
849

A
N

A
LY

SE58
Exemples des rayonnements 
ionisants et des dioxines

L’objet de ce chapitre est de fournir une illustration des questions posées par
l’approche d’évaluation quantitative des risques sur la base d’exemples issus
de la présente expertise. Nous avons retenu deux exemples de cancérogènes,
les rayonnements ionisants et les dioxines et composés voisins, pour lesquels
des données épidémiologiques de qualité suffisante existent pour la modéli-
sation de la relation dose-réponse. Ce chapitre résume les données disponibles,
et discute des problèmes rencontrés, en cherchant à expliciter les hypothèses
et approximations sous-jacentes à la démarche. Il aborde pour l’essentiel les
problèmes posés par l’extrapolation et dans une moindre mesure ceux posés
par la transposition des résultats obtenus dans une population humaine à une
autre population et enfin par l’analogie, en particulier pour ce qui concerne
les rayonnements ionisants. Pour faciliter le parallèle entre les deux exem-
ples, la discussion a été focalisée sur l’évaluation du risque tous cancers, sans
considérer de site de cancer spécifiquement.

Rayonnements ionisants

L’existence d’effets stochastiques radio-induits a été démontrée par de nom-
breuses études expérimentales et épidémiologiques. Les études épidémiolo-
giques ont porté sur des populations et des modes d’exposition très variés :
expositions médicales (thérapeutiques ou diagnostiques), suivi des survivants
des bombardements de Hiroshima et Nagasaki, expositions professionnelles
(radiologues, travailleurs de l’industrie nucléaire, mineurs d’uranium…),
expositions accidentelles (Tchernobyl), expositions environnementales
(radon domestique…). Les résultats de ces études sont régulièrement évalués
et synthétisés par des comités scientifiques tels que l’Unscear (United Nations
Scientific Committee on the Effects of Atomic Radiation) (Unscear, 2000) ou le
Comité BEIR (Biological Effects of Ionising Radiations) (NRC, 2005). Certaines
de ces études, disposant de données d’exposition et sanitaires fiables, ont
permis de mettre en évidence l’existence de relations exposition-réponse ou



Cancer et environnement

850

dose-réponse. Néanmoins, des questions persistent sur la validité de ces
relations en deçà du domaine où les effets sont observés (extrapolation)
(Brenner et coll., 2003) et sur l’applicabilité de ces relations pour des popu-
lations différentes de celle dans laquelle elles ont été établies (transposition)
(Hubert, 2003).

Les effets stochastiques dépendent de nombreux facteurs : dose, nature du
rayonnement (particules alpha, rayonnements bêta, gamma, X, neutrons),
faible/fort transfert d’énergie linéique, voie d’exposition (inhalation, inges-
tion, irradiation externe), débit de dose (dose aiguë, fractionnée, chronique),
partie du corps irradiée (corps entier, sensibilité, latence selon l’organe),
facteurs individuels (sexe, âge, comportements tels que le tabagisme). La
plupart des résultats épidémiologiques proviennent de populations ayant
reçu des expositions externes, corps entier, et sur une courte période. Des
hypothèses sont alors nécessaires (analogie) pour appliquer les relations
dose-réponse estimées à des populations soumises à des expositions de type
différent (exposition chronique, contaminations internes par ingestion ou
inhalation…).

Depuis les années 1920, une solide doctrine de radioprotection s’est déve-
loppée au plan international. La Commission internationale de protection
radiologique (CIPR) a été créée en 1928. Elle s’appuie sur la synthèse des
connaissances acquises en radiobiologie, en biologie moléculaire, en cancéro-
logie et en épidémiologie, mais également sur de nombreux autres éléments
(acceptabilité, précaution, coût...) pour définir des recommandations qui
sont ensuite transformées en normes de protection (ICRP, 1991). Des indica-
teurs synthétiques ont été élaborés dans un but de gestion en radioprotection.
Ces indicateurs (détriment sanitaire, risque vie entière) reposent sur de
nombreuses hypothèses, en particulier sur l’extrapolation des fortes doses
aux faibles doses, sur l’analogie d’expositions ponctuelles à des expositions
prolongées, et sur la transposition entre différentes populations. Ces hypo-
thèses sont plus ou moins explicites (IPSN, 2002), l’objectif étant d’obtenir
des indicateurs applicables à toute population, intégrant les différents effets
(mortalité par cancer, qualité de vie, effets héréditaires potentiels) et les dif-
férents types d’exposition. On peut souligner les points suivants :
• pour prendre en compte les différents types de rayonnements ionisants et
les différences de sensibilité entre organes, des coefficients de pondération
d’efficacité des rayonnements (WR) et de sensibilité tissulaire (WT) ont été
élaborés. Le concept de dose efficace intègre ces différentes pondérations ;
• pour appliquer les résultats obtenus à niveaux de dose élevés à des doses
faibles, il a été fait le choix de l’hypothèse de l’absence de seuil dans la rela-
tion dose-réponse (ICRP, 2006) ;
• l’application d’un coefficient réducteur de l’effet des rayonnements ioni-
sants (DDREF, Dose and Dose Rate Effectiveness Factor) de 2 est proposé pour
estimer l’effet des rayonnements délivrés à faible dose (< 200 mSv) et/ou à
faible débit de dose (< 100 mGy/h) (ICRP, 1991) ;
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jusqu’au décès de tous les individus la composant). L’estimation du risque sur
la vie entière repose donc sur l’hypothèse d’un excès de risque constant sur
toute la durée de vie.

Sur le plan scientifique, de nombreuses incertitudes persistent, qui justifient
la continuation des travaux de recherche en cours, en particulier sur les
effets des expositions chroniques à faibles doses et sur les effets des exposi-
tions internes (Gourmelon et coll., 2005 ; Alpha-Risk, 2006).

Extrapolation aux faibles doses

De nombreuses études montrent une augmentation du risque de cancer avec
la dose au-delà de 100 mSv (Unscear, 2000). En dessous de ce niveau, les
effets des rayonnements ionisants ne sont pas démontrés, mais les risques
associés représentent un enjeu majeur de santé publique dans la mesure où la
population générale est soumise, en grande majorité, à de faibles doses.
Notons que l’extrapolation à partir des résultats observables (plus de
100 mSv) vers les faibles doses se fait sur une distance relativement courte,
inférieure à deux ordres de grandeur au maximum.

Une récente revue de la littérature concluait à l’absence de preuve d’une
augmentation significative pour les doses inférieures à 100 mSv reçues à
l’âge adulte (de Vathaire, 2005). Comme les risques associés à ces niveaux
de dose sont faibles, les variations des taux de base de cancer et l’existence
de facteurs confondants peuvent rendre ces risques indétectables. Ainsi, peu
d’études ont montré des risques significatifs pour des doses inférieures à
100 mSv (Brenner et coll., 2003). Un cas particulier est l’exposition in utero,
pour laquelle une étude anglaise de grande taille (regroupant plus de 80 %
de l’information disponible) a montré une augmentation du risque de cancer
de l’enfant associé aux expositions médicales in utero à partir de 10 mSv
(Wakeford et Little, 2003). La cohorte des survivants des bombardements de
Hiroshima et Nagasaki a permis une analyse de la relation dose-réponse sur
des intervalles de dose restreints (tableau 58.I). Pour des doses inférieures à
110 mSv, la relation n’est plus significative pour l’ensemble des cancers soli-
des, mais le risque relatif par unité de dose reste très similaire et l’analyse ne
suggère pas de diminution de la relation dose-réponse aux faibles doses
(Preston et coll., 2003). Une relation similaire est observée sur des données
d’incidence (figure 58.1).

Sur la base des résultats de l’étude des survivants des bombardements de
Hiroshima et Nagasaki, les modèles s’ajustant le mieux aux données sont un
modèle linéaire pour les cancers solides et un modèle linéaire-quadratique
pour les leucémies. Ces deux modèles présentent des variations du coeffi-
cient de risque avec l’âge au bombardement et avec l’âge atteint (Preston et
coll., 1994 et 2004).
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Tableau 58.I : Excès de risque relatif de mortalité par cancers solides sur des
intervalles de doses restreints chez les survivants des bombardements de
Hiroshima et Nagasaki (d’après Preston et coll., 2003)

Figure 58.1 : Risque de cancers solides estimé chez les survivants des bom-
bardements de Hiroshima et Nagasaki exposés à des doses faibles de radiation
(par rapport à un individu non exposé) (d’après Brenner et coll., 2003)
Les points représentent les estimations ponctuelles de risque relatif par catégorie de dose (placés à la moyenne de
dose de chaque catégorie). La courbe en trait plein représente le risque relatif estimé par moyenne mobile (courbes
en pointillés : +/– 1 écart-type). La droite représente l’estimation du risque relatif par un modèle linéaire à partir des
données dans la zone 0-2 000 mSv. L’ensemble des estimations repose sur les taux de cancers par âge pour les
années 1958 à 1994, moyennés sur la durée de suivi et le sexe.

D’autres résultats récents viennent renforcer la connaissance des effets aux
faibles doses. Une étude internationale de la mortalité par cancer a été effec-
tuée sur plus de 400 000 travailleurs de l’industrie nucléaire de 15 pays.

Intervalle de dose (Sv) Excès de risque relatif par Sva 
(écart-type)

Significativitéb (p)

0-0,050 0,93 (0,85) 0,15

0-0,100 0,64 (0,55) 0,30

0-0,125 0,74 (0,38) 0,025

0-0,150 0,56 (0,32) 0,045

0-0,200 0,76 (0,29) 0,003

0-0,500 0,44 (0,12) < 0,001

0-1 0,47 (0,10) < 0,001

0-2 0,54 (0,07) < 0,001

0-4 0,47 (0,05) < 0,001

a Excès de risque relatif par Sv estimé pour les deux sexes confondus, pour un âge à l’exposition de 30 ans et un 
âge atteint de 70 ans ; b Test unilatéral d’un excès de risque relatif par Sv égal à zéro
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cancers solides associée à l’exposition externe aux rayonnements durant
l’activité professionnelle. Au total, environ 2 % des décès par cancer du sein
de la population étudiée pourraient être attribués à ces expositions (Cardis
et coll., 2005). D’autres études conjointes récemment publiées confirment
l’existence d’une association entre l’exposition au radon dans les habitations
et le risque de cancer du poumon (Darby et coll., 2005 ; Krewski et coll.,
2005). Ces dernières études fournissent des résultats significatifs directement
sur les populations concernées, à des niveaux d’exposition faibles.

Néanmoins, malgré la cohérence de ces résultats, de nombreuses incertitudes
persistent sur les effets des rayonnements ionisants aux faibles doses. La
supposition d’une relation linéaire repose sur l’hypothèse d’une réponse
autonome et individuelle des cellules, directement proportionnelle à la dose.
Durant ces dernières décennies, plusieurs phénomènes biologiques nouveaux
ont été mis en évidence, qui viendraient s’ajouter au mécanisme de cancéro-
genèse classiquement établi. Des exemples de relations supra-linéaires ont
été montrés expérimentalement, compatibles avec des mécanismes d’inte-
ractions cellulaires aux faibles doses, tels que le « bystander effect » ou l’insta-
bilité génomique, ou avec l’existence de sous-populations hypersensibles aux
rayonnements ionisants. Des relations sub-linéaires peuvent également être
supposées, sur la base de l’existence d’un seuil de dose ou de phénomènes
d’hormésis reposant sur la stimulation aux faibles doses des mécanismes de
réparation de l’ADN ou du système immunitaire. Ces phénomènes sont
encore très mal connus, et leur impact aux faibles doses pourrait s’exercer
dans un sens (relation supra-linéaire) ou dans l’autre (relation sub-linéaire)
(Brenner et coll., 2003 ; Brenner et Sachs, 2006).

Deux rapports viennent d’être publiés en France (Tubiana et coll., 2005) et
aux États-Unis (NRC, 2005), qui aboutissent à des positions opposées quant
à l’extrapolation des risques aux faibles doses (Tubiana et coll., 2006 ;
Brenner et Sachs, 2006). Le rapport des Académies de médecine et des
sciences françaises souligne la faiblesse des résultats épidémiologiques aux
faibles doses et l’existence de nombreux phénomènes biologiques dont
l’impact aux faibles doses n’est pas quantifiable actuellement. Pour ses
auteurs, les connaissances scientifiques ne permettent pas de justifier le
modèle d’extrapolation linéaire aux faibles doses et les incertitudes actuelles
ne permettent pas d’évaluer les risques aux faibles doses de manière fiable
(Tubiana et coll., 2005). Le rapport de l’Académie des Sciences américaine,
quant à lui, s’appuie principalement sur l’analyse des résultats épidémiologi-
ques. Il conclut qu’en l’état des connaissances actuelles, le modèle d’extrapo-
lation linéaire aux faibles doses apparaît comme l’hypothèse la plus
raisonnable et que les connaissances disponibles sur les effets d’autres phéno-
mènes biologiques aux faibles doses ne permettent pas de remettre en cause
cette conclusion (NRC, 2005).
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Transposition entre populations

Dans le domaine des rayonnements ionisants, de nombreuses études
épidémiologiques ont été effectuées au sein de populations différentes. Les
résultats de ces études ont permis d’établir des relations entre la dose reçue
et l’effet, sous la forme de coefficients de risque par unité de dose ou de
modèles de relation dose-réponse, directement sur des populations humaines.
Les incertitudes associées à la transposition d’une relation dose-réponse à
une autre population sont donc a priori faibles. Ainsi, l’utilisation d’une
relation dose-réponse ad-hoc ne nécessite pas de transposition inter-espèce.
En revanche, la détermination des coefficients de dose (permettant de passer
d’une exposition à une dose à un organe donné) repose souvent sur des
résultats d’expérimentation, notamment pour ce qui concerne les contami-
nations internes (Eckerman et Ryman, 1993 ; ICRP, 1999).

Des transpositions restent nécessaires en particulier pour des expositions
spécifiques. Par exemple pour l’inhalation de radon, l’évaluation des risques
a longtemps dérivé d’études sur des populations de mineurs, qui ne fournis-
saient pas de résultats sur les femmes ou sur l’effet des expositions durant
l’enfance (NRC, 1999). C’est pourquoi des études ont récemment été
lancées également en population générale (Laurier et coll., 2001 ; Darby et
coll., 2005 ; Alpha-Risk, 2006).

D’autre part, les taux de base de cancer peuvent varier de façon très impor-
tante entre différentes populations (Parkin et coll., 2003). Par exemple, la
population japonaise présente des taux de cancer du sein ou du poumon net-
tement plus faibles que ceux de la population européenne ou américaine. La
question de la transposition des coefficients de risque issus de l’étude des sur-
vivants de Hiroshima et Nagasaki s’est donc posée (Hubert, 2003). Selon
que l’on considère un modèle d’excès de risque relatif (l’excès de risque asso-
cié à l’exposition est proportionnel au taux de base) ou un modèle d’excès de
risque absolu (l’excès de risque associé à l’exposition s’ajoute au taux de base
dans la population considérée), les résultats pourront être très différents pour
ce qui est de la projection du risque sur la vie entière et en ce qui concerne
le transfert entre des populations présentant des taux de base différents. Les
synthèses des connaissances effectuées par l’Unscear présentent systémati-
quement les deux estimateurs. L’Unscear considère aujourd’hui que l’excès
de risque est relatif pour les cancers solides et absolu pour les leucémies
(Unscear, 2000). Néanmoins, des exceptions pourraient exister pour certains
cancers spécifiques, par exemple le cancer du poumon (Pierce et coll., 2005).

Analogie entre types d’expositions aux rayonnements ionisants

Différents types d’exposition aux rayonnements ionisants doivent être dis-
tingués. Dans le cas d’une exposition externe (rayonnement gamma ou X),
la dose reçue par chaque organe est en lien direct avec l’énergie délivrée. La



Exemples des rayonnements ionisants et des dioxines

855

A
N

A
LY

SErelation dose-réponse peut alors être estimée sans étape intermédiaire. En
revanche, pour ce qui concerne l’exposition interne (incorporation de radio-
nucléides par inhalation, ingestion), il est nécessaire de connaître le spectre
et le devenir des radionucléides incorporés (demi-vie, biocinétique…).
L’estimation de la dose implique de connaître précisément la localisation et
le temps de résidence des radionucléides dans l’organisme. Ces données sont
estimées à partir de modèles biocinétiques, construits le plus souvent à partir
de résultats obtenus sur les animaux, qui prédisent le devenir des radionu-
cléides après incorporation. Ces modèles sont sujets à des incertitudes qui
influent sur la précision du calcul dosimétrique. Ainsi, des transpositions
animal-homme peuvent donc également exister dans le domaine des rayon-
nements ionisants, en particulier lors de l’élaboration des coefficients de
dose associés à l’incorporation de radionucléides.

L’efficacité biologique de chacun des types de rayonnements a été estimée
sur la base des résultats expérimentaux et épidémiologiques disponibles
(ICRP, 1991). Dans le but d’établir des indicateurs synthétiques des effets
des rayonnements ionisants utilisables en radioprotection, des facteurs de
pondération des différents types de rayonnements ont été estimés. Ainsi,
pour une même dose absorbée, l’efficacité biologique d’une exposition alpha
est ainsi considérée 20 fois supérieure à celle d’une exposition gamma. L’uti-
lisation des facteurs de pondération permet de considérer la dose délivrée à
un organe donné exposé à différentes sources d’irradiation. Néanmoins, de
nombreuses incertitudes existent sur l’efficacité biologique relative des
différents types de rayonnements ionisants. Par exemple, les recherches
actuelles sur les effets des expositions au radon suggèrent des facteurs de
pondération très inférieurs à 20 (Marsh et coll., 2002) ainsi que des varia-
tions importantes selon l’organe considéré. L’évaluation quantitative des
risques devrait donc, lorsque cela est possible, s’appuyer sur une relation
dose-réponse ad hoc (même type d’exposition et dose à l’organe pertinent
pour le cancer considéré).

Il est depuis longtemps considéré que, pour une même dose cumulée, l’effet
d’une exposition aiguë aux rayonnements ionisants est supérieur à celui
d’une exposition chronique. Un coefficient réducteur de 2 avait été proposé
par la CIPR pour l’estimation du risque de cancers solides au sein d’une
population exposée à faible débit de dose (< 100 mGy/h) (ICRP, 1991).
Néanmoins, les études effectuées récemment au sein de populations expo-
sées de façon chronique (cohorte des riverains de la rivière Tetcha en Oural
(Krestinina et coll., 2005), étude conjointe internationale des travailleurs de
l’industrie nucléaire de 15 pays (Cardis et coll., 2005), indiquent l’existence
d’une relation dose-réponse, avec des excès de risque relatif par unité de dose
cohérents avec ceux obtenus chez les survivants des bombardements de
Hiroshima et Nagasaki. L’Académie des Sciences américaine a récemment
proposé une valeur de 1,5 au lieu de 2 pour ce coefficient de réduction des
effets aux faibles doses et débits de dose (NRC, 2005).
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Facteurs modifiants de la relation dose-réponse

De plus en plus de résultats épidémiologiques confirment l’importance des
facteurs modificateurs de la relation entre la dose et le risque de cancer, tels
que l’âge à l’exposition, le délai depuis l’exposition ou le débit de dose. Les
récentes analyses de la mortalité de la cohorte des survivants des bombar-
dements de Hiroshima et de Nagasaki ont confirmé une diminution du
coefficient de risque par Sv avec l’âge à l’exposition, mais également une
diminution du risque relatif par Sv avec l’âge atteint (Preston et coll.,
2003) (figure 58.2).

Un tel effet avait déjà été mis en évidence pour le risque de leucémie radio-
induit chez les survivants des bombardements de Hiroshima et Nagasaki
(Preston et coll., 1994) ou chez les enfants traités par radiothérapie (de
Vathaire et coll., 1995). Une forte diminution du risque de cancer du
poumon avec le délai depuis l’exposition apparaît également chez les mineurs
d’uranium (NRC, 1999 ; Tirmarche et coll., 2003).

La prise en compte de ces facteurs modifiants dans les modèles est impor-
tante dans l’évaluation des risques de cancers aux faibles doses de rayonne-
ments ionisants. Les modèles correspondants permettent un meilleur
ajustement des coefficients de risque aux caractéristiques des individus de la
population considérée. De plus, ces modèles permettent de considérer l’his-
torique de l’exposition des individus, et pas seulement leur exposition
cumulée à un moment donné.

Figure 58.2 : Excès de risque de décès par cancer solide par Sv en fonction de
l’âge à l’exposition et de l’âge atteint chez les survivants des bombardements
de Hiroshima et Nagasaki (d’après Preston et coll., 2003)
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Les évaluations quantitatives des risques fournissent en général une estima-
tion du nombre global de cas attribuables à une exposition donnée. Dans le
domaine des rayonnements ionisants, les expositions individuelles peuvent
être très variables au sein d’une même population. De plus, comme indiqué
précédemment, l’incertitude liée aux extrapolations augmente aux très
faibles doses. Il est donc important, lorsque cela est possible, de segmenter la
population en différents niveaux de dose et d’effectuer une évaluation de
risque pour chacune de ces sous-populations (IPSN, 2002). Ceci devient
encore plus pertinent lorsqu’une partie de l’exposition est d’origine natu-
relle. Il est alors important pour faciliter l’interprétation des résultats de
segmenter les expositions et d’identifier la part du risque attribuable aux
expositions qu’il est possible de réduire. Ceci est par exemple le cas dans
l’évaluation du risque de cancer du poumon attribuable à l’exposition
domestique au radon (Pirard et Hubert, 2001 ; Catelinois et coll., 2006).

Dioxines

Pour mémoire, la modélisation des données de cancérogenèse animale in
vivo pour la 2,3,7,8-TCDD (dioxine de Seveso ou TCDD) est présentée en
détail dans l’expertise collective Inserm sur les dioxines (Inserm, 2000).
Dans la mesure où il n’y a pas eu de développement significatif depuis cette
publication, le lecteur est invité à s’y reporter.

Pour l’accident de Seveso (1976), les dosages sériques effectués sur les popu-
lations étudiées étaient jusque récemment limités en nombre (482 dosages
pour 45 369 sujets des trois zones d’exposition, 52 dosages pour 118 775
sujets de la zone de référence) (Bertazzi et coll., 2001). Des dosages sanguins
ont toutefois été faits entre 1996 et 1998 sur des échantillons recueillis en
1976 chez les 981 femmes étudiées dans la cohorte « Seveso Women Health
Study » (SWHS) (Warner et coll., 2002) mais les résultats disponibles
portent uniquement sur le cancer du sein et la modélisation de la relation
dose-réponse est à ce stade préliminaire. Quoi qu’il en soit, l’exposition pon-
dérée moyenne dans les deux zones les plus exposées à Seveso est 25 fois
moindre que dans les cohortes américaines et allemandes de la méta-analyse
de Starr (2001) (voir paragraphe « Approche sans seuil : résultats »).

Les données de suivi de la cohorte « Ranch hand » de soldats de l’armée
américaine ayant manipulé des phénoxy-herbicides contaminés par des
dioxines lors de la guerre du Vietnam n’ont pas été modélisées pour la rela-
tion dose-réponse, car ne montrant pas d’excès de risque de cancer pour des
localisations multiples (Akhtar et coll., 2004).
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Seules les études qui ont été conduites en milieu professionnel sur la morta-
lité par cause des travailleurs de l’industrie chimique ont donné lieu à des
modélisations de la relation dose-réponse, rendues possibles par la qualité des
données d’exposition disponibles : dosages sériques de TCDD pour des effectifs
conséquents, associés à un travail solide de reconstruction des expositions par
élaboration d’une matrice emploi-exposition. Au final, il est possible d’estimer
une exposition et une dose cumulée pour chacun des sujets de ces cohortes.

On considère ici la TCDD et les TEQ (unité de toxicité relative pour les
composés similaires à la dioxine, définie comme la quantité de TCDD qui
produirait la même toxicité que le mélange de ces composés ; le principe de
calcul est détaillé dans le chapitre sur les expositions du présent ouvrage).
Les questions soulevées par l’approche TEQ sont discutées plus loin.

Extrapolation aux faibles doses

Deux approches sont utilisées pour estimer les risques de cancer liés à de
faibles doses de dioxines. Pour l’US-EPA (United States Environmental
Protection Agency) et dans les publications des épidémiologistes présentées
ci-dessous, les données observées sont compatibles avec une absence de seuil
d’effet et toute dose de dioxine est responsable d’un excès de risque. Dans
l’approche toxicologique, retenue notamment par l’OMS, ce sont les consi-
dérations mécanistiques qui priment et il est admis sur cette base qu’il y a un
seuil de dose en deçà duquel il n’y a pas de risque cancérogène. La logique
scientifique des deux approches est fondamentalement différente, mais rien
ne permet de démontrer que l’une est plus valide que l’autre (Bard, 2006).

Relation dose-réponse sans seuil : la méthode de l’US-EPA

Dans la méthode employée par l’US-EPA (United States Environmental
Protection Agency, 2003) ainsi que dans les méta-analyses de Starr (Starr,
2001) et de Crump et collaborateurs (Crump et coll., 2003), les données du
domaine observable sont modélisées. Après test d’adéquation du modèle, les
estimations centrales et des intervalles de confiance à 95 % sont extrapolées
jusqu’à un niveau de dose correspondant à un excès de risque spécifié (voir
figure 58.3). Ce dernier, appelé point de départ (PDD ici ; Point of departure
ou POD) doit se situer près de la limite du domaine observable et dépend
donc de la puissance de l’étude. Celle-ci peut autoriser par exemple un PDD
à 1 % (Dose effective 1 % ou DE01), 5 % (Dose effective 5 % ou DE05) ou
autre. On peut partir de l’estimation centrale ou de la limite supérieure de
l’intervalle de confiance à 95 % pour le risque et dans ce cas retenir la limite
inférieure de l’intervalle de confiance à 95 % pour la dose effective
(LIDExx), qui est en général le PDD retenu. Des tests statistiques peuvent
être conduits sur le comportement du ratio (DExx/LIDExx) entre estimation
centrale et limite inférieure de l’intervalle de confiance à 95 % pour la dose
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SEeffective afin d’évaluer jusqu’à quel point les données disponibles justifient
les estimations du modèle pour un niveau de réponse donné.

Figure 58.3 : Méthode d’estimation du risque à faible dose proposée par
l’US-EPA
Adapté de (US-EPA, United States Environmental Protection Agency, 2003). DE10 : dose effective correspondant à un
excès de risque fixé dans cet exemple à 10 % ; LIDE10 : limite inférieure de l’intervalle de confiance à 95 % pour la
dose. L’exposition des populations est indiquée par le trait épais, ici selon une distribution log-normale.

Si l’on retient le principe d’une relation dose-réponse sans seuil (cancérogènes
mutagènes ou génotoxiques), la dose repère retenue est extrapolée linéaire-
ment à l’ordonnée à l’origine, sauf si les données disponibles et les résultats
de la modélisation justifient l’usage d’un modèle différent. Dans le cas d’une
extrapolation linéaire à partir du PDD, la pente est alors 0,10/LED10 si le
PDD choisi est la LIDE10. Le RRDE10 (risque relatif pour une dose égale à
DE10) est estimé par :

où R(0) est le risque de base. Le risque absolu est obtenu en multipliant le
risque relatif par R(0). Les difficultés méthodologiques spécifiques aux don-
nées continues sont discutées dans le rapport de l’US-EPA (US-EPA, 2003).
À l’équilibre (steady-state conditions), on peut calculer la charge corporelle à
partir de l’exposition et vice-versa en utilisant l’équation :

DE01(ng/kg charge corporelle) = DE01(ng/kg/j) × ½ vie/ln(2) × f

où f est la biodisponibilité (posée à 50 % pour la TCDD présente dans
l’alimentation et 100 % pour les autres voies d’exposition).

10

0
1010

RRDE10
0 9, 0 1,

R 0( )
------------+=
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Approche sans seuil : résultats

La méta-analyse de Starr (2001) a été effectuée sur trois cohortes de tra-
vailleurs de l’industrie chimique, deux en Allemagne, une aux États-Unis,
en se basant sur les données de l’étude originelle de cette dernière (Fingerhut
et coll., 1991). La dosimétrie utilisée était la charge corporelle moyenne en
concentration dans les lipides. À travers une estimation du taux standardisé
de mortalité (SMR), il conclut que les données de ces trois études groupées
montrent un risque accru de décès par cancer pour une exposition au niveau
du bruit de fond. Ces données sont compatibles, sur la base d’un test d’adé-
quation, avec une absence d’effet cancérogène de l’exposition à la TCDD
dans ces cohortes.

Crump et collaborateurs (2003) ont conduit une méta-analyse des données
des trois cohortes déjà citées. Les données utilisées sont présentées au
tableau 58.II. Il est important de noter que les données de la cohorte
NIOSH (National Institute for Occupational Safety and Health) ne sont pas,
contrairement à l’analyse de Starr, celles dont fait état la publication origi-
nelle (Fingerhut et coll., 1991) mais comportent des données d’exposition

Tableau 58.II : Données dose-réponse pour les trois études de cohorte de
travailleurs de l’industrie chimique exposés aux dioxines (d’après Crump et
coll., 2003)

Concentration lipidique de TCDD ou TEQ 
cumulée dans les graisses (ppt-années)

Décès par cancer, tous sites

Observés Attendus SMR

Étude de Flesch-Janys et coll., 1998

180 25 23,3 107

988 34 20,8 164

3 416 31 23,3 133

10 425 34 20,8 164

Étude de Ott et Zober, 1996

605 8 10,0 80

19 614 8 6,7 120

55 645 8 5,7 140

150 454 7 3,5 200

Étude de Steenland et coll., 2001 et 2003

260 67 68,4 98

402 27 30 90

853 31 27,2 114

1 895 30 25.4 118

4 420 34 25,6 133

12 125 33 19,5 169

 59 838 34 22,1 154
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SEplus élaborées et un suivi allongé de six ans, apportant donc a priori une
puissance améliorée (Starr, 2001 ; Steenland et coll., 2001 ; Steenland et
Deddens, 2003). La modélisation de la relation dose-réponse repose sur
l’hypothèse que le SMR est fonction linéaire de la concentration lipidique
sérique cumulative (CSLC) (unité : ppt/an), ajustée sur le bruit de fond (en
TEQ). Des tests de non-linéarité potentielle de la relation dose-réponse ont
été conduits, qui ne remettent pas en question l’hypothèse de linéarité. Les
doses effectives 10, 05, 01 ont été calculées sur la base d’une dose quoti-
dienne moyenne sur la vie entière. Pour ce faire, le temps de latence a été
fixé à 15 ans, la ½ vie à 7,6 ans, la biodisponibilité à 50 % et les auteurs
considèrent que les lipides représentent 25 % de la masse corporelle.

Les résultats sont présentés sur la figure 58.4.

Les auteurs ont testé diverses possibilités d’estimation du SMR au niveau de
référence, fixé à 100 ou variable. Ce dernier choix permet un meilleur ajus-
tement aux données. De fait, le SMR modélisé au niveau d’exposition de
référence apparaît clairement supérieur à 100 sur la figure 58.4.

Des tests de tendance ont permis de déterminer :
• la dose la plus faible pour laquelle il y a une tendance de SMR significative
sur les données de cette dose et toutes les doses en deçà ;
• la dose la plus forte sans tendance significative sur les données de cette
dose et toutes en deçà.

Figure 58.4 : SMR et intervalles de confiance des trois études de cohorte des
travailleurs de l’industrie chimique, en fonction de la concentration lipidique
cumulée en TCDD ou TEQ (d’après Crump et coll., 2003)

SM
R

Concentration lipidique cumulée en TEQ (ppt-années)
1 000 10 000 100 000 1 000 000
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200

300
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Les tests de tendance sont compatibles avec la linéarité de la relation dose-
réponse à partir d’une exposition quotidienne à 7 pg TEQ/kg/j sur une vie
entière, mais pas en dessous. Les diverses valeurs de DE01 produits par les
différents auteurs apparaissent au tableau 58.III.

Tableau 58.III : Relations dose-réponse ajustées sur l’exposition de fond
(Crump et coll., 2003) 

Dans l’analyse de l’US-EPA (2003), les données des mêmes cohortes ont fait
l’objet d’une modélisation du risque de cancer vie entière limitée à 75 ans
pour une exposition correspondant à une élévation de 1 pg de la charge
corporelle par rapport à celle résultant de l’exposition au bruit de fond.

Les données des trois cohortes ont été ramenées à une dosimétrie commune,
toutes les estimations de risque ont été calculées en utilisant les mêmes
méthodes que les auteurs originaux, en particulier les mêmes temps de
latence et en soustrayant des données de mortalité le risque lié à l’exposition
au bruit de fond. Les résultats sont présentés au tableau 58.IV.

Toutes les estimations LIDE01 de l’US-EPA se situent selon les études entre
6 et 51 ng en charge corporelle/kg, très comparables avec celles de la méta-
analyse de Crump et coll. (2003) ; les hypothèses de calcul sont similaires :
masse grasse corporelle 25 % ; 80 % de la dose de TCDD est absorbée à
partir de l’alimentation humaine « standard » ; la ½ vie de la TCDD chez
l’homme est posée à 7,1 ans.

Les pentes de la relation dose-réponse (slope factors) se situent entre
0,57 × 10–3 et 5,1 × 10–3 (tableau 58.IV), comparables à celle de la méta-
analyse de Crump et coll. (2003), estimée à 0,37 × 10–3 (avec un SMR variable).

Référence
Modèle

SMR/bruit de fond Dose, pg/kg/j Charge corporelle 
à l’équilibre, ppt

Test 
d’adéquation

DE01 LIDE01 DE01 LIDE01 P

Becher et coll., 1998 
Linéaire 

Effectivement 
estimé 

4,5 NR 9,1 NR NRa

US-EPA, 2003
Linéaire

Fixé (= 100) 23 15 47 30 NR

Starr, 2001 
Linéaire

Fixé (= 100) 24 14 47 28 0,003

Estimé 72 24 145 49 0,31

Steenland et coll., 2001
Linéaire par intervalles

Effectivement 
estimé

7,7 5,0 15 10 NR

Méta-analyse
Linéaire

Fixé (= 100) 25 16 51 33 0,08

Estimé 45 23 91 47 0,29

a NR : non rapporté ; DE01 : dose effective 1 % ; LIDE01 : limite inférieure de l’intervalle de confiance à 95 % pour 
la dose effective
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SETableau 58.IV : Modélisation par l’US-EPA du risque de cancer tous sites,
chez les hommes (d’après US-EPA, 2003)

Les différences entre les estimations reflètent les choix opérés pour la modé-
lisation, notamment le modèle retenu, le temps de latence choisi, le type de
modèle dosimétrique (moyenne des concentrations sériques, aire sous la
courbe ou concentration cumulative lipidique moyenne) et surtout le choix
de la durée de ½ vie. En outre, le choix de modéliser les effets de la seule
TCDD ou de raisonner en TEQ peut avoir un impact non négligeable sur les
estimations (Starr, 2003).

En bref, l’analyse des relations dose-réponse obtenues à partir des données
de suivi des cohortes de travailleurs exposés montre que sous diverses hypo-
thèses de modélisation, par exemple le temps de latence (comme dans le cas
des études de cohortes pour les rayonnements ionisants), la relation dose-
réponse est selon l’US-EPA compatible avec une relation linéaire sans
seuil, retrouvée avec une pente très voisine à partir des données animales
(US-EPA, 2003). Cet organisme conclut in fine que « la valeur de 1 × 10–3

par pg TEQ/kg de poids corporel par jour apparaît comme un estimateur de
la limite supérieure de la pente de la relation dose-réponse pour le risque de
cancer tous sites, à la fois pour l’exposition au niveau de bruit de fond et
pour celles survenant au-delà » (US-EPA, 2003). Il considère en outre que
la TCDD est un cancérogène pour l’Homme et que les autres congénères
sont vraisemblablement cancérogènes, individuellement et en mélange.

Référence 
Étude, modèle

DE01 (LIDE01)
ng/kg

Pentea,b pour une exposition 
de 1 pg/kg/j (IC 95 % sup)

Becher et coll., 1998
Cohorte de Hambourg, loi de puissance

6 5,1.10–3

Becher et coll., 1998
Cohorte de Hambourg, additif 

18,2 1,6.10–3

Becher et coll., 1998
Cohorte de Hambourg, multiplicatif 

32,2 0,89.10–3

Steenland et coll., 2001
Cohorte NIOSH, linéaire par intervallesc 

18,6 (11,5) 1,5.10–3 (2,5.10–3)

Ott et Zober, 1996
Cohorte BASF, multiplicatif 

50,9 (25,0) 0,57.10–3 (1,2.10–3)

a Pente : risque de cancer tous sites pour une exposition quotidienne de 1 pg/kg de poids corporel/jour en plus 
de l’exposition en bruit de fond, posée à 5 pg/g de matière grasse ; IC 95 % sup : limite supérieure de l’intervalle 
de confiance à 95 %
b Paramètres : masse grasse corporelle 25 % ; 80 % de la dose de TCDD est absorbée à partir de l’alimentation 
humaine « standard » ; la ½ vie de la TCDD chez l’homme est posée à 7,1 ans ; mortalité par taux de référence 
calculée jusqu’à 75 ans par tables de survie ; les résultats présentés ne portent que sur les sujets masculins, car 
leur risque de cancer jusqu’à 75 ans est plus élevé que celui des femmes, conduisant à une pente plus prononcée.
c Les résultats de la modélisation par loi de puissance de Steenland et coll. (2001) ne sont pas présentés ici car les 
risques attribués par ce modèle aux niveaux du bruit de fond dans la population sont déraisonnablement élevés.
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Analogie et transposition

Question dosimétrique et réanalyse de la cohorte NIOSH

Des publications récentes (Geusau et coll., 2002 ; Michalek et coll., 2002 ;
Aylward et coll., 2005) montrent que l’usage du modèle d’élimination de
premier ordre de la TCDD, c’est-à-dire une ½ vie constante (par exemple de
7 ou de 9 ans) quelle que soit la dose ou la charge corporelle sous-estime lar-
gement la dose reçue par des individus très exposés, avec une ½ vie effective
inférieure à 3 ans lorsque les niveaux sériques lipidiques sont supérieurs à
1 000 ppt. En d’autres termes, les niveaux d’exposition reconstruits chez les
sujets les plus exposés des cohortes sont largement sous-estimés dans les
études de cohortes de travailleurs de l’industrie chimique. De plus, Aylward
et coll. (2005) ont montré, à la suite de dosages répétés chez des sujets de
Seveso, que la vitesse d’élimination décroissait avec l’âge, ce qui contribue
aussi à une sous-estimation des doses reçues. Une telle sous-estimation
implique que les estimations de risque correspondantes sont surestimées.

Cheng et collaborateurs (2006) ont reproduit les analyses de Steenland et
collaborateurs (Fingerhut et coll., 1991 ; Steenland et coll., 2001 ; Steenland
et Deddens, 2003) avec des résultats très proches de ceux produits par ces
derniers. Ils ont ensuite appliqué un nouveau modèle dosimétrique (modèle
CADM pour modèle d’élimination concentration- et âge-dépendant) tenant
compte de ces résultats à l’analyse des données individuelles de la cohorte du
NIOSH (Fingerhut et coll., 1991 ; Steenland et coll., 2001 ; Steenland et
Deddens, 2003). Ce modèle dosimétrique a une meilleure adéquation avec
les données observées. Les auteurs ont calculé les SMR et appliqué à ces
données des temps de latence variables (0, 10 et 15 ans) dans des modèles de
Cox dont l’un se basait sur des fonctions splines pénalisées des résultats dosi-
métriques CADM. Ils ont privilégié les valeurs des doses les moins élevées
en excluant dans des analyses de sensibilité les valeurs extrêmes, considérées
comme plus sujettes aux erreurs de classement, s’appuyant sur la publication
de Stayner et coll. (2003). Les estimations de doses issues de la dosimétrie
CADM sont plus élevées que celles de Steenland et coll. (Steenland et coll.,
2001 ; Steenland et Deddens, 2003). L’association entre l’exposition à la
TCDD et la mortalité par cancer tous sites était absente ou faible en
l’absence de prise en compte d’un temps de latence ou sur des données non
transformées ou sur l’ensemble des données disponibles. L’usage du CADM
aboutit à des estimations de risque inférieures d’un facteur 6 à un facteur 10
à celles de l’US-EPA (2003) et le risque de décès par cancer tous sites pour
une exposition vie entière au niveau du bruit de fond est dans ces conditions
inférieur à 10–4. Malgré cette réévaluation à la baisse qui répond à celle des
doses (à la hausse), les estimations de risque varient sur plus de deux ordres
de grandeur, en fonction des modèles utilisés et des différents éléments de
calcul.
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Les populations humaines sont exposées quotidiennement à l’ensemble des
congénères de la TCDD, ce qui justifie le principe du calcul des équivalences
de toxicité (TEQ). Or, la seule cohorte où le risque a été estimé en fonction
de l’ensemble des congénères de la dioxine (calcul des TEQ) est celle de
Hambourg (Flesch-Janys et coll., 1998). Les résultats ne montrent pas de
tendance significative pour l’excès de mortalité par cancer tous sites ou pour
des sites spécifiques lorsque la dose cumulée estimée est calculée en TEQ :
les SMR étaient, pour des concentrations cumulées croissantes en TEQ dans
les lipides de 107, 164, 133, et 164 (p = 0,48). Le fait que les toxicités relatives
des congénères ne soient pas nécessairement les mêmes en termes systémiques
et pour les effets des expositions peut pour une part expliquer ces résultats.

La validité des facteurs d’équivalence de toxicité (TEF) pour l’évaluation du
risque cancérogène chez l’humain est sujette à controverses (Vidy et Bard,
2003). Pour résumer, ils sont essentiellement estimés à partir de données
expérimentales à court terme, et l’inclusion des PCB « dioxin-like » pour ce
risque reste problématique dans la mesure où il existe peu de données de
cancérogenèse expérimentale pour ces composés. Une récente étude de can-
cérogenèse in vivo a cependant montré que les TEF d’un mélange de TCDD,
de 2,3,4,7,8-PeCDF et de PCB 126 prédisaient de façon adéquate l’inci-
dence accrue de tumeurs hépatiques induite par le mélange, apportant par là
également un certain soutien en faveur de l’additivité des effets des diffé-
rents congénères (Walker et coll., 2005).

Par ailleurs, la valeur des TEF fait l’objet de réexamens périodiques. Ainsi,
les TEF proposés par l’OMS en 1998 (Van den Berg et coll., 1998) ont
évolué en 2005 (Van den Berg et coll., 2006 ; voir la partie « Exposition »
du présent ouvrage). Leur usage semble conduire à une diminution aux alen-
tours de 30 % des doses estimées. Il en résulte que le risque à dose donnée
exprimée en TEQ est accru par rapport aux estimations précédentes.

Approche de l’OMS : relation dose-réponse à seuil

L’approche mécanistique de l’OMS (van Leeuwen et coll., 2000 ; Van den
Berg, 2005) repose sur l’indiscutable caractère promoteur de la cancérogenèse
de la dioxine, et sur son absence de mutagénicité démontrée (Inserm, 2000).
Les experts de l’OMS considèrent en conséquence qu’il convient de raison-
ner selon le modèle de cancérogenèse généralement admis, c’est-à-dire qu’un
promoteur est un agent à seuil (Voir la partie « Mécanismes de toxicité » du
présent ouvrage et l’expertise préalable Inserm, 2005). Dans ce cas, « les
niveaux d’exposition du public en Europe sont tels que le risque de dévelop-
per un cancer du fait de l’exposition à la dioxine est nul » au regard de la
valeur de référence, dérivée du seuil observé chez l’animal et assorti d’une
marge de sécurité. La logique du raisonnement est ainsi de considérer que le
modèle de cancérogenèse rend parfaitement compte de la réalité des faits.
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En conclusion, il faut garder à l’esprit qu’un modèle de quantification des
effets cancérogènes à très faibles doses (et la valeur numérique du risque uni-
taire qui en découle) sort du domaine purement scientifique, bien que fondé
sur des éléments qui le sont mais qui ne peuvent pas faire preuve indiscutable.
Il y a en effet jugement et prise de position par les experts évaluateurs.

Les éléments développés plus haut indiquent que l’on peut s’appuyer ou bien
sur des considérations mécanistiques (position des Académies de médecine
et des sciences françaises pour les rayonnements ionisants ou de l’OMS pour
les dioxines) dont on ne peut démontrer qu’elles s’appliquent à l’évaluation
du risque de cancer chez l’homme, ou bien privilégier l’observation, épidé-
miologique au premier chef et procéder à une démarche d’extrapolation qui
fait intervenir à son tour des choix subjectifs. La position adoptée constitue
un choix des évaluateurs impliqués.

Dans tous les cas de figure, la présentation de résultats d’évaluation quanti-
tative des risques aux faibles doses doit être assortie des réserves nécessaires,
de la description claire des hypothèses et choix retenus ainsi que de la men-
tion de la possibilité de choix alternatifs. Il est important que ces éléments
ne puissent être dissociés des résultats eux-mêmes lors de leur diffusion. De
plus, il est impératif de fournir des éléments de contexte et de comparaison
permettant de faciliter l’interprétation des résultats d’une évaluation quanti-
tative des risques (rappels des connaissances scientifiques acquises, risque de
base au sein de la population, risque associé aux autres sources d’exposition,
segmentation des résultats en différents niveaux d’exposition, illustration
des incertitudes…).
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