des émissions de moteurs thermiques, il faut signaler deux intoxications collectives observées en février 1993 à l'intérieur de patinoires en Seine et Marne et dans le Morbihan. A la suite de ces accidents dus à un défaut de carburation de la surfaceuse à moteur thermique et à une ventilation insuffisante des locaux, diverses patinoires ont été visitées en région parisienne par le LCPP; les résultats de cette enquête ont montré que le phénomène n'était pas isolé (14) : les teneurs sur le promenoir, après surfaçage, sont souvent de l'ordre de 40 à 230 mg/m3 et peuvent atteindre 400 mg/m3 de CO ; de plus, l'élimination du CO s'effectue lentement du fait que la glace induit au niveau du sol une inversion de température qui limite la diffusion des polluants. C’est un problème qui a été également décrit dans d’autres pays dont les Etats-Unis (15).

253 Les mesurages dans les moyens de transport

Au cours des deux dernières décennies, plusieurs études se sont focalisées sur le microenvironnement atmosphérique que constitue l'habitacle de voiture. Les concentrations moyennes de CO rapportées par ces études varient entre 6 et 15 mg/m3 : 6 à 9 mg/m3 en 1985 à Denver et Washington (16), 8 à 14 mg/m3 à Washington en 1987 (17), 13 mg/m3 à Raleigh en 1988 (18). Ces niveaux étaient de 2 à 6 fois supérieurs à ceux mesurés dans l'air ambiant à la même période et atteignaient, en valeur instantanée, des teneurs de 70 à 90 mg/m3. Enfin, les concentrations de CO auxquelles était soumis le citadin selon le mode de déplacement choisi étaient décroissantes dans l'ordre suivant : voiture (6 à 15 mg/m3), autobus et trajets pédestres (5 à 7 mg/m3), train et métro (0 à 5 mg/m3).

Dans l’agglomération parisienne, les premières études dans les autobus et les véhicules particuliers ont été effectuées au début des années 1990 (19,20). En 1993 et 1994, une troisième étude (21) privilégiant des itinéraires domicile-travail effectués aux heures de pointe a confirmé les précédents résultats : L’automobiliste est le plus exposé (7 à 11 mg/m3 de CO) alors que le piéton subit des expositions de l’ordre de 3 à 4 mg/m3. 

La dernière étude effectuée en commun par le Laboratoire d’Hygiène de la Ville de Paris (LHVP) et le LCPP en 1996 et 1997 dans le cadre du programme PRIMEQUAL piloté par le Ministère de l’Environnement (22,23) a pris en compte l’ensemble des modes de déplacements utilisés dans l’agglomération, en assurant la mesure d’un nombre plus étendu de polluants. S’agissant du CO les résultats montrent, comme dans les études précédentes, que les situations les plus défavorables sont relatives aux trajets automobiles ; les teneurs les plus faibles concernent le piéton et l’usager du métro alors que les niveaux d’exposition au CO dans le bus et en bicyclette sont intermédiaires. 

Le Laboratoire d’Hygiène et de Santé Publique de l’Université René Descartes (Paris V) et le LHVP se sont associés pour réaliser en février 1997 des mesures dans les voitures de 29 artisans-taxi parisiens, au cours d’une journée de travail (24). La teneur moyenne en CO enregistrée pour l’ensemble des chauffeurs a été de 4,4 mg/m3. Les enregistrements des teneurs sur une minute indiquent, pour certains chauffeurs, des valeurs élevées sur de courts laps de temps, celles-ci atteignant 40 à 45 mg/m3. Ces fortes valeurs sont retrouvées au moment des heures de pointe, c'est-à-dire le matin entre 7 heures et 9 heures et le soir entre 17 heures et 19 heures. 

254 Conclusion

Dans les bureaux, les écoles et les logements où il n’existe pas de dispositifs de combustion pour le chauffage, l’eau chaude sanitaire et la cuisson des aliments, les teneurs en CO peuvent être considérées comme égales à celles mesurées à l’extérieur immédiat du local concerné (le ratio Cint/Cext est égal à 1). Les expositions sont donc faibles et comparables à celles relevées sur les stations de mesure de la pollution urbaine de fond, sauf dans le cas d’une exposition directe au trafic automobile, comme c’est le cas pour les riverains des grandes voies de circulation. 

Lorsqu’il existe des combustions intérieures, si celles-ci sont régulièrement maintenues dans un état de fonctionnement satisfaisant, elles n’engendrent pas une exposition moyenne notablement différente ; par contre, elles peuvent contribuer à des expositions ponctuelles élevées par exemple au moment de la cuisson des aliments. Les niveaux atteints sont alors en relation avec le temps d’utilisation de l’appareil de combustion et avec le taux de renouvellement d’air du local. Ces pics de pollution ont plus particulièrement été décrits dans les cuisines.

La situation est beaucoup plus préoccupante dans des habitats équipés d’appareils vétustes, mal entretenus ou fonctionnant dans des conditions non prévues pour cet usage. Il est difficile actuellement d’évaluer l’ampleur du phénomène mais le nombre encore très élevé d’intoxications graves déclarées en France laisse supposer qu’il s’agit d’un problème touchant un nombre important de logements. Les mesurages qui seront prochainement réalisés par l’Observatoire de la Qualité de l’Air Intérieur devraient apporter de précieux renseignements à ce sujet.

D’autres environnements fréquentés par la population contribuent aussi à modifier l’exposition des citadins. Il s’agit notamment des moyens de transport et des infrastructures directement soumises aux émissions automobiles tels que les parkings souterrains. L’exposition dans les véhicules apporte une contribution qui peut se révéler importante pour certains citadins et surtout pour des professionnels tels les livreurs ou les chauffeurs de taxi. 
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26 Le dioxyde d’azote (NO2)

Les oxydes d’azote sont formés dans les combustions à haute température par oxydation de l’azote de l’air. Dans la majorité des grandes agglomérations, le NO2 est le plus souvent associé aux émissions automobiles, mais de façon indirecte, puisque les conditions météorologiques influent sur la photochimie atmosphérique et donc sur sa formation à partir du NO émis. 

En milieu intérieur, les sources de pollution sont bien identifiées et sont identiques à celles du monoxyde de carbone : il s’agit des combustions domestiques et, dans une moindre mesure, du tabagisme. 

Dans la majorité des études publiées, les teneurs intérieures sont mesurées par des dispositifs passifs à diffusion axiale, tels que le tube de Palmes (1), placés dans différentes pièces de l’habitat. L’analyse des nitrites est réalisée par diazotation et lecture du complexe coloré par spectrophotométrie dans le visible. Ces dispositifs présentent des débits d'échantillonnage faibles, ce qui restreint leur utilisation à des durées d'exposition importantes (en général une à deux semaines). Même pour les capteurs les plus récents à diffusion radiale, la durée des mesures est d’au moins 24 heures, ce qui ne permet d'évaluer ni la fréquence ni l'ampleur des épisodes de pointe de pollution susceptibles de se produire, par exemple dans les cuisines, au moment de la préparation des repas.

Il existe cependant plusieurs études pour lesquelles des mesurages en continu ont été réalisés avec des appareils automatiques : les analyseurs sont basés sur le principe de la chimiluminescence et identiques à ceux équipant les réseaux de surveillance de la qualité de l’air. 

261 Les mesurages dans les habitats et locaux assimilés

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

Les principaux micro-environnements intérieurs considérés sont les résidences (logements individuels et collectifs), les immeubles de bureaux et dans une moindre mesure les écoles et certains locaux sportifs tels que les patinoires. De nombreuses données sont issues d’études portant sur l’évaluation de la distribution des expositions individuelles au NO2. En effet, afin de connaître les principaux déterminants de cette exposition, des prélèvements en sites fixes sont réalisés dans les différents micro-environnements fréquentés par les populations ciblées : domicile, lieu de travail, air extérieur

Les résultats des synthèses précédentes

Une synthèse des mesures effectuées avant 1987 dans différents pays européens a été réalisée en 1989 par un groupe de travail dans le cadre du projet « Indoor air pollution and its impact on man » piloté par la CEE (3). Les données recueillies proviennent de 6 pays : Pays-Bas, Allemagne, Royaume-Uni, France, Suisse et Danemark. Elles correspondent pour la majorité d’entre elles à des mesures effectuées dans des habitats comportant des sources intérieures, notamment des cuisinières à gaz et des chauffe-eau. 

Les données les plus nombreuses proviennent des Pays-Bas ; ainsi sur 2000 mesures hebdomadaires réalisées entre 1975 et 1985 au cours de différentes études, il apparaît que les niveaux dans les cuisines (de 30 à 80 µg/m3) sont plus élevés que dans les salons (de 22 à 47 µg/m3) et dans les chambres (de 15 à 41 µg/m3). Des mesures en temps réel ont montré que les teneurs sur quelques minutes et même sur 1 heure peuvent dépasser 2000 µg/m3 dans certaines cuisines. La responsabilité des fortes teneurs semble surtout due aux chauffe-eau non raccordés (4,5).

En Allemagne, en 1981 dans 15 habitats des ratios Cint/Cext de 1,2 ont été trouvés dans les cuisines équipées d’appareils fonctionnant au gaz contre 0,4 à 0,5 dans le cas contraire (6). Au royaume Uni, les travaux de Atkins (7) donnent des valeurs de NO2 environ 4 fois plus élevées lorsque l’énergie utilisée pour la cuisine est le gaz que dans le cas d’un usage de l’électricité. Enfin, on retiendra une étude suisse (8) nettement plus conséquente puisqu’elle a concerné un total de 1225 logements présentant ou non des sources potentielles de NO2. Les résultats sont présentés dans le tableau 2-1 :

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

Source
Nombre d’habitats
Teneurs intérieures en NO2 (µg/m3)
Teneurs extérieures en NO2 (µg/m3)
Ratios 

Cint/Cext

Cuisine au gaz et tabagisme
194
40.6
48.7
0.84

Cuisine au gaz sans tabagisme
193
37.7
45.9
0.83

Cuisine électrique et tabagisme
333
22.6
42.9
0.53

Cuisine électrique sans tabagisme
505
17.2
38.3
0.45

(0.36 en hiver, 0.53 en été)

La synthèse des données nord-américaines de Yocom (9), publiée en 1982, concerne plusieurs polluants dont NO2 pour lequel les données restent assez fragmentaires. Le travail de Thompson en Californie (10), effectué dans différents types de bâtiments, montre des ratios Cint/Cext compris entre 0,5 et 1 en l’absence de conditionnement d’air et plus faibles si cet équipement est présent. Dans le travail de GEOMET pour l’EPRI, un ratio moyen de 0,38 a été trouvé dans les habitats avec cuisinières électriques. Dockery (11), en utilisant des tubes de Palmes, a effectué en 1979 des mesures à Topeka (Kansas) dans neuf habitats dont quatre utilisant l’électricité comme source d’énergie pour la cuisson des aliments. Les ratios Cint/Cext sont nettement supérieurs puisqu’en moyenne ils atteignent 0,93 entre cuisine et extérieur et 0,86 entre chambre et extérieur. Enfin, Yocom fait référence à un travail de Good (12) qui montre que, par référence à l’impact des cuisinières à gaz, celui du tabagisme est assez faible : la différence entre habitat avec fumeurs et habitat sans fumeur est de 3 µg/m3 de NO2 en été (15 µg/m3 versus 12 µg/m3) comme en hiver (22 µg/m3 versus 19 µg/m3) donc son impact sur le ratio Cint/Cext reste limité. Ces résultats confirment les travaux suisses précédemment exposés (7).

D’autres travaux américains à Portage ont montré dans 137 habitats (13) des niveaux supérieurs de 50 µg/m3 dans les cuisines utilisant le gaz par référence à ceux de l’extérieur ; la différence dans les chambres est de moindre amplitude, de l’ordre de 30 µg/m3. D’autres mesures dans la même ville (14) ont conduit à des ratios Cint/Cext de 2.4 en été et de 3.2 en hiver dans les logements équipés d’une cuisinière à gaz alors que ces ratios étaient respectivement de 0,6 et 0,8 lorsqu’on utilisait l’électricité 

A partir de ces résultats observés à Portage et dans une approche de modélisation des teneurs intérieures, Sexton (15) a proposé une équation de type 

Cint = a + 0,6 Cext
permettant de calculer la teneur moyenne annuelle à l’intérieur d’un local selon la présence (a= 45 µg/m3) ou l’absence de cuisinière à gaz (a=0). On voit donc que cet auteur estime à 0,6 le ratio Cint/Cext en l’absence de source intérieure. Pour les habitats avec cuisinière à gaz, l’influence de cette source sera, en moyenne, d’autant plus marquée que les niveaux extérieurs seront faibles.

Tous ces résultats ont été pour une large part repris dans une synthèse récente du IEH (Institute for Environment and Health) (16) qui a plus particulièrement mis l’accent sur les travaux réalisés au Royaume-Uni. On retiendra notamment les mesures effectuées dans 174 logements dans le cadre de l’étude ALSPAC (Avon Longitudinal Study of Pregnancy and Childhood). Les niveaux mesurés sont de l’ordre de 55 µg/m3 dans les cuisines qui utilisent le gaz pour la cuisson des aliments alors qu’ils sont deux fois moindres avec l’utilisation de l’électricité (17). L’intérêt de ce travail a été de fournir des données nouvelles représentatives du parc de logements en Angleterre et de déterminer les principaux facteurs qui influent sur les niveaux intérieurs : teneurs extérieures, utilisation d’une cuisinière à gaz, taux de renouvellement d’air, dimension et taux d’occupation du logement (18). 

Par ailleurs, les travaux de Ross (19) ont mis en évidence, à partir de mesurages en temps réel, des niveaux horaires élevés dans des habitats utilisant le gaz pour la cuisson des aliments, puisque 67% des 73 habitats tirés au sort ont présenté des niveaux horaires supérieurs à 200 µg/m3.

Parmi les études les plus récentes on retiendra celles de Drakou (20) , Levy (21), Lee (22) et Brauer (23).

Le travail effectué en Grèce (20) est intéressant, il montre que, pour des conditions d’expérience très proches, dans un appartement inoccupé, le ratio Cint/Cext est plus élevé (1,03) que dans un immeuble occupé (0,63) avec conditionnement d’air. Il est probable que les réactions avec les surfaces sont plus marquées dans l’immeuble occupé que dans l’autre dont l’ameublement est probablement réduit au minimum. 

L’étude internationale multicentrique relative à l’impact des teneurs en NO2 dans l’habitat sur l’exposition personnelle (21) est très importante. Elle a été menée dans des agglomérations des 5 continents et au total les mesures ont concerné 568 personnes dans 18 villes de 15 pays différents. Les prélèvements sur 48 heures ont été réalisés en février et mars 1996. Les résultats montrent que les rapports moyens Cint/Cext en Europe -Zagreb (Croatie), Kuopio (Finlande), Berlin et Erfurt (Allemagne), Kjeller (Norvège), Genève (Suisse), Londres (UK) - sont très homogènes et sont tous inférieurs à 1, de même qu’au Canada et aux Etats Unis, contrairement au cas des pays asiatiques. Les différences entre les rapports Cint/Cext sont avant tout expliqués par la présence de sources de combustion intérieures.

Globalement, lorsque les habitants n’utilisent pas le gaz pour la cuisson des aliments le rapport Cint/Cext est de 0,69 (n=227) contre 1,19 lorsqu’ils utilisent le gaz (n= 314). Ainsi dans les villes où la source d’énergie pour la cuisson des aliments est préférentiellement l’électricité (Genève, Kjeller, Kuopio et Ottawa) la teneur moyenne intérieure est 15,5 +/- 10 µg/m3 pour une teneur moyenne extérieure de 26 +/- 10 µg/m3.

Une étude s’intéressant au type de cuisinières utilisées a montré que la présence d’une veilleuse (pilot light) est un contributeur important à l ‘émission de NO2 et que des différences notables sont relevées entre cuisinières fonctionnant uniquement au gaz et celles dont le four est électrique, ces dernières conduisant à des niveaux moindres de NO2 (22).

Dans une approche indirecte d’évaluation de l’exposition, la méconnaissance des teneurs ambiantes dans certains locaux, même fréquentés occasionnellement, peut conduire des erreurs. Ceci peut être illustré par les résultats d’une étude multicentrique internationale portant sur les niveaux de NO2 dans les patinoires (23) . Des mesurages ont été réalisés pendant une semaine dans 332 patinoires de 9 pays (dont la Finlande, la Norvège, la Tchéquie et le Danemark) à l’aide de capteurs passifs (tubes de Palmes). Des niveaux particulièrement élevés ont été notés (médiane =157 µg/m3) avec une distribution très étendue des teneurs moyennes hebdomadaires, allant jusqu’à 5100 µg/m3. Cette pollution est due à l’utilisation de surfaceuses à moteur thermique mal réglées et travaillant dans des conditions de ventilation insuffisantes.

Les études françaises

Les données françaises d’exposition aux oxydes d’azote sont encore peu nombreuses. A Paris, une étude effectuée en 1990 dans dix écoles par le laboratoire d’Hygiène de la Ville de Paris (24) a montré un rapport Cint/Cext moyen de 0,7 en l’absence de source intérieure de combustion et de tabagisme. A Montpellier (25), dans le cadre d’une étude épidémiologique transversale recherchant les effets sur les antioxydants sanguins d’une exposition au NO2 des mesurages ont été réalisés chez 107 volontaires non fumeurs ou fumant moins de 10 cigarettes par jour. Les niveaux dans les cuisines fonctionnant à l’électricité sont en moyenne de 17 µg/m3 et deux fois plus élevés lorsque la source d’énergie est le gaz. 

Enfin, très récemment deux études d’exposition individuelle au NO2 ont été conduites. La première a concerné 92 jeunes adultes franciliens, non-fumeurs ; des mesurages à l’intérieur et à l’extérieur immédiat du domicile et sur le lieu de travail ont été effectués pendant 48 heures simultanément avec les mêmes dispositifs (26). Les concentrations s’élèvent en moyenne à 28 µg/m3 à l’intérieur du domicile, 55 µg/m3 à l’extérieur de l’habitat et 45 µg/m3 sur le lieu de travail.

Dans un second travail adoptant une méthodologie comparable réalisé également en 2000 et portant sur 62 fonctionnaires de la Ville de Paris (27), les niveaux intérieurs mesurés sur 48 heures étaient respectivement de 35 µg/m3 dans l’habitat, 45 µg/m3 dans les bureaux par référence à une teneur ambiante de l’ordre de 60 µg/m3. 
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Les oxydes d’azote ont été relativement peu souvent mesurés par référence au CO et aux hydrocarbures aromatiques monocycliques (HAM). Les auteurs ont souvent étudié à la fois NO, en tant qu'indicateur de la pollution automobile, et NO2 en raison de sa nocivité sur l'appareil respiratoire.

Dans l’étude réalisée par Chan CC à Raleigh (28), les teneurs médianes et moyennes en NO2 dans les habitacles de voitures sont respectivement de 155 et 167 µg/m3, la teneur maximale atteignant 375 µg./m3. Les teneurs mesurées juste à l’extérieur du véhicule sont très légèrement inférieures (rapport intérieur/extérieur 1,05). Les niveaux sont plus élevés l’après-midi que le matin. Les auteurs expliquent ces valeurs par la réaction de l’ozone ambiant (100 µg/m3 en site fixe en moyenne) avec le NO émis par les véhicules.

A HongKong, en 1992 (29), les niveaux mesurés dans les bus et au cours de trajets pédestres ont été respectivement de 490 et 156 µg/m3 pour NO et de 77 et 51 µg/m3 pour NO2. Dans l’étude de Tonkelaar en Hollande (30), les niveaux de NO dans l’habitacle des voitures varient de 200 à 700 µg/m3 pour des valeurs de NO2 comprises entre 60 et 110 µg/m3. 

En France, les mesures d’exposition des chauffeurs de bus effectuées par Diebold en 1992 (31) à Paris et Bordeaux ont fourni des résultats voisins pour NO2 (valeurs comprises entre 130 et 265 µg/m3) et plus élevés en NO à Paris qu’à Bordeaux. Des mesures ont également été effectuées par capteurs passifs dans des taxis au cours de leur activité quotidienne et ont montré des valeurs moyennes de l’ordre de 140 µg/m3 (32).

Enfin, la dernière étude parisienne (33) montre des teneurs en NO2 dans les voitures comprises en moyenne entre 67 et 188 µg/m3 pour un trajet d’une heure. Sur le boulevard circulaire et sur le boulevard périphérique, les percentiles 90 des teneurs sont respectivement 196 et 266 µg/m3. Dans le cas des autres modes de déplacement les teneurs sont plus faibles et assez homogènes. 

263 Conclusion

Globalement, il apparaît que NO2 est un gaz réactif dont la période de demi-vie dans les locaux a été estimée entre 30 et 50 minutes. On peut donc s’attendre, en l’absence de source intérieure, à des niveaux moindres qu’à l’extérieur et c’est ce qui est observé dans les différents travaux publiés. Comme pour tout paramètre ayant une certaine réactivité, la contribution des teneurs extérieures dépend du taux de ventilation du local.

C’est dans les cuisines des habitats équipés d’appareils de combustion fonctionnant au gaz que l’on retrouve les teneurs les plus élevées. Les émissions sont le plus souvent discontinues et correspondent en général à la préparation des repas. Selon la ventilation de la cuisine et le temps d’utilisation des appareils, les teneurs de pointe peuvent varier entre 100 et 1000 µg/m3. L’impact sur les teneurs moyennes à l’échelle de la journée ou de la semaine se traduit par des ratios moyens Cint/Cext en général supérieurs à 1. Selon les pays la contribution des différents appareils de combustion (chauffe-eau non raccordé, cuisinière à gaz,…) n’est pas la même. L’impact du tabagisme a été mis en évidence mais sa contribution semble mineure, de l’ordre de quelques µg/m3 sur les moyennes journalières.

En l’absence de sources de combustion, les résultats des rapports Cint/Cext dans les locaux sont relativement homogènes et sont le plus souvent compris entre 0,4 et 0,8. Un effet saisonnier est noté en relation avec l’ouverture plus fréquente des fenêtres en période estivale. 

S’agissant de l’exposition dans les moyens de transport en agglomération parisienne, elle peut être évaluée à partir des données des stations dites « trafic » du réseau de surveillance. Les teneurs dans les voitures sont proches de celles des stations de forte proximité alors que l’exposition subie dans les autres moyens de transport est proche des mesures enregistrées sur les autres stations proche des voies de circulation. 
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27 Les particules en suspension

Les particules en suspension constituent un ensemble hétérogène dont les caractéristiques granulométriques et la composition chimique sont variables selon leur origine : érosion, activité humaine (industries, transports), conversion gaz-particules,…. En milieu urbain les préoccupations se focalisent actuellement sur les particules fines et ultra-fines émises par les véhicules Diesel, notamment en France, en raison de l’importance de ce type de motorisation. En atmosphère intérieure, toutes les sources ne sont pas complètement identifiées et leur contribution est très variable selon le mode de vie des habitants. 

271 Les sources intérieures

Pour les bâtiments avec fumeur(s), la fumée de tabac constitue la source majeure de contamination particulaire. La seconde source intérieure mise en évidence dans quelques études est l’activité culinaire dont l’effet a été moins souvent quantifié ; par contre, l’énergie utilisée pour la cuisson des aliments (gaz ou électricité) n’a pas d’influence.

D’autres sources endogènes ont aussi été notées mais avec un impact moindre : il s’agit de l’utilisation d’une cheminée d’agrément et des activités de nettoyage des locaux (avec aspirateur ou par balayage) qui conduisent surtout à une augmentation des teneurs en PM10. Globalement, les teneurs intérieures sont moins élevées durant la nuit que pendant le jour en relation avec l’activité des occupants en période diurne. 

Enfin, les résultats de plusieurs travaux dont l’étude PTEAM (Particle Total Exposure Assessment Methodology) (1, 2,) montrent qu’il subsiste des sources non déterminées qui représentent environ 25% des teneurs mesurées. 

La nature des particules étudiées

En fonction de l’évolution des progrès techniques et de l’état des connaissances sur le rôle sanitaire des particules les plus fines, des études ont été menées sur différentes granulométries de particules. A l’instar des travaux conduits en milieu professionnel, les premières études américaines (3, 4) ont concerné la fraction alvéolaire des particules qui, jusqu’en 1994 aux Etats-Unis, correspondait à une coupure granulométrique centrée sur 3,5 µm (PM3,5). Dans une approche plus environnementale, des mesures de PM10 ont ensuite été effectuées dans les programmes américains PTEAM (1, 2), THEES (5), puis en Europe, lors des travaux de Janssen (6, 7) et de Carrer (8). Dans le cadre d’études plus récentes (9, 10) ce sont les particules fines (PM2,5) qui ont été retenues.

Les dispositifs de prélèvement

Le principe de mesure est identique dans toutes les études : recueillies sur filtre, la masse des particules collectées est mesurée par gravimétrie avec une balance de précision , souvent dans des conditions thermohygrométriques contrôlées. Afin de disposer d’une masse suffisante pour assurer une pesée précise, le temps d’intégration des mesures varie de 12 heures à une semaine environ selon les objectifs des travaux et les stratégies mises en œuvre. 

Au plan pratique, les dispositifs de prélèvement sont assez divers mais comportent en fait les mêmes éléments: 

· un séparateur (impacteur ou cyclone) qui permet de prélever uniquement la fraction granulométrique souhaitée des particules atmosphériques ;

· un porte filtre et un filtre le plus souvent en PTFE ou en fibre de verre téflonée;

· un système d’aspiration, régulé en permanence au débit imposé par le séparateur.

Ces dispositifs de prélèvement de type actif sont quelquefois bruyants et sont nettement plus encombrants que les capteurs passifs utilisés pour les gaz ; en conséquence, les études sont plus difficiles à mener.

L’influence des teneurs extérieures ambiantes.

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

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

dans laquelle [P] est le facteur de pénétration des particules au travers de l’enveloppe du bâtiment, [TRA] est le taux de renouvellement d’air du local par heure et [k] le facteur de déposition des particules par heure.

Le facteur [P] qui mesure la potentialité des particules à pénétrer dans le bâtiment lorsque les ouvrants sont fermés a été trouvé égal à 1, tant pour les particules PM2.5 que pour les particules PM10 (11,12). On peut donc considérer que ces particules ont une efficacité de pénétration dans les logements identique à celle des gaz non réactifs.

Le facteur de déposition [k] dépend évidemment de la taille et de la densité des particules. Pour les fines particules, la déposition sur les parois verticales peut être notable. En l’absence de théories précises, Wallace (13) se réfère à l’étude PTEAM (1, 2, 11) qui donne pour [k] une estimation de 0.39 par heure pour les PM2.5, de 0.65 par heure pour les PM10 et de 1 par heure pour les PM2.5-10 (« coarse particles »)

Dans les conditions de ventilation conduisant à un taux de renouvellement d’air de 1 par heure la résolution de l’équation aboutit, en l’absence de source intérieure, à un rapport Cint/Cext de 0.71 pour les PM2.5 et de 0.60 pour les PM10.

Une diminution du taux de renouvellement d’air conduit à un impact moindre des teneurs extérieures, ce qui pourrait être envisagé en cas d’épisode de forte pollution. Ainsi en divisant par 2 le taux de renouvellement d’air les ratios r= Cint/Cext deviennent alors r= 0.55 pour le PM2.5 et r= 0.43 pour les PM10.Par contre, s’il existe des sources intérieures, tabac notamment, l’impact de ces sources sera nettement accru.

272 Les mesurages dans les habitats et locaux assimilés.

Wallace a publié en 1996 (13) une synthèse d’un nombre très important d’études, essentiellement d’origine nord-américaine, relatives à la mesure de l’exposition personnelle aux particules PM2.5 et PM10 ainsi qu’aux teneurs rencontrées dans l’habitat et dans les bâtiments de bureaux ou à usage collectif. On retiendra plus particulièrement les résultats obtenus dans le cadre de quatre grandes études américaines :Six cities study (4), New-York state study (14), PTEAM Study (1, 2, 11) et THEES Study (5). 

S’agissant des travaux européens on s’intéressera plus particulièrement à ceux menés aux Pays-Bas par Janssen (6, 7), en Suisse par Monn (9) et très récemment en France par Mosqueron (15).

Dans l’étude PTEAM (1, 2) à Riverside dans 178 logements, les niveaux intérieurs et extérieurs étaient semblables pendant le jour (95 µg/m3) alors que la nuit les niveaux intérieurs étaient plus faibles soit 63 µg/m3 contre 86 µg/m3 à l’extérieur. Les principaux déterminants des teneurs intérieures étaient la concentration extérieure ainsi que la présence de fumeurs et les activités de cuisine. S’agissant du tabagisme l’accroissement était de 27 µg/m3 à 38 µg/m3 à la fois pour les PM2.5 et les PM10 alors que pour les activités de cuisine l’augmentation était de 12 à 16 µg/m3 pour les PM10. Les activités de nettoyage et le passage de l’aspirateur semblaient ne pas influer sur les niveaux.

Dans l’étude THEES (Total Human Environmental Exposure Study) (5), 4 sites extérieurs ont été comparés à 8 sites intérieurs dans une petite agglomération industrielle du New Jersey (Phillipsburg). Sur 14 jours de mesures, les niveaux extérieurs variaient de 12 à 165 µg/m3 pour une moyenne de 48 µg/m3. La teneur moyenne intérieure était de 42 µg/m3 mais les ratios Cint/Cext étaient assez variables même en l’absence de fumeurs. 

Dans l’étude américaine des six villes (4), des mesurages de PM3.5 ont été réalisés dans 10 habitats de chaque ville ; les niveaux moyens intérieurs variaient de 20 à 50 µg/m3 pour des niveaux extérieurs en général plus faibles, de l’ordre de 10 à 45 µg/m3. Cette différence a été majoritairement attribuée au tabagisme dont l’impact a pu être quantifié : un fumeur dans l’habitat accroît les niveaux particulaires de 20 µg/m3 (l’accroissement est de 50 µg/3 pour plusieurs fumeurs présents). Dans les habitats non fumeurs de Kingstone et Harriman les teneurs intérieures étaient supérieures de 10 µg/m3 aux valeurs extérieures.

A New-York (14), environ 600 mesurages hebdomadaires réalisés dans 400 habitats ont montré pour des habitats sans fumeur des niveaux comparables à ceux de l’extérieur, soit environ 15 µg/m3. Par contre les niveaux atteignaient 60 µg/m3 en présence de fumeurs ; les autres déterminants étaient l’utilisation de poêles à pétrole et/ou d’un chauffage au bois. Les cuisinières à gaz et les humidificateurs n’apportaient pas de contribution notable.

Les études européennes sont en général de moindre ampleur mais apportent des enseignements importants sur plusieurs points. Ainsi Janssen à Amsterdam (7), a réalisé des mesurages de PM10 sur 24 heures dans 36 habitats. Dans chacun d’eux les prélèvements, tous effectués pendant un jour ouvré, ont été répétés de cinq à huit fois en période hivernale avec un intervalle d’une semaine entre deux échantillonnages. Le point de référence extérieur était un site du réseau de surveillance proche des habitats. En moyenne, les concentrations intérieures étaient inférieures à celles de l’extérieur ( 35 µg/m3 versus 41.5 µg/m3). Le point le plus original de cette étude est la bonne corrélation dans un même habitat entre teneurs intérieures et extérieures montrant que les variations des teneurs ambiantes se répercutent à l’intérieur des locaux. Comme dans certaines études américaines, les facteurs déterminants ont été le tabagisme et les activités de cuisine alors que les activités d’entretien des locaux n’apportaient pas de contribution notable.

Récemment, en Suisse, dans des bâtiments ventilés naturellement, sans source intérieure identifiée et avec une activité humaine réduite, les mesurages de PM 10 ont montré des ratios Cint/Cext de l’ordre de 0.7 (8).

Enfin, dans une très récente étude à Paris, des mesures dans les bureaux et les habitats de 60 fonctionnaires de la Ville de Paris ont montré des teneurs intérieures moyennes en PM2.5 respectivement de 34.5 µg/m3 et de 25,1 µg/m3 un peu plus élevées que les valeurs fournies par le site du réseau de surveillance (17.2 µg/m3). Les principaux déterminants des valeurs intérieures étaient la fumée de tabac et la concentration extérieure. 

273 Dans les transports.

La contamination particulaire au cours des déplacements a été rarement évaluée, sans doute en raison de difficultés pour quantifier les quelques microgrammes collectés par les dispositifs de prélèvement autonomes dont les débits d’aspiration sont limités.

Il faut signaler l’étude de Bevan (16) à Southampton (UK) sur l’exposition des cyclistes aux particules fines mesurées par gravimétrie. Les niveaux d’exposition aux particules inhalables sont en moyenne de 130 µg/m3 avec une étendue importante de valeurs, allant de 13 à 253 µg/m3. Les résultats d’une étude réalisée à Berlin dans l’habitacle automobile et dans le métro ont été récemment publiés (17). Concernant les particules fines (PM10), des teneurs médianes de l’ordre de 40 µg/m3 ont été mesurées dans les habitacles de voiture alors qu’elles atteignaient 140 µg/m3 à l’intérieur du métro. Cette contamination particulaire des espaces ferroviaires souterrains a été également observée à Londres et à Paris.

274 Conclusion

A partir des données publiées, il apparaît que les niveaux intérieurs sont en général assez comparables voire plus faibles que ceux mesurés à l’extérieur sauf dans le cas d’une source endogène notable telle que le tabagisme ou une importante activité culinaire. Le nombre d’études en Europe est encore très insuffisant pour bien cerner les déterminants des teneurs dans les locaux qui ne sont pas tous identifiés. L’influence des systèmes de traitement d’air est encore assez peu étudiée alors que la climatisation équipe aujourd’hui un nombre important d’immeubles de bureaux.

Les données de l’étude EXPOLIS et d’un certain nombre d’études françaises soutenues par le programme PRIMEQUAL-PREDIT et par l’ADEME permettront prochainement de juger si les enseignements des études nord-américaines sont applicables au contexte européen. Par ailleurs, les études concernant la composition chimique des particules dans les locaux, et notamment des plus fines, sont encore trop rares.
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28 Conclusion générale et recommandations.

Ce travail bibliographique a porté sur l’exposition à la pollution atmosphérique à l’intérieur des locaux en se limitant aux polluants dont l’origine est extérieure (dioxyde de soufre - SO2, ozone - O3) ou pour lesquels la contribution extérieure est souvent importante comme c’est le cas pour les particules en suspension (PS), le dioxyde d’azote (NO2), le monoxyde de carbone (CO) et le benzène (C6H6). Pour ces aéro-contaminants, c’est donc l'approche "exposition atmosphérique totale" prenant en compte à la fois les pollutions intérieures et extérieures qui est pertinente pour évaluer les risques sur la santé. 

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

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

(i) Quelle est actuellement en France la distribution des teneurs moyennes en polluants dans les environnements intérieurs (et plus particulièrement dans les habitats) ? Quelles sont les situations qui conduisent aux expositions les plus élevées ?

(ii) Quelle protection offre le bâtiment vis à vis des polluants extérieurs notamment lors des pics de pollution ? La conception des systèmes de ventilation et de traitement d’air a-t-elle une influence plus importante que le comportement des occupants ? 

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

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

Les travaux d’études à mener en complément de ce programme pourraient répondre à plusieurs objectifs :

· Développements métrologiques

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

· Caractérisation des particules en suspension


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

· Réactualisation de certains résultats

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

S’agissant des points (ii) et (iii), on peut considérer que les problématiques sont liées. Préalablement à toute tentative de modélisation, la première question qui se pose est de savoir si les données d’entrée sont suffisantes pour que le modèle puisse fournir des résultats fiables. Les bases de la modélisation ont été validées à l’échelle internationale et a priori ne justifient pas pour le moment de travaux supplémentaires. Il est par contre important de bien maîtriser les déterminants qui conditionnent le transfert et le comportement des polluants à l’intérieur des locaux et qui sont relatifs à la ventilation, aux sources d’émission et aux phénomènes de puits :

· Il est acquis que le taux de renouvellement d’air dans un local est un déterminant fondamental des teneurs intérieures en polluants. C’est un paramètre dont la distribution des valeurs mériterait d’être précisée sur un large échantillon de bâtiments, surtout en ventilation naturelle, sachant que les variations des conditions climatiques d’un jour à l’autre sont susceptibles en théorie de faire varier les débits d’air neuf dans une large gamme de valeurs. Par ailleurs, il serait important d’étudier l’influence des pratiques d’aération des résidents et d’évaluer la performance des dispositifs de ventilation mécanique et de traitement de l’air dans les conditions réelles de fonctionnement;

· En terme de sources, pour les polluants tels que NO2 ou CO, qui sont émis principalement par les appareils de combustion domestique, les taux d’émission devraient être déterminés pour tous les dispositifs commercialisés. A l’instar de ce qui est pratiqué pour les émissions des véhicules automobiles, ce travail devrait porter sur des équipements neufs et sur des échantillons provenant du parc installé fonctionnant dans les conditions réelles d’utilisation. Pour le benzène, les sources intérieures autres que le tabagisme et la présence d’un garage intégré au logement ne sont pas clairement identifiées, ni à plus forte raison quantifiées. Des études sur les émissions de différents matériaux utilisés pour le bâti, l’aménagement et la décoration sont donc à promouvoir afin de quantifier la part de ces sources potentielles. Dans le cas des particules, le problème est complexe car les niveaux de particules sont fortement dépendants de l’activité des occupants. Une attention particulière devrait être accordée aux pratiques culinaires et aux activités de nettoyage et de maintenance, sachant que le tabagisme passif a déjà fait l’objet de nombreux travaux internationaux. En complément, la génération d’aérosols secondaires dus à des interactions entre composés organiques volatils (COV) et ozone devrait donner lieu à des études en atmosphère contrôlée ;

· Concernant les phénomènes de puits, on doit considérer d’une part les interactions en phase gazeuse (par exemple interactions entre COV, NOx et O3) et d’autre part les interactions en phase hétérogène sur les surfaces. Ces réactions ont un rôle plus ou moins important selon la nature et le degré de vieillissement des matériaux de construction et de décoration. Il convient d’encourager des études en atmosphère contrôlée visant à la caractérisation des mécanismes d’adsorption-désorption et des cinétiques associées qui doivent tenir compte des conditions thermo-hygrométriques ambiantes. Il serait aussi souhaitable de promouvoir des études portant sur les particules en suspension afin de préciser les facteurs de pénétration des particules extérieures dans l’enveloppe des bâtiments et les cinétiques d’adsorption-désorption au contact des surfaces. 
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		19/07/99		2		9		24.1		14		34.9

		19/07/99		3		8		19.8		13		24.3

		19/07/99		4		7		20.8		19		24

		19/07/99		5		10		23.5		32		36.5

		19/07/99		6		14		28.8		37		36.9

		19/07/99		7		15		32.3		35		36.4

		19/07/99		8		14		31.1		18		33.5

		19/07/99		9		10		22.7		16		27.4

		19/07/99		10		10		22.6		14		20.2

		19/07/99		11		9		18.4		14		28.5

		19/07/99		12		6		11.6		9		20.7

		19/07/99		13		6		15.7		9		9.2

		19/07/99		14		6		18		9		34.2

		19/07/99		15		7		26.3		10		33.1

		19/07/99		16		7		19.8		9		29.1

		19/07/99		17		7		25.7		9		27.6

		19/07/99		18		6		21.9		9		29.1

		19/07/99		19		6		20		11		23.3

		19/07/99		20		8		19.5		9		19.9

		19/07/99		21		9		19.1		12		22.7

		19/07/99		22		8		18.8		12		22.7

		19/07/99		23		7		18.1		10		20.7

		19/07/99		24		7		17.7		9		23.8






